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EVALUATION DES RISQUES
ENVIRONNEMENTAUX POUR LA SANTE
PUBLIQUE : DES ENJEUX
ET DES QUESTIONS POSEES
AUX STATISTICIENS

Denis BARD *

RESUME

Lesrisques environnementaux pour la santé sont pour I’essentiel de faible ampleur au
niveau individuel et donc difficiles & mettre en évidence, avec des enjeux collectifs
qui peuvent étre considérables. L’une des étapes de la démarche d’évaluation des
risques est ’estimation de la relation dose-réponse, avec des incertitudes fortes sur la
maniére dont on peut la modéliser du domaine observable au non-observable et sur la
dosimétrie. Les incertitudes quantitatives sont également importantes dans une autre
étape, 'estimation des expositions, ou, faute de données spécifiques, on est amené a
transposer des résultats d’études conduites sur des populations différentes de celle
sur laquelle doit porter ’évaluation. Une contribution croissante des statisticiens
dans le champ de 'évaluation des risques environnementaux pourrait permettre une
plus grande précision des estimations d’impact sur la santé.

ABSTRACT

Environmental health risks are essentially of low magnitude at the individual
level and therefore difficult to ascertain, although they may be important at the
population level. One step in the health risk assessment procedure is the dose-
response relationship, conveying large uncertainties both on high (observable) to
low dose (not observable) modeling and dosimetry. Quantitative uncertainties are
also important when assessing exposure : since specific data are usually lacking, risk
assessors have to use the results of studies carried out on populations that may be
different from the one under study. An increasing contribution of statisticians in
the field of health risk assessment would allow a better precision of health impact
estimates.

1. Introduction

Les risques pour la santé publique liés & des expositions environnementales
partagent des caractéristiques communes. Ils sont, sauf exception (cas de
P’amiante et du mésothéliome pleural), de faible ampleur au niveau individuel,
peu spécifiques d'un agent causal particulier, et multifactoriels. Il en résulte
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qu'il est difficile d’'une part de démontrer leur existence et leur impact sur la
santé publique avec les outils de surveillance relativement peu sensibles que
nous propose ’épidémiologie descriptive, d’autre part de trouver une cause a
des augmentations d’incidence bien réelles (cas du cancer de la prostate par
exemple [Commission d’orientation sur le cancer, 2003]).

Par ailleurs, les avancées scientifiques et technologiques permettent la mise
en évidence de polluants & des concentrations de plus en plus faibles. Les
chimistes sont ainsi capables de trouver des molécules provenant de 'activité
humaine — peut-étre dangereuses — dans ce qui apparaissait comme de la
nature non polluée. Ce contexte, marqué par une implication forte de ’opinion,
impose une mise en action des autorités de santé publique qui soit aussi
transparente que possible.

L’exigence de transparence, la multiplicité des problémes qui impose, les
ressources étant limitées, une hiérarchisation des priorités d’action, fondent
la nécessité de disposer d'une approche standardisée pour l’évaluation du
risque environnemental, orientée vers ’action, ce qui signifie en premier lieu
hiérarchiser I'importance des problémes.

Une méthodologie appropriée d’évaluation des risques a été proposée en
1983 par I’Académie des Sciences des Etats-Unis [National Research Council,
1983)]. Elle est devenue depuis un standard international, auquel se référent
explicitement les documents de méthode et les dossiers traités par les agences
internationales en charge d’aspects sanitaires (Organisation Mondiale de la
Santé (OMS)/Food and Agricultural Organization (FAQO) par exemple) et
plusieurs Directives européennes. Elle comporte classiquement quatre étapes :
1) avoir établi un lien de causalité entre ’exposition et 1'(es) effet(s) nocif(s)
qui peu(ven)t en découler; 2) connaitre la relation dose-réponse; 3) connaitre
le niveau des expositions pour chacun des groupes de population concernés; 4)
enfin estimer 'impact pour la santé publique & partir des données précédentes,
pourvu que 'on connaisse les incidences ou prévalences de base (en situation
d’exposition nulle).

Pour l’essentiel, les enjeux en santé environnementale sont 'impact collectif
des faibles risques et la décision de santé publique. Cet article vise & identifier
dans ce contexte d’incertitude les problémes de statistique les plus importants
pour lesquels les évaluateurs de risque ont un besoin urgent de I’apport des
statisticiens et & poser en conséquence les bases d’un dialogue entre les uns et
les autres.

2. Au centre de P’évaluation des risques, ’incertitude

A chacune des étapes, I’évaluateur de risques est confronté a une incerti-
tude soit qualitative, soit quantitative. Par exemple, qu’appelle-t-on un dan-
ger 7 Chacun sera d’accord pour admettre qu’un cancer est un danger. Mais
retiendra-t-on une mutation ponctuelle dans une cellule, phase initiale néces-
saire et non suffisante de la cancérogenése et de surcroit, événement fréquent
(plusieurs milliers de cellules subiraient quotidiennement cette transforma-
tion) ? L’évaluateur de risque est amené & faire un choix, qui ne peut bien siir
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étre indépendant de ses convictions ou croyances. Il aura néanmoins le devoir
impératif de justifier son choix sur des bases aussi scientifiquement solides
que possible, dans ce cas en se basant essentiellement sur des considérations
mécanistiques. Pour ’estimation de la relation dose-réponse et celle des ex-
positions, on se trouve dans un domaine plus quantitatif, et c’est 1 que les
statisticiens peuvent sans doute apporter leur aide.

Le tableau 1 présente de manitre extrémement résumée l'impact estimé
(nombre annuel de déces par cancer) de I’exposition aux dioxines et composés
voisins de la population frangaise, selon deux approches, celle de I’Agence
américaine de Protection de ’Environnement (US.EPA) et celle adoptée par
la plupart des comités d’experts internationaux, de ’'OMS notamment.

TABLEAU 1. — Estimations du nombre annuel de décés par cancer attribuables &
I'exposition aux dioxines et composés voisins en France. D’aprés [Collectif, 2000a].

Modele Hypothese d’action Estimation

OMS A seuil 0
US.EPA Sans seuil 2000-5000

Ce qui fait cette spectaculaire différence d’estimation d’impact est I’hypothése
retenue quant au mode d’action cancérogeéne, qui dicte, dans le paradigme en
vigueur, ’approche de la relation dose-réponse. En résumé, il est admis que
les cancérogeénes génotoxiques agissent sans seuil, tandis que les cancérogénes
non génotoxiques ont un seuil d’action a I'instar de n’importe quel autre effet
nocif. L’OMS retient I’approche & seuil (les dioxines ne sont pas génotoxi-
ques), I'US.EPA considére qu’il faut néanmoins retenir ’approche sans seuil
(empiriquement les dioxines se comportent comme des cancérogénes géno-
toxiques : 'exposition de rats & ces composés provoque chez eux des cancers
sans administration préalable d’'un composé mutageéne). Il y a donc dans le
choix d’un modele de relation dose-réponse un enjeu décisionnel qui peut étre
extrémement important.

3. Questions posées par la modélisation de la relation
dose-réponse

3.1. Données expérimentales

En général, les données dont on dispose pour estimer la relation dose-réponse
proviennent d’expérimentations chez I’animal.

La figure 1 montre les résultats d’une expérimentation fictive. Les points
figurent la réponse moyenne (mesure d’un effet nocif pour la santé) de chacun
des groupes de sujets exposés & trois doses ou niveaux d’exposition d’un agent
quelconque. On se situe par définition dans le domaine observable, et il existe
bien entendu une certaine imprécision sur ces niveaux moyens, non figurée ici,
dont 'ampleur dépend de la taille des groupes de sujets.
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Réponse

Dose

FiG 1. — Données fictives d’une expérimentation animale (points) et ajustement
d’une courbe dose-réponse.

Si on admet par exemple que la figure 1 montre les résultats de ’exposition
de sujets & des températures élevées, pour un temps de contact fixé, la gravité
des briilures (la réponse) sera fonction de la «dose» comme chacun a pu
en faire 'expérience au cours de sa vie, tout comme chacun a pu constater
qu’en dessous d’une certaine température, il ne se produisait aucune brilure.
Il y a donc bien dans ce cas un seuil d’action, avec peu d’incertitude de
mesure et de variabilité entre individus d’une méme espéce. Hors ce cas rare
ou l’expérience sensible est indiscutablement partagée, I’évaluateur de risque
cherche la meilleure estimation d’une valeur & partir de laquelle on pourra
baser une décision (par exemple, une norme, une valeur-guide...). Ou bien
il s’agit d’estimer une dose sans effet (Dose Sans Effet Observable-DSEO),
a partir d’ou il sera possible de proposer une dose de référence (en divisant
la DSEO par une série de facteurs dits «d’incertitude» ou de «sécurité»,
qui visent & prendre en compte la variabilité intra et inter-espéces) pour
laquelle on peut raisonnablement affirmer qu'’il n'y a pas de risque pour
les populations exposées; ou bien on a des raisons de considérer que les
connaissances biologiques disponibles permettent de retenir une relation dose-
réponse sans seuil. Dans les deux cas, I’évaluateur de risque change de logique
pour passer de ’observable au non observable.

Les données de la figure 1 pourraient tout aussi bien étre le reflet d’une
expérimentation de cancérogenése animale avec un produit génotoxique, que
I’on pense étre sans seuil d’action. Il s’agit dans ce cas de dériver une relation
dose-réponse jusqu’a la dose nulle, autrement dit, ajuster (test d’adéquation)
au moins une courbe aux données observées telles que celles présentées sur la
figure 1 (avec l'aide d’un statisticien!). On voit qu’il faut & ce stade tenir
compte d’éléments de jugement provenant d’autres champs disciplinaires.
On introduit donc dans la démarche une certaine incertitude qualitative et
quantitative, en raison des lacunes des connaissances biologiques.
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Ainsi, un dialogue doit s’instaurer entre ’évaluateur de risque et le statisticien
afin de pouvoir faire le meilleur usage possible des connaissances biologiques
et des techniques statistiques disponibles.

L’usage d’un seul point du domaine observable (la DSEO ou & défaut la
Dose Minimale entrainant un Effet Observablee-DMEQ) comme c’est la régle
générale, ne permet pas de tirer parti de la totalité de I’information disponible.
Or ces estimations ponctuelles (DSEO ou DMEQO) dépendent d’une part du
schéma, de dosage retenu par 'expérimentateur (fonction de son expérience
pour une large part) et d’autre part de la puissance statistique de 1’essai
(nombre d’animaux par groupe de dose). Par ailleurs, cette approche interdit
de fournir une estimation quantitative du risque, ce qui pose un double
probléme de décision et de communication : le décideur ne peut savoir le risque
associé & un dépassement modeste de la dose de référence, il est donc contraint
de faire en sorte que 1’ensemble des individus exposés ou susceptibles de I’étre
le soient en-decga de la valeur de référence; il lui est impossible d’expliquer
aux parties prenantes qu’'un tel dépassement peut étre sans conséquence sur
le plan du risque. A linverse, cette approche laisse croire que le respect
de cette valeur limite d’exposition est assorti d’une absence de tout risque.
Ainsi, la figure 2 montre les résultats de deux expérimentations animales A
et B portant sur les effets toxiques causés par un agent donné. La pente
de la courbe dose-réponse en A est beaucoup plus marquée qu’en B, ou les
données sont par ailleurs plus compatibles avec une réponse linéaire depuis
Porigine. La Dose Sans Effet Observé pour B est plus élevée que celle pour
A, en raison du type de dosage dans ’expérimentation B. Ces limitations ont
suscité des propositions alternatives : on voit apparaitre dans la littérature,
principalement d’origine américaine, des modéles qui visent & tirer le meilleur
parti de toutes les données disponibles.

[/
% Expérimentation A
&
o
2
DMEO A
~
e - ,
DSEO A e =" Expérimentation B
N --""'1’
L ~%T .
x Dose
DSEOB

FIG 2. — Réponses & deux expérimentations hypothétiques A et B, avec les limites
de confiance & 95 %. DMEO : Dose Minimale entrainant un Effet Observé; DSEQO :
Dose Sans Effet Observé * : résultats de l'expérimentation A; e : résultats de
Pexpérimentation B. D’aprés [Crump, 1984].
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La figure 3 reprend des propositions de I’Agence américaine de protection de
Penvironnement (US.EPA) [USEPA, 1996]. Il y a dans ce cas une approche
uniforme pour le traitement des données, que l'on modélise a partir de
I’ensemble de I'information disponible dans le domaine observable, en testant
P’adéquation du modele. Si 'on considére sur la base de considérations de
nature «biologique» (mode d’action connu), qu’il y a un seuil d’action, on
utilisera la limite supérieure de l’intervalle de confiance pour une valeur
déterminée de la réponse (par exemple 10 %) pour déterminer la dose repere
(benchmark dose), et on utilisera ensuite la méme approche par facteurs de
«sécurité » ou «d’incertitude » pour obtenir une dose de référence. Par rapport
a l'approche traditionnelle, on est ici en mesure de quantifier le risque pour
n’importe quelle dose.

Les modeles a utiliser peuvent étre purement statistiques, ou tenter d’incor-
porer des considérations mécanistiques. Dans la mesure ou plusieurs modeles
s’ajustent correctement aux données, la décision d’utiliser un modele plutét
qu’un autre reléve de choix para-scientifiques. Ainsi 'US.EPA utilise-t-elle
pour le risque cancérogéne un modele d’extrapolation par défaut (modéle
multi-étapes linéarisé) au double motif qu’il a une base biologique et qu’il
donne en général les estimations les plus pessimistes de risque & dose donnée.
Dans le cas particulier des effets non cancérogénes des dioxines, 'US.EPA
[USEPA, 1997] propose, pour une réponse croissant avec la dose :

— d’une part le modele de Hill, qui s’écrit :

vd™
R(d)=b+ i
avec n (exposant de Hill), v et k des paramétres & estimer, b pour le «bruit

de fond» (background), v pour la réponse maximale, k correspondant &
50 % de v,

— D’autre part, lorsque le nombre de groupes de doses est inférieur a 5, la
fonction puissance R(d) = b+ sd™ avec s : ampleur de l'effet par unité de
dose.

L’utilisation de I'un ou 'autre modele ne dépend pas seulement du nombre
de groupes de doses. Les biomathématiciens de 'US.EPA ont également
utilisé la fonction puissance lorsque, avec le premier modele, la procédure de
régression non linéaire ne convergeait pas ou aboutissait & des estimations
non physiquement plausibles de la valeur d’un paramétre. On notera que
cette approche pour les effets non cancérogénes est purement statistique et ne
permet pas de tenir compte des connaissances sur le mécanisme d’action.

Dans les deux cas, il s’agit d’estimer des doses effectives d, qui satisfont la
relation d’exces de risque pour le risque p x 100

R(dy) ~ RO) _
R(c0) — R(0)
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4 Domaine d’extrapolation Domaine observable
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FIG 3. — Les propositions de 'US.EPA pour l’établissement de relations dose-
réponse hors domaine observable pour les effets autres que cancer. LIDE;¢ = Limite
inférieure de l'intervalle de confiance sur la dose correspondant & 10 % d’exces de
risque ou Benchmark Dose = approche par « facteurs de sécurité ». D’aprés [USEPA,
1996).

Les doses effectives 1 %, 5 % ou 10 %, ou plutdt la limite inférieure de leur
intervalle de confiance peuvent étre estimées (figure 3), la valeur a retenir in
fine correspondant & un choix du décideur.

11y a donc lieu & synthése critique sur I'usage actuel des modeéles de risque. Au-
deld, les remarques formulées précédemment pour la modélisation du risque
cancérogeéne s’appliquent également ici : ces modeles sont-ils améliorables
sur le strict plan des techniques statistiques? Comment incorporer toute
I'information disponible sur les mécanismes d’action ?

Pour ce qui concerne les relations dose-réponse sans seuil (applicables aussi
aux relations dose-réponse dans le domaine microbiologique dés lors que 'on
admet que I'infection est un processus sans seuil), on dispose de nombreux
modeles, des modeéles purement statistiques aux modeéles d’expansion clo-
nale incorporant une part considérable de mécanique biologique. Ils ont été
considérablement débattus au cours de la derniére décennie, ce qui ne veut
pas dire qu’il n’y plus lieu de tenter de les améliorer. On peut en effet espérer
notamment que les développements prometteurs de la génomique et de la
protéomique apportent des éléments de raffinement des modeles & base biolo-

gique.
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Enfin, et quoi qu’il en soit des développements envisagés, la validité des
modeles d’extrapolation ne peut étre vérifiée par I’observation aux niveaux
d’exces de risques généralement considérés comme acceptables (de 1073 &
1079), faute d’outils d’observation suffissamment sensibles.

Si ’on examine maintenant la composante dosimétrique de la relation dose-
réponse, un probléme se pose a I’évaluateur de risque, celui des conditions de
P'utilisation de données de dose in vitro pour remonter au systéme pertinent
pour la décision en santé publique environnementale, I’estimation des expo-
sitions. Les données d’expérimentation in wvitro sont en effet nombreuses et
peuvent fournir des éléments trés utiles & la compréhension des mécanismes
biologiques mis en ceuvre. Plus on s’éloigne des conditions d’exposition des
individus pour aller vers le niveau moléculaire, plus les étapes de transposition
des résultats obtenus sont nombreuses (figure 4). Ici encore il y a incertitude
qualitative et quantitative, dont la nature et l'importance relative sont sus-
ceptibles de varier d’une étape a l'autre. La question posée aux statisticiens
est ici celle des voies et moyens de modélisation de l'incertitude. Suffit-il par
exemple de conduire des analyses de Monte-Carlo pour chaque segment ou
d’autres approches et techniques sont-elles envisageables? Il y a certainement
dans ce cas des éléments communs au questionnement effectué plus haut sur
la relation dose-réponse : comment choisir entre, ou combiner, les deux ap-
proches statistique et mécanistique ?

Humain
Epidémiologie
’ Animaux
———— Organe/tissu
———Cellulaire
——Biochimique
—Moléculaire

FIG 4. — Relations quantitatives : du niveau moléculaire & I'organisme entier.

Enfin, la réponse tissulaire ou a fortiori moléculaire n’est pas nécessairement
en rapport simple avec ’exposition. Il peut y avoir saturation ou activation
de voies métaboliques, des interactions complexes conduisant & des relations
dose-réponse non linéaires pour un niveau donné. Par exemple, le récepteur
cellulaire Ah qui est un élément fondamental, sinon exclusif, du mode d’action
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des dioxines et composés voisins est présent dans presque toutes les lignées
cellulaires. Cependant, toutes ne répondent pas de la méme facon & une méme
dose. Comment le statisticien peut-il aider ’évaluateur de risque & tirer le
meilleur parti des connaissances existantes ?

Un autre composant dosimétrique important pour la relation dose-réponse est
I'estimation de la demi-vie biologique des composés chimiques d’intérét. Par
exemple, la dioxine a une demi-vie de 5,8 & 11,3 ans selon les auteurs [Collectif,
2000a]. De ce fait et compte tenu d'un apport permanent quotidien, ce
composé s’accumule dans I'organisme durant la vie. La durée longue augmente
Pestimation de risque de décés par cancer selon le modele US.EPA de 40 %
par rapport & ’estimation intermédiaire de 7,1 ans. On se trouve ici dans une
discussion sur les cinétiques d’élimination qui ne sont pas nécessairement de
méme ordre selon 'importance des doses regues. Il nous semble qu’il y a 14 un
autre champ ouvert a la modélisation biomathématique.

D’une maniére générale, les évaluateurs de risque non statisticiens se posent
régulierement un probléme de choix d’indicateur de dose ou d’exposition : faut-
il prendre la moyenne arithmétique, la moyenne géométrique, la médiane pour
estimer I'impact sanitaire ? Quoique des travaux soient publiés régulierement
sur ce théme (par exemple [Crump, 1998; Collectif, 2000b]), une publication
didactique visant & préciser les regles de décision serait d’une grande utilité.

3.2. Etudes épidémiologiques

Les études épidémiologiques ont 'immense avantage de se situer dans le
systéme pertinent pour 1’évaluation des risques, les populations humaines, ce
qui élimine une source d’incertitude majeure et par ailleurs difficilement quan-
tifiable, la transposition & ’homme des observations réalisées chez I’animal.
Malheureusement, les études épidémiologiques qui fournissent des éléments
permettant de quantifier les expositions ou les doses regues ne sont pas légion.
Un cas a part, déja trés exploré et qui continue de I’étre, est celui des rayonne-
ments ionisants pour lesquels les incertitudes dosimétriques sont relativement
faibles, ce qui contribue bien sir & réduire I'incertitude globale. Il n’en est pas
de méme pour les dioxines. Les études épidémiologiques sur le risque de can-
cer lié & ces molécules ne comportent que depuis quelques années des données
permettant de quantifier une relation dose-réponse.

La publication la plus récente sur ce théme est une méta-analyse! des
études de cohortes de travailleurs exposés aux dioxines, qui fournissent ce
type de données dosimétriques mises en rapport avec le risque de déceés par
cancer tous sites confondus [Crump et al., 2003]. Ces auteurs proposent une
méthode pour rendre cohérentes les estimations de doses utilisées dans les
études contributives et proposent des approches ingénieuses (en tout cas

1. Le principe des méta-analyses est de considérer que des études épidémiologiques
explorant la méme question avec des protocoles voisins peuvent &tre considérées comme
autant de strates d’une seule étude. A partir d’'un jugement porté sur la qualité suffisante
de chacune des études, on peut estimer un risque relatif global, et donc gagner en puissance,
en pondérant les risques relatifs observés dans chacune en fonction de leur qualité et/ou de
leur précision [Blettner et al., 1999].
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pour le lecteur non statisticien) de modélisation de la relation dose-réponse.
Chacun des éléments de méthode proposé est discuté et justifié, par exemple
I'importance du temps de latence & considérer entre exposition et déces par
cancer ou la nécessité ou non de tenir compte du bruit de fond d’exposition aux
dioxines auquel sont soumis tant les travailleurs étudiés que les populations
de référence. Une place particulierement importante est donnée aux tests de
tendance. La question que se pose I’évaluateur de risques non statisticien
est celle de l'interprétation des résultats et de la valeur & leur accorder. Un
premier enjeu est la traduction de ceux-ci en termes décisionnels : les résultats
présentés apportent-ils une contribution telle qu’ils doivent remplacer les
estimations des auteurs dont les travaux ont contribué a la méta-analyse?
Cette question se pose en fait pour toute méta-analyse. Dans ce cas précis
s’en ajoute une autre : est-il envisageable de tenir compte globalement des
incertitudes? Chacune des alternatives de méthode citées plus haut est en
effet discutée et justifiée point par point, mais elles ne sont pas nécessairement
indépendantes quant a la propagation de l'incertitude d’un bout a 'autre de
la démarche.

3.3. La question des équivalences de toxicité

L’une des faiblesses majeures de 1’évaluation des risques est de ne savoir traiter
en pratique que des problémes posés par un seul composé. On ignore donc ce
qui peut bien se passer dans la vraie vie, ou les expositions sont multiples. Un
moindre mal est de regrouper des molécules présentant des caractéristiques
toxicologiques communes, par exemple des ressemblances structurales ou dans
le meilleur des cas une connaissance établie d’'un mode d’action commun. Cette
approche a été développée pour ’essentiel pour les congénéres d’hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP) d’une part et pour les dioxines et composés
voisins d’autre part. En pratique, un composé index est choisi, le plus toxique
de la famille en principe, les autres congéneéres se voyant attribuer par des
comités d’experts une fraction de la toxicité de la molécule index. Des lors
que ’on connait la concentration de chaque congénére dans un milieu donné,
il est possible de caractériser la toxicité de ce dernier par une seule valeur. Les
hypotheses sous-jacentes et jamais entierement vérifiées sont ’additivité des
effets et la conservation du classement relatif d’un congénére pour différents
effets toxiques, par exemple une puissance relative similaire pour les cancers et
pour l'induction d’enzymes hépatiques, ainsi que d’une espéce a 1’autre pour
un méme congénére et pour le méme effet [Vidy et Bard, 2003]. Il y a donc ici
encore des sources considérables d’incertitude, qualitative et quantitative, sur
lesquelles les statisticiens pourraient avoir des propositions a faire, toujours
dans une optique de décision en santé publique.

4. Estimation des expositions
Pour estimer les expositions d’une population quelconque, il est nécessaire
de connaitre cette population (caractéristiques socio-démographiques) et de

pouvoir estimer pour chaque sous-population pertinente, par classe d’age par
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exemple, les niveaux d’exposition. Il est rare que les contraintes de temps
et de moyens permettent de réaliser les enquétes de terrain dont on devrait
dans I'idéal pouvoir disposer pour chaque évaluation de risques. On est donc
amené & utiliser des données d’enquétes réalisées sur des populations a priori
différentes de celle & étudier, qu’elles aient été conduites ailleurs ou longtemps
auparavant, ou les deux. Un cas particulier est celui des enquétes nationales,
par exemple les études INCA, représentatives de la consommation alimen-
taire individuelle des Francais, dont les effectifs sont insuffisants (3000 sujets
de plus de 3 ans dans la derniére en date) [Volatier, 2000] pour permettre de
conduire des analyses sur une base restreinte géographiquement ou sociolo-
giquement. Ainsi, les données sur la consommation alimentaire des Bretons
issues de cette enquéte ne porteraient grosso modo que sur 300 sujets & 1’échelle
de la région. Des lors, on ne peut guére envisager d’avoir des estimations d’une
précision suffisante pour des groupes intra-régionaux plus restreints (par exem-
ple une catégorie démographique spécifique). Des estimations plus précises au
plan régional existent, comme ’étude de la consommation alimentaire indi-
viduelle de la population du Val-de-Marne portant sur 1100 sujets, mais elle
est antérieure d’une dizaine d’année et porte sur une population géographi-
quement et (trés probablement) sociologiquement différente [Hercberg et al.,
1991a et b; Preziosi et al., 1991]. Est-il néanmoins concevable de combiner les
résultats des deux enquétes pour caractériser les habitudes alimentaires d’une
sous-population bretonne ?

La discussion de critéres de choix & prendre en compte pour décider qu’une
étude faite ailleurs et/ou ancienne donne des résultats trop biaisés dans un
contexte précis est certainement familiére aux statisticiens. Elle I’est beaucoup
moins dans le contexte frangais pour les évaluateurs de risque, qui doivent
disposer de bases pour répondre & la question : «en utilisant tel jeu de données
(souvent les seules disponibles) pour la présente évaluation des risques, & quel
point suis-je dans ’erreur ?». Il y a matiére dans ces conditions & ce que
les statisticiens puissent aider les évaluateurs de risque & se doter de régles
de décision, méme s'il est clair que chaque situation particuliére doit se voir
apporter une réponse spécifique.

5. Conclusion

Les quelques questions qui précédent sont certainement pour une part le reflet
des ignorances de l’auteur. Dans la mesure ou ’évaluation des risques est
une démarche par nature multidisciplinaire, des lacunes sont inévitables chez
n’importe quel évaluateur de risque : & choisir de conforter ses compétences en
statistique, on restreindra par nécessité ses connaissances et leur actualisation
dans d’autres champs disciplinaires non moins importants. D’ot I'importance
du dialogue...

Il y a en France un net déficit d’investissement des statisticiens dans le champ
de 1’évaluation des risques environnementaux. L’intérét que porte la Société
Francaise de Statistique & ces questions permet d’espérer que, au minimum, les
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conditions d’un dialogue entre statisticiens et évaluateurs de risque puissent
s’instaurer a bref délai.
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