QUANTIFICATION DE L'IMPACT SANITAIRE

7.1. Contexte

Bien que les mécanismes étiopathogéniques mis en jeu dans la survenue des effets adverses de la
pollution atmosphérique sur la santé ne soient pas tous connus, I'évidence épidémiologique, établie
par la consistance et la cohérence des associations rapportées dans la littérature, confirme le réle
contributif de la pollution atmosphérique dans la survenue d’événements sanitaires au sein d'une
population [1]. La confrontation de ces résultats épidémiologiques aux critéres de causalité discutés
dans le chapitre 8 permet de considérer que la pollution atmosphérique, et particulierement les par-
ticules pour lesquelles les mécanismes d’action sont mieux connus, constitue un facteur de risque
sanitaire de nature causale. La question n’est donc plus de savoir si la pollution atmosphérique est
responsable d’effets adverses pour la santé mais de savoir quelle est I'importance de son impact
sanitaire et quelles en sont les conséquences en termes de santé publique ?

La méthode d’évaluation de I'impact sanitaire (EIS), de plus en plus utilisée dans les pays indus-
trialisés [2-4] et mise en ceuvre lors de la phase | de cette étude [5], est une démarche encouragée
par 'OMS [6, 7] qui permet d’apporter des réponses a ces interrogations.

7.2. La démarche d’évaluation de I'impact sanitaire

L’évaluation d’impact sanitaire découle de la démarche de I’évaluation quantitative des risques com-
portant quatre grandes étapes : identification des dangers liés a I’exposition a un agent toxique,
détermination des relations exposition/risque, estimation des expositions et caractérisation du risque
individuel. A ce stade, il est alors possible d’évaluer, a I’échelle d’'une population, I'impact sanitaire
de I’exposition estimée. Dans ses deux premiéres étapes, la démarche s’appuie sur la synthése des
connaissances scientifiques disponibles en terme de propriétés toxiques d’une substance ou d’un
agent et de relations exposition/risque. Un de ses avantages réside dans la cohérence et la trans-
parence de sa méthode qui la rend accessible aux scientifiques, aux décideurs et au grand public.
Ses résultats constituent un outil de gestion des risques : ils permettent d’apporter aux décideurs
des éléments concrets d’information sanitaire — nombre de cas attribuables ou attendus liés a une
exposition — et ainsi de les éclairer dans les choix politiques de prévention et de réduction des
risques devant étre mises en ceuvre, tant au niveau national que local. Cette démarche permet éga-
lement de fixer des objectifs de qualité de I’air fondés sur des critéres de santé publique notamment
dans I'établissement des normes de la qualité de I'air et des valeurs guides.

Dans le champ de la pollution atmosphérique urbaine, cette démarche applique les principes généraux
de I’évaluation quantitative des risques [8] mais elle en differe par I'utilisation de niveaux d’exposition,
non pas estimés, mais réellement mesurés [7]. Pour un niveau d’exposition de la population, pour un
indicateur sanitaire et pour une période donnés, I'EIS permet d’estimer le nombre de cas «attribuables»
aux effets a court terme de la pollution atmosphérique a partir de relations exposition/risque. De plus,
dans le cadre particulier du PSAS-9, ces relations exposition/risque ont été établies au sein des agglo-
mérations sur lesquelles elles ont été appliquées pour le calcul de I'impact sanitaire : 'EIS utilise les RR
issus des analyses combinées sur I’ensemble des neuf villes (cf. chapitres 3 et 4). Il s’agit donc plutot
d’une quantification que, a proprement parler, d’'une évaluation de I'impact sanitaire.

7.3. Calcul du nombre de cas attribuables

Comme les effets des différents indicateurs de pollution ne sont pas indépendants entre eux
(absence de spécificité, colinéarité), les cas attribuables a chacun d’eux ne peuvent étre sommés.
Dans chaque zone d’étude, pour un indicateur sanitaire considéré, le nombre de cas attribuables
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retenu correspond a la valeur la plus élevée parmi celles obtenues pour les différents indicateurs de
pollution disponibles. Elle s’interpréte comme I'estimation minimale de I'impact de la pollution
atmosphérique urbaine dans son ensemble.

Par ailleurs, le résultat est un nombre de cas attribuables a la pollution atmosphérique par rapport a un

niveau d’exposition de référence. Dans les calculs réalisés, les niveaux de référence retenus sont :

- impact des jours ou le niveau est supérieur a 10 pg/m?3 (quel que soit le polluant) : ce niveau carac-
térisant une situation de faible pollution, il s’agit du nombre de cas qui pourraient étre évités si
I’ensemble des indicateurs de pollution était au niveau de 10 pg/m3. Le calcul a été réalisé avec
le logiciel Air Q [9] ;

— impact d’une réduction de 50 % de la moyenne annuelle observée localement ;

— impact d’une réduction de 10 % de la moyenne annuelle observée localement.

Ces deux derniers scénarios ont un objectif décisionnel plus approprié a une échelle locale.

Sous I'hypothése de relations exposition/risque linéaires sans seuil, la proportion de cas attri-
buables a un niveau donné de pollution se calcule de la maniere suivante [10] :

PA = f (RR-1) / (1+f (RR-1))
ou:
PA = proportion de cas attribuables a I'indicateur de pollution au cours de la période considérée ;
RR = risque relatif établi par la relation exposition/risque (a court terme) ;
f = prévalence d’exposition (proportion de la population exposée au niveau considéré).

Dans le cas de la pollution atmosphérique ambiante, la prévalence d’exposition est égale a 1 (f=1).
En effet, toute la population peut étre considérée comme exposée en moyenne aux mémes niveaux
de pollution. Le nombre de cas attribuables pour la période considérée est alors calculé a partir de
la formule [11, 12] :

NA = (RR-1) / RR) x N
ou:
NA = nombre de cas attribuables pour la période donnée ;
RR = risque relatif établi par la relation exposition/risque et par rapport a un niveau d’exposition de
référence ;
N = nombre moyen (pour la période considérée) de cas observés pour le niveau d’exposition de
référence.

Pour plus de détails, le lecteur peut consulter les références [5, 8, 13]. Les RR utilisés pour les cal-
culs sont les RR combinés relatifs a I'exposition 0-1jours, afin de prendre en compte I'indicateur
Ozone pour lequel les RR 0-5 jours n’ont pas été déterminés.

7.4. Résultats

La population totale et celle des moins de 15 ans dans les neuf zones d’études sont présentés dans
le tableau 7.1. Ce tableau présente également le nombre journalier moyen de déceés toutes causes
confondues, pour causes cardio-vasculaires et respiratoires ainsi que le nombre journalier moyen
d’admissions pour causes respiratoires chez les moins de 15 ans, rapporté a 100 000 habitants
dans les neuf zones d’études.
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TABLEAU 7.1.:

POPULATION ET NOMBRE MOYEN D’EVENEMENTS SANITAIRES JOURNALIER
RAPPORTE A 100 000 HABITANTS DANS LES NEUF ZONES D’ETUDE

Villes R Population Mortalité Mortalité Mortalité &"S';'ts:h'::‘:s
-14 ans totale cardio-vasculaire  respiratoire 0-14 ans *
Bordeaux 584 164 89 961 2,1 0,8 0,2 2,6
Le Havre 254 585 49 389 2,4 0,7 0,2 2,6
Lille 1091 156 223 686 2,0 0,7 0,2 3,9
Lyon 782 828 129 166 2,1 0,7 0,2 1,9
Marseille 856 165 145 548 2,5 0,9 0,2 3,6
Paris 6 164 418 1065 195 1,9 0,6 0,2 2,5
Rouen 434 924 78 286 2,3 0,7 0,2 3,1
Strasbourg 451 133 78 046 1,9 0,7 0,2 2,3
Toulouse 690 162 111 806 1,5 0,6 0,1 1,3

* rapporté a la population de référence (0-14 ans) au RP99

Pour chaque zone d’étude et pour les trois niveaux d’exposition de référence, les taux de déces
anticipés attribuables a la pollution atmosphérique dans son ensemble sont présentés pour la mor-
talité totale, cardio-vasculaire et respiratoire dans les tableaux 7.2 a 7.4. Concernant les admissions
hospitalieres pour causes respiratoires chez les moins de 15 ans, les taux sont présentés dans le
tableau 7.5. La premiére estimation (tab. 7.2) donne le nombre d’événements sanitaires attribuables
a des niveaux de pollution atmosphérique supérieurs a 10 pg/m?® par rapport a une situation de
faible pollution (<10 pg/m?d). Les deux autres estimations fournissent le nombre d’événements sani-
taires qui auraient pu étre évités si les niveaux moyens de pollution atmosphérique dans son
ensemble avaient été réduits de 50 % (tab. 7.3) et 10 % (tab. 7.4), respectivement. Dans les trois
cas, le nombre d’événements sanitaires attribuables a la pollution atmosphérique est rapporté a
100 000 habitants et par an.

TABLEAU 7.2. : TAUX (IC 95 %) POUR 100 000 HABITANTS ET PAR AN DE DECES ANTICIPES
ATTRIBUABLES A LA POLLUTION ATMOSPHERIQUE POUR DES NIVEAUX DE
POLLUTION SUPERIEURS A 10 pg/m® DANS LES NEUF ZONES D’ETUDE
Mortalité totale Mortalité cardio-vasculaire Mortalité respiratoire
Bordeaux 3,8 (2,9 - 4,8) 0,9 (0,2 - 1,8) 0,2 (0,0 - 0,5)
Le Havre 24,1 (11,1 - 36,6) 8,8 (3,1 -14,1) 2,1 (0,8 - 3,3)
Lille 9,3 (4,1-13,2) 4,8 (1,8 - 7,6) 1,1 (0,4 -1,8)
Lyon 28,2 (20,2 - 36,0) 11,9 (5,1 - 18,4) 3,3(1,3-5,1)
Marseille 24,4 (13,1 - 35,4) 13,3 (4,6 - 20,5) 3,3 (1,6 - 4,9)
Paris 30,6 (22,0 - 38,9) 10,9 (4,7 - 16,8) 3,3(1,4-5,2)
Rouen 17,7 (9,3 - 25,4) 8,5 (3,0 - 13,5) 2,3(1,1-3,4)
Strasbourg 24,8 (17,8 - 31,6) 10,9 (4,6 - 16,8) 2,8(1,3-4,1)
Toulouse 14,3 (7,6 -20,7) 7,6 (2,7 - 12,0) 1,9 (0,9 - 2,8)

Le nombre annuel de décés anticipés qui auraient pu étre évités si les indicateurs de pollution
avaient été ramenés a 10 pg/m?® sur I’ensemble des neuf villes est estimé a 2786 (IC 95 % : 1891 —
3643) pour la mortalité totale, 1097 (IC 95 % : 447 — 1701) pour la mortalité cardio-vasculaire et 316
(IC 95 % : 132 — 490) pour la mortalité respiratoire.
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TABLEAU 7.3. : TAUX (IC 95 %) POUR 100 000 HABITANTS ET PAR AN DE DECES ANTICIPES
POTENTIELLEMENT EVITABLES PAR UNE REDUCTION DE 50 % DE LA POLLUTION
ATMOSPHERIQUE DANS LES NEUF ZONES D’ETUDE

Mortalité totale Mortalité cardio-vasculaire Mortalité respiratoire
Bordeaux 4,7 (3,6 - 5,7) 1,2(0,2-2,2) 3(0,0-0,6)
Le Havre 16,0 (7,6 -24,4) 5,6 (2,3-8,9 5(0,6 -2,4)
Lille 13,4 (2,1 -17,3) 5,2 (2,1-8,2) 1,7(0,7-2,7)
Lyon 17,9 (12,7 - 23,2) 7,6 (3,1-12,1) 1(0,8-3,5)
Marseille 14,7 (10,4 - 19,1) 7,7(2,5-13,1) 9(0,9 - 3,0
Paris 18,9 (13,4 - 24,6) 6,8 (2,8-10,9) 2,1(0,8 -3,4)
Rouen 12,4 (8,8 - 16,1) 46(1,9-7,4) 1,5(0,6 -2,4)
Strasbourg 15,9 (11,2 - 20,5) 7,02,9-11,2) 1,7 (0,7 - 2,8)
Toulouse 8,8 (6,2 -11,4) 45(1,5-7,7) 1,2(0,5-1,8)

Le nombre annuel de déces anticipés qui auraient pu étre évités si les niveaux moyens de pollution
avaient été réduits de 50 % dans chacune des villes est estimé a 1834 (IC 95 % : 1291 — 2385) pour
la mortalité totale, 705 (IC 95 % : 282 — 1139) pour la mortalité cardio-vasculaire et 209 (IC 95 % :
81 — 341) pour la mortalité respiratoire.

Si le niveau moyen de pollution avait été réduit de 10 % dans les neuf villes, ces chiffres sont de
367 (IC 95 % : 258 — 477) pour la mortalité totale, 141 (IC 95 % : 56 — 228) pour la mortalité cardio-
vasculaire et 42 (IC 95 % : 16 — 68) pour la mortalité respiratoire.

TABLEAU 7.4. : TAUX (IC 95 %) POUR 100 000 HABITANTS ET PAR AN DE DECES ANTICIPES
POTENTIELLEMENT EVITABLES PAR UNE REDUCTION DE 10 % DE LA POLLUTION
ATMOSPHERIQUE DANS LES NEUF ZONES D’ETUDE

Mortalité totale Mortalité cardio-vasculaire Mortalité respiratoire
Bordeaux 9 (0,7 -1,1) 0,2 (0,0 -0,4) 0,1 (0,0 - 0,1)
Le Havre (1 5-4,9) 1(0,5-1,8) 0,3 (0,1 - 0,5)
Lille (O 4 - 3,5) 0 (0,4 - 1,6) 0,3 (0,1 -0,5)
Lyon 6 (2,5 - 4,6) 5 (0,6 - 2,4) 0,4 (0,2 - 0,7)
Marseille 9(2,1-3,8) 5 (0,5 - 2,6) 4 (0,2 - 0,6)
Paris 8 (2,7 -4,9) 1,4 (0,6 - 2,2) 4(0,2-0,7)
Rouen 2,5(1,8-3,2) 9 (0,4 - 1,5) 0,3 (0,1 - 0,5)
Strasbourg 2(2,2-4,1) 4 (0,6 - 2,2) 3 (0,1 -0,6)
Toulouse 8(1,2-2,3) 9 (0,3 - 1,5) 2 (0,1 -0,4)

Les taux (pour 100 000 habitants) de déceés anticipés, toutes causes confondues, attribuables a la
pollution pour des niveaux supérieurs a 10 ug/m3, sont plus élevés a Paris et Lyon. Pour la morta-
lité pour causes cardio-vasculaires et respiratoires, ces taux sont plus élevés a Marseille, Lyon,
Paris et Strasbourg. Globalement, les mémes tendances sont observées lorsque les taux de déces
attribuables sont calculés pour une réduction de 50 % des niveaux moyens de pollution.

Les taux de déces particulierement bas observés a Bordeaux sont probablement dus au fait qu’a
Bordeaux, seule la pollution particulaire mesurée par I'indicateur Fumées noires et dont les niveaux
et les risques combinés associés sont faibles, est mise a contribution dans le calcul des taux, alors
que dans les autres villes, exceptée au Havre, les résultats les plus élevés sont obtenus avec les
indicateurs de pollution photo-oxydante.

Concernant les admissions hospitalieres, seul I'indicateur « admissions pour causes respiratoires chez
les moins de 15 ans » a été utilisé, et cela a titre illustratif, en raison des incertitudes attachées aux RR
estimés pour ce type d’indicateur. Par ailleurs, les données d’exposition, pour la période d’étude des
admissions hospitaliéres, n’étaient pas disponibles pour la ville de Bordeaux. Le nombre annuel d’ad-
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missions hospitalieres qui auraient pu étre évitées si les indicateurs de pollution avaient été ramenés
a 10 pg/m?® est estimé a 748 (IC 95 % : 357 — 1124) pour I'ensemble des huit autres villes.

Le nombre annuel d’admissions hospitalieres qui auraient pu étre évitées si, dans chaque ville, les
niveaux moyens de pollution avaient été réduits de 50 % est estimé a 531 (IC 95 % : 244 - 825). Ce
chiffre est de 106 (IC 95 % : 49 —165) pour un scénario de réduction des niveaux moyen de pollu-
tion de 10 %.

TABLEAU 7.5. : TAUX POUR 100 000 HABITANTS * ET PAR AN D’ADMISSIONS HOSPITALIERES POUR
CAUSES RESPIRATOIRES CHEZ LES MOINS DE 15 ANS ATTRIBUABLES A LA
POLLUTION ATMOSPHERIQUE DANS LES NEUF ZONES D’ETUDE

Villes > 10 pg/m? Réduction de 50 % Réduction de 10 %
Bordeaux = = =
Le Havre 30,2 (0,0 - 63,2) 20,0 (0,0 - 44,3) 4,0(0,0-8,9)
Lille 21,3 (10,7 - 31,7) 31,1 (14,5 - 47,9) 6,2 (2,9 - 9,6)
Lyon 25,6 (12,2 - 38,6) 27,5 (13,7 - 41,6) 5,5(2,7-8,3)
Marseille 39,2 (19,9 - 58,0) 27,3 (12,8 - 42,0) 5,5(2,6 -8,4)
Paris 49,6 (23,9 - 74,0) 31,0 (14,4 — 47,9) 6,2 (2,9 - 9,6)
Rouen 30,0 (15,2 — 44,5) 21,5 (10,0 - 33,0) 4,3 (2,0-6,6)
Strasbourg 37,9 (19,3 - 55,7) 24,7 (11,5 -38,1) 4,9(2,3-17,6)
Toulouse 12,3 (5,9 - 18,7) 9,0 (4,2-13,9) 1,8 (0,8 -2,8)

«-» : données non disponibles ; * rapporté a la population de référence (0-14 ans)

Les taux d’admissions pour pathologies respiratoires chez les moins de 15 ans, attribuables a la
pollution pour des niveaux supérieurs a 10 pg/m?3, sont plus élevés a Paris et, dans une moindre
mesure, a Marseille et Strasbourg. Toulouse enregistre le taux d’admissions le plus faible.

Les taux d’admissions, calculés pour des réductions de 50 et 10 % des niveaux moyens de pollu-
tion, sont plus élevés a Paris, Lyon et Marseille. Le taux d’admissions le moins élevé est observé a
Toulouse.
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DISCUSSION

8.1. Rappel des principaux résultats

La deuxiéme phase du programme PSAS-9 a permis d’analyser les relations entre pollution atmo-
sphérique et morbidité hospitaliere, et de ré-analyser, sur des périodes d’étude plus longues, les
relations entre pollution atmosphérique et mortalité. Les indicateurs sanitaires étudiés étaient la mor-
talité totale, la mortalité pour cause cardio-circulatoire, la mortalité pour cause respiratoire, les admis-
sions hospitalieres pour pathologies cardio-vasculaires chez les patients &gés de 15 a 64 ans et ceux
agés de 65 ans et plus, et les admissions pour pathologies respiratoires des patients 4gés de moins
de 15 ans et de 65 ans et plus. Les indicateurs de pollution disponibles dans le plus grand nombre
des zones étudiées étaient les Fumées noires, le SO,, le NO, et I'O;. Les analyses ont été réalisées
d’une part, en envisageant I'effet de la pollution a partir d’'une exposition de courte durée (celle du jour
et de la veille), et d’autre part, d’'une exposition plus prolongée intégrant les niveaux d’immission du
jour méme et des 5 jours précédents. Les risques relatifs (RR), issus de 'analyse combinée, estimés
pour I’ensemble des 9 villes sont rappelés dans le tableau 8.1 et les figures 8.1 et 8.2.

Dans la plupart des cas, les RR sont statistiquement significatifs, notamment pour les indicateurs
de mortalité : les excés de risque sont compris entre 0,8 et 1,3 % lors d’une élévation de 10 pg/m?3
du niveau des indicateurs de pollution pour les effets d’une exposition de 0-1 jours, et entre 1,1 et
3,4 % pour les effets d’une exposition de 0-5 jours. En ce qui concerne les indicateurs d’activité
hospitaliere, les exces de risque sont compris, pour une exposition de 0-1 jours, entre 0 et 1,0 %
pour les pathologies cardio-vasculaires et entre 0 et 1,8 % pour les pathologies respiratoires. Pour
une exposition de 0-5 jours, les excés de risque sont compris entre 0 et 1,4 % pour les pathologies
cardio-vasculaires et entre 0 et 3,7 % pour les pathologies respiratoires.

En regle générale, les RR sont :

— plus élevés quand ils ont été établis a partir d’une exposition cumulée sur 6 jours (retards 0-5 jours) ;

- plus élevés pour les affections respiratoires que pour les affections cardio-vasculaires ;

— du méme ordre de grandeur, voire plus élevés, pour I'indicateur de mortalité que pour 'indicateur d’ac-
tivité hospitaliere, ce qui peut apparaitre paradoxal pour un indicateur sanitaire a priori plus sensible ;

— plus généralement, les RR estimés paraissent moins fiables pour les indicateurs d’admissions
hospitalieres que pour les indicateurs de mortalité.

Ces différents aspects sont discutés dans la suite de ce chapitre.
TABLEAU 8.1. : RISQUES RELATIFS COMBINES DE MORTALITE ET D’ADMISSIONS HOSPITALIERES (ET

INTERVALLES DE CONFIANCE A 95 %) ESTIMES POUR UNE EXPOSITION DE 0-1 JOURS ET
0-5 JOURS, ET POUR UNE AUGMENTATION DE 10 ug/m?® DE L'INDICATEUR DE POLLUTION.

FN SO, NO, 0,
Mortalité
. 0-1j 1,008+[1,006-1,010]  1,0112[1,005-1,017]  1,010f [1,007-1,013] 1,007 [1,003-1,010]
outes causes d ‘ . a
0-5j 1,012' [1,009-1,015]  1,0192[1,011-1,028] 1,013 [1,010-1,017] -

o _0-1j 1,005' [1,001-1,010] 1,008 [1,004-1,011]  1,0122[1,005-1,018]  1,0112 [1,004-1,018]
cardio-vasculaire o g7 1012 [1.007-1,017] 1,017 [1.012-1.023]  1,014° [1,008-1,019] =
respiratoire 0-1j 1,007' [0,999-1,015] 1,011 [1,001-1,021]  1,013f [1,005-1,021] 1,012 [1,006-1,019]

P 0-5j 1,021' [1,004-1,089]  1,0512[0,997-1,107]  1,034" [1,019-1,049] -

Admissions hospitaliéres

cardio-vasculaire 0-1j 1,0042 [0,991-1,018]  1,010f [1,002-1,019] 1,003 [0,998-1,009]  0,996' [0,990-1,001]
15-64 ans 0-5j 1,006 [0,954-1,061] 1,014 [1,003-1,024] 1,004 [0,997-1,010] =
cardio-vasculaire 0-1j 1,0032 [0,995-1,011]  1,0032[0,990-1,017] 1,004 [0,998-1,010] 1,001 [0,997-1,005]
65 ans & + 0-5j 1,003 [0,997-1,010]  1,0032[0,981-1,026] 1,003 [0,998-1,009] =
respiratoire 0-1j 1,018 [1,004-1,032]  1,0122[0,998-1,026] 1,012 [1,006-1,018] 1,000 [0,993-1,007]
0-14 ans 0-5j 1,0472 [0,934-1,174] 1,026 [1,013-1,040]  1,0872 [1,018-1,056] =
respiratoire 0-1j 0,999 [0,986-1,012] 1,009 [0,998-1,019]  1,0102[0,998-1,021]  1,0082 [0,999-1,016]
65 ans & + 0-5j 0,996° [0,970-1,023] 1,021 [1,008-1,034]  1,0192 [1,003-1,035] =

* : Risque relatif et intervalle de confiance a 95 % ;
(-) RR 0-5 j non établi ; en gras, RR statistiquement significatif au risque a =5 %.

2 modeéle a effet aléatoire ;
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FIGURE 8.1. : RISQUES RELATIFS COMBINES DE LA MORTALITE POUR UNE AUGMENTATION DE
10 pg/m3 DES INDICATEURS FN, SO,, NO, ET O; POUR UN EFFET DE 0-1 JOURS ET
0-5 JOURS.
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FIGURE 8.2. : RISQUES RELATIFS COMBINES D’ADMISSIONS HOSPITALIERES POUR UNE
AUGMENTATION DE 10 pg/m?® DES INDICATEURS FN, SO,, NO, ET O; ET POUR UN
EFFET DE 0-1 JOURS ET 0-5 JOURS.
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Du fait du faible nombre de villes disposant de mesures de PM utilisables dans le cadre des
contraintes imposées par cette étude et de la situation trés particuliere du poéle bordelais quant a la
présence d’une vingtaine d’analyseurs de monoxyde de carbone, les relations entre ces 2 indica-
teurs et les indicateurs sanitaires ont été analysées a titre exploratoire. Les résultats du chapitre 5
sont rappelés Tableau 8.2.

TABLEAU 8.2. : RISQUES DE MORTALITE ET D’ADMISSIONS HOSPITALIERES (ET INTERVALLES DE
CONFIANCE A 95 %) ESTIMES POUR UNE EXPOSITION DE 0-1 JOURS ET 0-5 JOURS :
- RISQUES COMBINES POUR UNE AUGMENTATION DE 10 ug/m? DE L’INDICATEUR PM ;
- RISQUES POUR UNE AUGMENTATION DE 1 PPM DE CO A BORDEAUX.

PM, 3 villes, 10 pg/m?® CO, Bordeaux, 1 ppm
Mortalité

toutes causes 0-1j 1,0081[1,005 - 1,011] 0,999 [0,972 - 1,026]
0-5 ] 1,010 [1,006 — 1,014] 0,998 [0,965 — 1,033]
el 0-1]j 1,0032 [0,992 - 1,014] 0,996 [0,955 - 1,039]
0-5j 1,0032 [0,986 - 1,020] 1,030 [0,977 - 1,085]
esfEae 0-1j 1,006f [0,995 - 1,018] 0,980 [0,891 - 1,077]
P 0-5] 1,019 [1,005 - 1,033] 1,026 [0,911 —1,154]

Admissions hospitaliéres
el vEsslER (564 are 0-1 0,999f [0,992 - 1,007] 1,047 [0,996 - 1,010]
0-5]j 0,999 [0,990 - 1,008] 1,091 [1,027 - 1,160]
el EsalEe 63 A & & 0-1]j 1,005f [1,000 - 1,011] 1,026 [0,988 - 1,066]
0-5] 1,007f [0,999 — 1,014] 1,037 [0,989 - 1,087]
o 01 1,010f [1,001 - 1,018] 1,107 [1,015 - 1,208]
eSS WH A7 0-5] 1,017 [1,006 — 1,029] 1,425 [1,009 - 1,255]
respiratoire|65/ans &t 0-1]j 1,006f [0,997 - 1,015] 1,080 [1,006 - 1,159]
P 0-5] 1,014f [1,002 — 1,025] 1,177 [1,078 - 1,285]

En gras : RR statistiquement significatif au risque a =5 % ;
2 RR établi a partir d’'un modeéle a effet aléatoire (hétérogénéité entre les poles) ;
f RR établi & partir d’un modéle a effet fixe.

Les excés de risque de mortalité pour une augmentation de 10 ug/m® du niveau de I'indicateur de
particules (PM10 ou PM13) sont de I'ordre de 0 a 1,7 % (exposition 0-1 jours et 0-5 jours), sensi-
blement du méme niveau que ceux établis a partir de I'indicateur Fumées noires. Pour les indica-
teurs d’activité hospitaliere, les excés de risque ne sont significatifs que pour les pathologies res-
piratoires, et sont compris entre 1,0 et 1,7 % (exposition 0-1 jours et 0-5 jours).

Les relations entre le CO et les indicateurs sanitaires ont été établies pour un différentiel de 1 ppm
(1,145 mg/m?3). Lors d’une exposition de 0-1 jours, les RR de mortalité sont tous proches de 1 ; lors
d’une exposition cumulée sur six jours, les excés de risque sont compris entre 0 et 3 % sans étre
statistiquement significatifs. En ce qui concerne les pathologies cardio-vasculaires, un excés de
risque significatif de 9 % a été établi chez les 15-64 ans pour une exposition cumulée sur six jours ;
dans les autres cas, ils sont compris entre 2,6 et 4,7 %. Les associations établies pour les patho-
logies respiratoires sont toutes significatives, avec un excés de risque de I'ordre de 10 % lors d’une
exposition de 0-1 jours et de 17 % pour une exposition cumulée sur six jours. La constatation appa-
remment paradoxale d‘une association constamment significative avec les pathologies respira-
toires (alors que le CO, a la différence des autres polluants, n’est pas un irritant) mais pas avec les
pathologies cardio-vasculaires (alors que le CO peut conduire & une hypoxie en particulier car-
diaque) est discutée chapitre 5.
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8.2. Signification des résultats

8.2.1. Interprétation des résultats obtenus

A la lumiére des résultats rappelés dans le paragraphe précédent, plusieurs commentaires peuvent
étre faits.

Des RR pour la mortalité généralement plus robustes que lors de la phase |

Le tableau 8.3 et la figure 8.3 mettent en regard les RR combinés 0-1 jours estimés respectivement
lors de la premiére [1] et de la deuxieme phase du programme, pour les mémes indicateurs de pol-
lution et les mémes indicateurs de santé.

TABLEAU 8.3. : RISQUES RELATIFS COMBINES DE LA MORTALITE POUR UNE AUGMENTATION DE
10 pg/me DES INDICATEURS DE POLLUTION ATMOSPHERIQUE DANS LES NEUF
ZONES D’ETUDE.

Phase | Phase Il

RR* IC** RR IC
FN (moy-24h)
Mortalité toutes causes 1,006 1,003 - 1,009 1,008 1,006 - 1,010
Mortalité cardio-vasculaire 1,006 1,001 - 1,012 1,005 1,001 - 1,010
Mortalité respiratoire 1,005 0,995 - 1,017 1,007 0,999 - 1,015
S0, (moy-24h)
Mortalité toutes causes 1,007 1,004 - 1,010 1,010 1,005 - 1,017
Mortalité cardio-vasculaire 1,011 1,005 - 1,016 1,008 1,004 - 1,011
Mortalité respiratoire 1,011 1,000 - 1,022 1,011 1,001 - 1,021
NO, (moy-24h)
Mortalité toutes causes 1,007 1,004 - 1,011 1,010 1,007 - 1,013
Mortalité cardio-vasculaire 1,009 1,003 - 1,015 1,012 1,005 - 1,018
Mortalité respiratoire 1,008 0,996 - 1,020 1,013 1,005 - 1,021
03 (moy-8h)
Mortalité toutes causes 1,005 1,003 - 1,008 1,007 1,003 - 1,010
Mortalité cardio-vasculaire 1,005 0,999 - 1,010 1,011 1,005 - 1,018
Mortalité respiratoire 1,002 0,991 - 1,012 1,012 1,006 - 1,019

* Risques relatifs calculés a I'aide de modeles a effet fixe ; ** Intervalle de confiance a 95 %.

Sur ce tableau, on peut observer que les RR estimés au cours de la phase Il sont du méme ordre de
grandeur que ceux estimés au cours de la phase | ; ceux concernant les indicateurs de pollution
photo-oxydante étant Iégérement plus élevés. Pour ces indicateurs, trois RR non significatifs au
cours de la phase | (NO,/mortalité respiratoire, Oz/mortalité cardio-vasculaire, Oz/mortalité respira-
toire) sont significatifs dans cette deuxieme phase. En effet, les intervalles de confiance a 95 % sont
globalement plus étroits au cours de cette phase Il, en particulier pour la mortalité respiratoire.

Cette confirmation des résultats de la phase | par des valeurs estimées plus robustes est liée tout
d’abord a des séries de données plus longues : d’'une maniére générale, elles ont été allongées de
une a deux années. Par ailleurs, le nombre de villes disposant de données pour chaque indicateur
d’exposition a été augmenté : les RR combinés ont pu étre estimés a partir des résultats de six villes
pour les Fumées noires, neuf villes pour le SO,, huit villes pour le NO,, huit villes pour O3, contre
respectivement cing, huit, six et six villes au cours de la phase |. Enfin, une meilleure standardisa-
tion des méthodes de construction des indicateurs d’exposition (cf. chapitre 2) a sans doute contri-
bué a la diminution de la variabilité inter-villes dans I’estimation de I’exposition.
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FIGURE 8.3. : COMPARAISON DES RISQUES COMBINES DE MORTALITE POUR UNE AUGMENTATION
DE 10 pg/m? DE FN, SO,, NO, ET O; DURANT LES PHASES | ET Il DANS LES 9 ZONES
D’ETUDES.
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Des RR moins robustes pour les admissions hospitaliéres que pour la mortalité

Les RR estimés, que ce soit pour les retards 0-1 jours ou pour les retards 0-5 jours, sont variables
selon I'indicateur d’exposition et I'indicateur d’admissions hospitalieres. Excepté pour les admis-
sions pour causes respiratoires chez les moins de 15 ans, les RR sont le plus souvent inférieurs a
ceux observés pour la mortalité, ce qui n’est cohérent ni avec I’hypothése a priori de plus grande
sensibilité des indicateurs « hospitalisations », ni avec la littérature [2]. lls sont, en outre, rarement
statistiquement significatifs et leurs intervalles de confiance sont larges. Par ailleurs, malgré ces
intervalles de confiance larges, I’'hétérogénéité inter villes des RR locaux est plus fréquente avec
ces indicateurs qu’avec ceux de la mortalité.

Globalement, les résultats concernant les admissions hospitalieres sont donc a considérer avec
précaution, en particulier pour les pathologies cardio-vasculaires. Aussi, nous n’avons effectué
I’évaluation de I'impact sanitaire et le calcul du nombre d’admissions attribuables, qu’a titre illus-
tratif pour les admissions pour pathologie respiratoire chez les moins de 15 ans.

Des RR de mortalité cohérents avec ceux de la littérature

Concernant la mortalité, nos résultats sont du méme ordre de grandeur que ceux obtenus sur sept
grandes villes d’Europe de I'Ouest (dont Paris et Lyon) dans le cadre du projet APHEA1 [3-6]
(tableau 8.4). On peut noter toutefois que les RR estimés pour I'indicateur NO, sont plus élevés
dans notre étude, de maniere statistiquement significative (cf tableau 8.3.)

TABLEAU 8.4. : RISQUES RELATIFS COMBINES* DE LA MORTALITE POUR UNE AUGMENTATION DE
10 pg/me DES INDICATEURS DE POLLUTION ATMOSPHERIQUE DANS DES VILLES DE
L’EUROPE DE L’OUEST. APHEA 1.

Mortalité toutes causes Mortalité cardio-vasculaire Mortalité respiratoire
FN (moy-24h) 1,006** [1,004 - 1,007]** 1,004 [1,002 - 1,008] 1,008 [1,004 - 1,014]
S0, (moy-24h) 1,006 [1,005 - 1,007] 1,008 [1,002 - 1,012] 1,010 [1,006 - 1,014]
NO, (max-1h) 1,003 [1,002 - 1,004] 1,002 [1,000 - 1,004] 1,000 [0,996 - 1,002]
O3 (max-1h) 1,006 [1,002 - 1,010] 1,004 [1,000 - 1,006] 1,010 [1,004 - 1,016]

Source : projet APHEA 1 : Athenes, Barcelone, Cologne, Londres, Lyon, Milan et Paris.
* Risques calculés a I'aide de modeéles a effet fixe ; ** Risque relatif ; *** Intervalle de confiance a 95 %.

Le projet APHEA2 [7], réalisé sur 29 villes européennes, rapporte également un RR concernant mor-
talité totale et Fumées noires comparable a celui obtenu par le PSAS-9 : pour une augmentation de
10 pg/mé, le RR, obtenu dans APHEA2 par un modéle a effet aléatoire, est de 1,006 et son inter-
valle de confiance a 95 % est [1,003-1,008].

Des RR de morbidité hospitaliere moins cohérents avec ceux de la littérature
D’une maniéere générale, les études sont plus nombreuses pour les indicateurs acido-particulaires.

Concernant les admissions hospitalieres pour pathologies respiratoires chez les 65 ans et plus, le pro-
jet APHEAT1 [8] rapporte, pour une augmentation de 10 pg/m?3, un RR de 1,004 que ce soit pour I'indi-
cateur SO, ou l'indicateur Fumées noires. Pour ce dernier indicateur, le RR n’est pas significatif. Cette
valeur est plus élevée que celle estimée dans PSAS-9 pour 'indicateur Fumées noires (0,999 ; IC 95 %
[0,986 -1,012]) mais inférieure a celle estimée pour I'indicateur SO, (1,009 ; IC 95 % [0,998 —1,019]). Par
ailleurs, dans une étude sur les admissions hospitalieres des 0-14 ans et I'exposition aux Fumées
noires, Anderson [9] rapporte un RR de 1,021 (IC 95 % : 1,004 — 1,039). Ce résultat est, lui, cohérent
avec celui du PSAS-9 ou le RR, pour les mémes indicateurs, est estimé a 1,018 [1,004 - 1,032].

Concernant les admissions hospitalieres pour pathologie cardio-vasculaire, dans le cadre de I'étu-
de National Morbidity, Mortality, and Air Pollution Study (NMMAPS) [10,11] réalisée aux Etats Unis,
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les auteurs estiment un RR de 1,012 (IC95 % [1,010 —1,014]) chez les 65 ans et plus, pour une aug-
mentation de 10 pg/m® de PM10. Dans PSAS-9, les résultats exploratoires observés pour les PM
(PM10 a Lille et Lyon, PM13 a Paris et Strasbourg) sont inférieurs a cette valeur et non statistique-
ment significatifs : 1,005 (IC95 % :1,000 -1,011). Par ailleurs, Ballester [12], dans une étude sur les
admissions hospitalieres en urgence pour maladies cardio-vasculaires (tous ages confondus)
observe un RR de 1,014 (IC 95 % : 1,000 - 1,030) pour une augmentation de 10 ug/m? de l'indica-
teur Fumées noires. Cette valeur est supérieure aux deux résultats du PSAS-9 concernant respec-
tivement les 15-64 ans (RR = 1,004 ; IC95 % : 0,991 — 1,018) et les 65 ans et plus (RR = 1,003 ; IC
95 % : 0,995 - 1,011), mais dans les trois cas le résultat n’est pas statistiquement significatif.

Par ailleurs, les résultats pour trois des indicateurs d’admissions hospitalieres PSAS-9 peuvent étre
comparés a ceux du projet APHEAZ2 [13, 14] (Tableau 8.5).

TABLEAU 8.5. : RISQUES RELATIFS COMBINES DES HOSPITALISATIONS POUR UNE AUGMENTATION
DE 10 pg/mé DE L'INDICATEUR FUMEES NOIRES.

Admissions pour pathologie Admissions pour pathologie Admissions pour pathologie

cardio-vasculaire* 65 ans et + respiratoire 65 ans et + respiratoire** 0-14 ans
PSAS-9 1,003*** [0,995 - 1,011]***a 0,999 [0,986 - 1,012]2 1,018 [1,004 - 1,032]2
APHEA2 1,013 [1,004 - 1,022]2 1,001 [0,993 - 1,009]2 1,013 [1,008 - 1,024]f

* cardiaque seulement pour APHEA2 ; ** asthme seulement pour APHEA2 ; *** Risque relatif ;
**** Intervalle de confiance a 95 % ; 2 : risques calculés a I'aide de modeles a effet aléatoire ;
f: risques calculés a I'aide de modéles a effet fixe.

Les RR associant les Fumées noires et les indicateurs de morbidité respiratoire chez les moins de 15
ans (admissions pour toutes pathologies respiratoires pour le PSAS-9, admissions pour asthme seule-
ment pour APHEA 2) sont proches dans les deux études. Il en est de méme pour la pathologie respi-
ratoire chez les 65 ans et plus et, dans ce cas, les RR ne sont significatifs dans aucune des deux
études. En revanche, pour les pathologies cardio-vasculaires (pathologies cardio-vasculaires pour le
PSAS-9, cardiaques seulement dans I'étude APHEA 2), le RR est plus élevé et significatif pour APHEA2.

Des RR sur 0-5 jours supérieurs aux RR sur 0-1 jours

Pour les trois indicateurs de mortalité et les hospitalisations pour maladies respiratoires, les RR sur
0-5 jours sont nettement plus élevés que les RR 0-1 jours. Pour les hospitalisations de cause car-
dio-vasculaire, en revanche, les RR 0-5 jours sont trés proches voire inférieurs aux RR 0-1 jours.

L’observation des graphes présentant les effets partiels des retards montre une prépondérance des
décalages 2 a 5 jours dans I'importance de I'effet délétére étudié. En effet, ces derniers sont posi-
tifs sur les graphes relatifs a la mortalité (figures 3.16, 3.20, 3.24) et aux admissions pour patholo-
gie respiratoire (figures 4.17, 4.18, 4.19). A I'inverse, les graphes relatifs aux admissions cardio-vas-
culaires montrent, le plus souvent, un effet plus important pour le premier retard et un effet négatif
pour le retard 5 jours (figures 4.17, 4.18, 4.19). Ceci pourrait expliquer que le RR cumulé pour 0-5
jours soit supérieur au RR 0-1 jours dans les premiers cas et inférieur dans le cas des admissions
pour pathologie cardio-vasculaire.

Des analogies dans la distribution de I'effet sur 0-5 jours

En ce qui concerne la mortalité (figures 3.16, 3.20 et 3.24), la comparaison des distributions des
risques associés a SO, et a NO, montre que celles-ci sont graphiquement semblables pour chacun
des trois indicateurs de mortalité : les effets les plus importants sont ceux des retards 1-2 jours pour
la mortalité cardio-vasculaire, 1-3 jours pour la mortalité totale et 3-4 jours pour la mortalité respi-
ratoire. Les formes des distributions relatives aux Fumées noires sont différentes : une forme bi-
modale est observée pour la mortalité totale et la mortalité cardio-vasculaire et les effets les plus
importants sont ceux des retards 3-4 jours pour les trois indicateurs de mortalité.
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Pour les hospitalisations, les analogies sont moins nettes. On observe néanmoins, concernant
les admissions respiratoires chez les moins de 15 ans, des profils comparables pour les trois
polluants avec un risque maximum pour les retards 3-4 jours (chapitre 4, figures 4.17, 4.18 et
4.19).

Une hétérogénéité des distributions de I'effet entre les villes

Si I'on ne s’intéresse plus, comme précédemment, aux RR combinés mais aux RR estimés dans
chacune des zones (i.e. locaux), la comparaison des distributions du risque sur 0-5 jours entre les
différentes villes montre une grande disparité de formes pour la mortalité. Par ailleurs, dans un cer-
tain nombre de villes et pour le SO, en particulier, il n"apparait pas de différence de risque selon le
jour. Cette caractéristique peut étre liée a la faible robustesse des résultats lorsqu’on s’intéresse a
une seule zone d’étude (voir intérét de I’analyse multi centrique). C’est pour cette raison que les dis-
tributions de I’effet concernant les admissions hospitaliéres, indicateur moins robuste que la mor-
talité, n’ont pas été présentées pour chaque zone d’étude.

Par ailleurs, pour un méme polluant et dans une méme ville, les distributions des RR sur 0-5 jours
peuvent présenter des analogies quel que soit I'indicateur sanitaire. C’est le cas des Fumées noires
au Havre, du NO, a Toulouse, du SO, a Lyon. A contrario, dans certains cas, les risques cardio-
vasculaires semblent plus précoces que les effets respiratoires. Ceci semble relativement confor-
me aux connaissances physiopathologiques et cliniques.

Une hétérogénéité des RR cumulés entre les différentes villes

Déja évoquée plus haut, I'hétérogénéité des RR locaux (cumulés sur 0-1j ou sur 0-5j) entre les dif-
férentes villes a été mise en évidence a plusieurs reprises dans I'analyse combinée, et ce plus sou-
vent dans la deuxieme phase du programme (voir chapitres 3 et 4) en raison d’'un nombre plus
important de villes pour chaque indicateur d’exposition étudié. L’hétérogénéité inter villes signifie
que, pour une méme variation du niveau d’exposition, les risques relatifs calculés dans chaque
zone sont différents les uns des autres (au seuil p = 0,20). Cette hétérogénéité a alors été prise en
compte dans I’'analyse combinée par I'utilisation de modéles a effet aléatoire. Ces modeles font en
effet intervenir la variance inter villes dans le calcul du RR combiné.

L’hétérogénéité observée entre les résultats peut trouver diverses explications :

— Certains facteurs liés a I’état de santé général de la population locale (disparités inter régionales
dans I'incidence des cardiopathies ischémiques par exemple) influent sur la sensibilité de cette
population a une augmentation de concentration du polluant dans I'air ;

— D’autres facteurs locaux peuvent interférer dans la relation entre le polluant et I'indicateur sani-
taire (substances atmosphériques non prises en compte par exemple) ou exposition a d’autres
facteurs toxiques non connus dans telle ou telle région : ces facteurs peuvent agir sur I'impor-
tance de 'association (effet d’interaction) ou sur le décalage entre la cause et I'effet ;

— Les mesures elles méme : a I'inverse des données de mortalité, les données hospitaliéres issues
du PMSI ne semblent pas homogénes entre les différentes zones.

8.2.2. Choix méthodologiques et de présentation des résultats

Choix de présentation du RR pour un différentiel de 10 ug

Le RR peut étre présenté pour un différentiel entre deux niveaux fixes d’exposition (entre 30 et
40 pg/m?® par exemple) ; pour un différentiel fixe (10 pg/m? par exemple) ; ou, enfin, pour un diffé-
rentiel relatif a la distribution du polluant (entre le 25°™ et le 75%™¢ percentile de la distribution). La
difficulté du choix entre les trois options de présentation du RR provient des différences d’étendue
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de distribution et du niveau moyen entre les différents indicateurs de pollution ou, pour un méme
indicateur, entre les différentes villes.

Choisir un différentiel entre deux niveaux fixes d’exposition présente I'intérét de pouvoir comparer
les résultats avec ceux de la littérature. Néanmoins, le choix des niveaux de départ et d’arrivée (et
donc du différentiel) pourra étre pertinent pour un polluant donné, car reflétant effectivement I'éten-
due des variations observées, alors qu’il peut ne pas |‘étre pour un autre polluant pour lequel I'éten-
due de la distribution observée est en dehors de ce différentiel. De méme, il pourra étre pertinent
pour un polluant donné dans une ville donnée et non pertinent pour ce méme polluant dans une
autre ville (exemple de I’ozone entre les différentes villes du PSAS-9).

Les mémes remarques peuvent étre faites sur le choix d’un différentiel fixe. Un différentiel de
50 pg/md, par exemple, peut étre trop important par rapport a I’étendue de distribution d’un pol-
luant donné sur une ville donnée et, dans ce cas, n’est pas réaliste.

L’intérét du différentiel relatif (variation inter centiles) est de tenir compte de la distribution des
concentrations des polluants observée localement : par exemple la variation du percentile 25 au
percentile 75 est représentative du passage d’un air faiblement pollué a un air fortement pollué sur
une ville donnée. Cette approche présente I'avantage de mieux illustrer, a des fins décisionnelles,
I'impact sanitaire de la pollution atmosphérique. L’inconvénient de cette option est la difficulté de
comparer les résultats entre les villes et avec ceux de la littérature.

Aucune de ces présentations n’est idéale. Dans la deuxiéme phase du PSAS-9, le choix s’est porté
sur la présentation des RR pour un différentiel fixe de 10 pg/m?3. L’avantage de ce choix réside dans
la faible amplitude de ce différentiel trés vraisemblablement contenu dans I'intervalle de variation
de tous les polluants, quelle que soit la ville ou la période d’étude. D’autre part, la comparaison avec
les résultats de la littérature est possible. Un inconvénient persiste cependant : une amplitude de
variation fixée (ici, 10 pg/m?3 n’a pas la méme signification pratique pour tous les polluants, en
termes décisionnels et de contrdles des concentrations atmosphériques urbaines.

Choix de calcul du RR pour un retard cumulé 0-5 jours par modéle polynomial a retards
échelonnés

Lors de 'analyse combinée de la phase | du PSAS-9, il avait été décidé d’'imposer une relation
linéaire et un retard 0-1 jours pour toutes les villes et tous les polluants. La relation linéaire était jus-
tifiée par les résultats locaux (relations locales le plus souvent linéaires). Par ailleurs, le retard 0-1
jours avait été choisi pour des raisons de cohérence interne (il semblait plus juste d’uniformiser le
retard pour I’ensemble des villes) et externe (la littérature avait fréquemment montré des résultats
pour ce décalage). Le retard 0-1 jours avait été choisi également pour prévenir la critique faite a
I’encontre de certaines études présumées avoir sélectionné le décalage le plus apte a montrer un
effet important du polluant étudié. Le principe de I'analyse était fondé sur I’hypothése que I'effet
sanitaire était lié a parts égales aux expositions relatives a chacun des deux jours pris en compte
(jO et j-1).

Lors de cette seconde phase, la stratégie retenue a été différente (voir chapitre 2. Protocole). Le
modele a été élaboré (notamment a des fins de comparaison avec les résultats de la phase I) en
imposant un décalage 0-1 jours (exposition moyennée sur deux jours comme précédemment) mais
également pour un décalage 0-5 jours (prise en compte du niveau d’exposition du jour méme et des
5 jours précédents). Cette approche est plus vraisemblable que celle impliquant seulement 2 jours
ou a fortiori 1 jour dans la genese de I'effet sanitaire. De plus, I'analyse par un modeéle a retards
échelonnés ne distribue pas un risque égal a chacun des six jours successifs mais considére que
la genése du risque peut se répartir de fagon hétérogéne entre les différents jours. Ceci revient a
supposer que les poids des différents retards dans le risque global associé a I'indicateur sanitaire,
un jour donné, se répartissent selon une fonction polynomiale (de degré trois, dans le cas présent).
Il peut étre noté que le fait d’utiliser la simple moyenne arithmétique des niveaux d’exposition sur
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plusieurs jours revient a faire un calcul de retards polynomiaux qui donnerait le méme poids a tous
les jours pris en compte dans cette moyenne.

Cette approche, encore fort peu utilisée dans I'estimation des risques sanitaires liés a la pollution

atmosphérique, présente plusieurs intéréts :

— prendre en compte dans la modélisation I’ensemble des retards pouvant intervenir dans le risque
a court terme ;

— identifier la part contributive respective des différents retards dans le risque de survenue de I'évé-
nement sanitaire ;

— identifier les différences éventuelles de cinétique exposition/risque entre les différentes villes, les
différents polluants et les différents indicateurs sanitaires ;

— permettre I'estimation d’'un RR combiné global plus proche de la réalité.

Choix d’une analyse par des modéles mono-polluant

Il est communément admis qu’un modéle statistique est meilleur si on y inclut 'ensemble des
variables explicatives. Il peut donc paraitre surprenant (et les questions et critiques itératives
concernant les modéles mono-polluants sont la pour I’attester) que chaque modéle considéré ici ne
fasse intervenir qu’un seul polluant, alors que certains auteurs ont réecemment publié des résultats
reposant sur des modeles multi polluants [13-16]. L’objectif d’un modéle multi polluants est d’esti-
mer le risque spécifiquement associé a chacun des indicateurs de pollution, d’estimer le risque du
(des) mélange(s) de polluants et de tester des interactions éventuelles entre indicateurs de pollu-
tion. La réalité de I'exposition est, en effet, celle d’un mélange de polluants.

En fait, les polluants mesurés ne sont que les traceurs de nombreuses autres substances, mesu-
rées ou non, impliquées dans la pollution atmosphérique. Ainsi, un ensemble de chaines de réac-
tions complexes relie les polluants entre eux et les coefficients de corrélation élevés observés entre
les quelques indicateurs de pollution mesurés en témoigne. Cette forte colinéarité entre indicateurs
de pollution rend I’estimation de I'effet propre d’un polluant quasiment impossible. Ainsi, par
exemple, le Health Effects Institute (HEI) a réanalysé [17] les résultats de I’étude de Schwartz et
Dockery [18] en introduisant cing polluants dans le modele : I'association de la mortalité et des
PM10 restait statistiquement significative mais d’autres résultats semblaient inexplicables, tel I'ef-
fet apparemment protecteur du NO,. C’est la raison pour laquelle les substances étudiées doivent
étre considérées comme des indicateurs d’une pollution atmosphérique urbaine globale. Les
modeles multi-polluants ont ainsi a priori un mode d’approche du probleme quelque peu artificiel
en I'absence de techniques statistiques plus élaborées qui permettraient de faire face aux pro-
blémes de colinéarité entre les différents polluants présents. L’étude NMMAPS [10, 11] a cepen-
dant permis, en considérant un ensemble de régions caractérisées par des concentrations contras-
tées en niveaux de polluants et des corrélations spatio-temporelles diverses entre ces concentra-
tions de polluants, d’asseoir les modéles multi-polluants (PM10 et deux autres polluants) sur des
bases plus solides.

Intérét de I'approche multi centrique

Dés sa conception, ce programme a adopté une approche multi centrique. Le premier objectif était
d’inclure un ensemble de villes de moyenne importance et contrastées sur le plan géographique,
climatique, socio-économique, ainsi que sur le plan sanitaire (maladies chroniques spécifiques a
une région, etc.). Il s’agissait d’identifier d’éventuelles différences significatives entre ces différentes
villes quant au risque de la pollution atmosphérique sur les indicateurs de santé [1].

Outre cet intérét épidémiologique existe un intérét statistique. En effet, les villes choisies sont d’im-
portance moyenne et le nombre journalier d’événements sanitaires, en particulier le nombre de
déces, est faible, ne dépassant pas quelques unités (en dehors de la zone parisienne). Il était alors
prévisible qu’'a I’échelle de chaque ville, les associations pourraient ne pas étre statistiquement
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significatives uniquement en raison d’'un manque de puissance. Par ailleurs, la puissance de I'ana-
lyse pouvait étre également diminuée par la (mauvaise) qualité des données. L’approche multicen-
trique et I'analyse combinée des résultats a permis d’augmenter cette puissance, de mettre ainsi
en évidence de fagon plus nette les effets des polluants sur les indicateurs sanitaires et de contro-
ler la variabilité aléatoire pouvant exister entre les villes en dépit d’'une homogénéité des risques
entre les villes.

Les risques relatifs estimés par I’analyse combinée sont ainsi vraisemblablement plus proches des
risques relatifs « réels » que ceux estimés sur une seule zone urbaine. Il est donc plus pertinent
d’appliquer le risque relatif combiné aux données locales d’exposition pour estimer, dans chaque
ville, 'impact sanitaire attribuable a la pollution atmosphérique. C’est ce qui a été fait pour les deux
phases du PSAS-9. Cependant, notamment dans le cadre du projet APHEIS, cette approche a pu
étre affinée selon qu’il existe une hétérogénéité ou pas entre les résultats locaux. Lorsque les résul-
tats sont homogenes entre les villes (ce qui est le cas le plus fréquent, ici), le RR combiné estimé
par un modeéle a effet fixe semble étre le meilleur estimateur du RR local « réel ». Par contre s’il exis-
te une hétérogénéité, le RR combiné estimé par un modele a effet aléatoire prenant en compte la
variance inter villes peut étre éloigné du RR local « réel » si I’hétérogénéité est tres forte. Dans ce
cas, il peut étre intéressant de calculer un RR combiné ajusté pour chacune des villes.

8.3. Validité des résultats

La validité des résultats concerne la «réalité» des observations épidémiologiques [19]. Il s’agit de
vérifier que les relations statistiques mises en évidence ne sont pas uniquement le fait de variations
aléatoires, de biais ou d’artefacts de modélisation.

8.3.1. Les variations aléatoires

Les variations aléatoires qui peuvent étre observées dans une série temporelle concernent la pré-
cision des estimations et peuvent augmenter la variance des risques relatifs (RR) estimés [20]. Cette
inflation de la variance expose au risque de rejeter a tort I'existence d’une association entre la pol-
lution atmosphérique et I'indicateur sanitaire alors que celle-ci existe réellement. Cela se traduit
donc par une absence de significativité mais sans pour autant modifier I'estimation de la relation
entre la pollution atmosphérique et I'indicateur sanitaire.

Plusieurs auteurs rapportent que la part aléatoire des variations d’une série temporelle est liée a la
longueur des séries analysées et au compte journalier d’événements sanitaires étudiés [20-24]. Lors
de la phase | du programme, nous avons effectivement constaté que les intervalles de confiance des
RR estimés dans chacune des zones d’étude étaient d’autant plus larges que la période d’étude était
courte et que le compte journalier moyen d’événements sanitaires était faible. C’était notamment le
cas pour la mortalité respiratoire pour laquelle le nombre de déceés journaliers analysés était de
I'ordre de 'unité [1]. L’allongement des séries de données de mortalité lors de cette deuxiéme phase
et le fait que chaque indicateur d’exposition soit disponible sur un nombre plus important de villes
ont permis d’obtenir des résultats qui sont en général plus robustes et plus précis.

De plus, certains auteurs ont suggéré que la largeur des intervalles de confiance observés pouvait
étre liée au nombre de stations utilisées pour construire les indicateurs d’exposition ambiante [22].
Lors de cette deuxiéme phase, du fait de la restructuration des réseaux, le nombre de capteurs pris
en compte était en général plus important, ce qui a pu contribuer en partie a une diminution de I'in-
tervalle de confiance des RR estimés.
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8.3.2. Les biais

«ll y a biais si une estimation de I’'association entre une maladie et un facteur de risque différe sys-
tématiquement de la vraie valeur» [25]. Classiquement, en épidémiologie, on distingue trois types
de biais [26] : les biais de sélection, les biais d’information, les biais liés a la prise en compte insuf-
fisante des facteurs de confusion.

8.3.2.1. Les biais de sélection

Les biais de sélection interviennent lors de la conception de I'étude et sont liés a la maniére dont la popu-
lation d’étude a été sélectionnée, cette derniere devant étre représentative de la population exposée.

Les critéres de sélection de la population étudiée pour estimer I'impact de la pollution atmosphé-
rique sur la mortalité, ont été largement discutés lors de la premiére phase (cf. chapitre 6) et sont
rappelés brievement [1]. La zone d’étude devait correspondre a une zone géographique ou I'expo-
sition a la pollution était homogéne et dans laquelle séjournait une population susceptible d’étre hos-
pitalisée dans les établissements publics participant a I’étude. Dans un premier temps, une zone
définie selon les critéeres décrits au chapitre 2 a été retenue, la population résidente constituant la
population d’étude. Dans un deuxiéme temps, selon les configurations locales, la population non-
résidente mais séjournant dans cette zone au cours de la journée a été incluse en élargissant la zone
aux communes de résidence de cette population. Il est possible que la part de la population active
soit plus importante dans ces communes périphériques avec proportionnellement une part moins
importante de personnes agées par rapport au reste de la zone. Sous I’hypothése que les popula-
tions de personnes agées constituent des populations plus «sensibles» aux polluants atmosphé-
riques, les risques relatifs (RR) qui ont été observés dans cette étude peuvent avoir sous estimé I'im-
pact réel de la pollution atmosphérique. Néanmoins, le raisonnement inverse peut étre tenu vis-a-vis
des enfants, classiquement plus nombreux dans les zones périphériques a forte population active.
Au total, on ne peut garantir, sur une agglomération, une homogénéité démographique parfaite.

Si I'on s’intéresse aux admissions hospitalieres dans les établissements publics ou participant au
service public, les résultats sont représentatifs de la proportion de la population ayant accés a ces
structures de soins. Les personnes n’ayant pas de couverture sociale, celles qui sont admises dans
les établissements militaires ou privés ne sont pas incluses dans la population étudiée. La générali-
sation de la couverture sociale dans notre pays a permis une meilleure accessibilité aux soins. Par
contre, les pratiques médicales peuvent étre variables selon les villes et la fréquence du recours a
I’hospitalisation peut étre différente pour des pathologies identiques et de méme niveau de gravité.
De plus, il peut exister un biais de sélection concernant la population qui a accés aux établissements
de soins privés. |l est classique de penser que les catégories socio-économiques moyennes et
aisées ont plus fréquemment recours a ce type d’hospitalisation que les catégories défavorisées. S’il
existait une répartition différente des pathologies respiratoires et cardiovasculaires entre ces deux
sous-groupes de population, cela conduirait a un biais de sélection. L’'implantation du PMSI dans les
établissements privés devrait permettre de contréler ce biais par I'obtention de données de morbi-
dité hospitaliere plus représentatives de I’ensemble de la population.

8.3.2.2. Les biais d’information

Les biais d’information ou de classement interviennent dans le recueil des données. lIs sont liés aux
erreurs de mesure de I’exposition et/ou de I'état de santé.

Indicateurs de mortalité

Les erreurs de classement peuvent étre liées au fait que les causes de décés sont encore ren-
seignées de fagon imprécise dans les certificats de déces par des praticiens qui peuvent consi-
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dérer cet exercice comme une formalité purement administrative d’une part, et que le diagnostic
différentiel entre certaines pathologies n’est pas toujours aisé d’autre part [27]. L’indicateur de
mortalité totale est a priori peu influencé par ces erreurs de classement. En revanche, il n’en est
pas forcément de méme avec les données de mortalité spécifique, respiratoire et cardio-vascu-
laire. En effet, les relations entre les affections cardiaques et respiratoires sont complexes et les
symptomes liés a certaines pathologies cardiaques et respiratoires peuvent étre assez sem-
blables favorisant une confusion possible entre les deux types de pathologies [28]. De plus, une
infection respiratoire aigué peut étre a I'origine d’une décompensation cardiaque chez un sujet
présentant une insuffisance cardiaque chronique. Schwartz a d’ailleurs montré que les jours de
forte pollution, les déces de causes cardio-vasculaires avaient souvent une composante respira-
toire associée [29].

De ce fait, il n’est pas impossible qu’un certain nombre d’erreurs de classement puissent survenir
lors de la déclaration de la cause du déces par le médecin. Néanmoins, on peut estimer que les
erreurs de déclaration et/ou de codage se répartissent de maniére homogéne entre la mortalité car-
diaque et respiratoire et, en tout état de cause, ces erreurs sont indépendantes des variations de
la pollution atmosphérique.

Indicateurs de morbidité hospitaliére

Le PMSI est avant tout un outil médico-économique destiné a évaluer I'activité hospitaliere et a
moduler I'allocation des ressources budgétaires aux différents établissements de soins, au sein
d’une région [30]. De ce fait, beaucoup d’études rapportées dans la littérature sont des études
d’évaluation médico-économique de certaines pratiques [31-34]. Cet outil n’a donc pas été
construit dans I'optique d’une utilisation a des fins épidémiologiques. Les études de ce type sont
plutét menées a partir de données fournies par des systemes de recueil spécifiques tels que les
registres ou des bases de données développées a I’échelle d’un service hospitalier. Pour cer-
taines analyses néanmoins, les cas correspondant a la pathologie étudiée sont sélectionnés a
partir des bases hospitalieres du PMSI, le recueil des données nécessaires a I'étude se faisant
ensuite a partir du dossier du patient [35, 37]. Peu de travaux font appel aux données du PMSI
pour construire un indicateur sanitaire et aucune, a notre connaissance, sur la problématique air
et santé. A cet égard, le présent travail a une valeur exploratoire vis-a-vis des utilisations épidé-
miologiques du PMSI. Une étude épidémiologique a été menée en Bretagne afin d’évaluer le taux
de suicide a partir des systémes d’informations hospitaliers sur les tentatives de suicides [38].
L’auteur conclue que I'utilisation du PMSI pour des études épidémiologiques hospitaliéres est
possible a condition de définir et de mettre en place des référentiels de codage précis a I’éche-
lon local voire national, d’obtenir une bonne exhaustivité par service et de mettre en place un sys-
téme d’information hospitalier permettant le chainage des séjours entre établissements. Une
étude récente a permis d’évaluer la prévalence du mésothéliome et des cancers de la plevre liés
a I'amiante a partir des bases de données PMSI nationales publiques et privées [39]. Le manque
de précision des données socio-démographiques a rendu difficile la recherche et I’élimination
des doublons. L’auteur estime que ses résultats sont sous estimés car certains séjours ont pu
étre supprimés a tort. Les taux de prévalence sont cependant trés supérieurs a ceux estimés
habituellement.

En ce qui concerne les admissions hospitaliéres, il peut exister des biais liés a un défaut d’exhaus-
tivité, a la qualité et a la fiabilité des données ou a la définition des indicateurs.

La validité des données du PMSI nécessite de recueillir des informations concernant la totalité des
courts et moyens séjours d’un centre hospitalier. Le taux d’exhaustivité est un des indicateurs per-
mettant d’évaluer la qualité du PMSI. Idéalement il devrait étre égal a 100 %, mais ce taux est d’au-
tant moins bon que I'implantation du PMSI est plus récente. Si I’exhaustivité est médiocre cela peut
introduire un biais lors de la sélection de données. Par ailleurs, ce taux d’exhaustivité peut étre
proche de 100 % a I’échelle de I’hépital et beaucoup plus faible dans un service en particulier. Si
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ce taux d’exhaustivité est plus faible en service de cardiologie par exemple, cela entrainera une
sous estimation du nombre d’admissions pour pathologie cardio-vasculaire et donc par consé-
quent un manque de puissance de I'analyse.

La qualité des données est en grande partie liée aux pratiques de codage qui peuvent étre diffé-
rentes d’un établissement a I’autre, et donc d’une ville a I'autre, malgré des regles établies au plan
national. En effet, ces régles ne sont parfois pas interprétées de la méme fagon par un médecin cli-
nicien et par un médecin travaillant dans un DIM. La plupart des études s’intéressant a la qualité du
codage analysent les erreurs qui peuvent avoir un impact en terme économique. Ainsi I’évaluation
de la qualité du codage des résumés de sortie standardisés (RSS) est basée principalement sur le
pourcentage d’erreurs de classement en Groupe Homogéne de Malade qui peuvent aboutir a une
modification (sous estimation en général) du nombre de points ISA (Indice Synthétique d’Activité)
et donc du budget de I'établissement. Vergnon faisait état de 32 % d’erreurs de classification en
GHM et de 40 % dans le codage du diagnostic principal en 1998 [40]. Cauvin dans une étude
menée en 1997, sur la base de données inter-CHU rapporte des erreurs de classification variant de
8 % a 44 % selon les établissements, le taux moyen étant de 25 % [41]. Ces chiffres sont proches
de ceux retrouvés dans la littérature concernant certains systémes d’informations hospitaliers mis
en place a I'étranger notamment aux Etats Unis, les taux d’erreurs en GHM variant de 15 a 37 %
et le taux d’erreurs en diagnostic principal variant de 9 a 43 % [42]. Cependant la mise en place,
depuis 1995, de contrbles de qualité internes et externes a permis une amélioration de la qualité du
codage entrainant une diminution du taux d’erreur [43]. Plus récemment, une étude a permis d’éva-
luer les résultats de contrbles de qualité ponctuels et ciblés sur certaines pathologies ou certaines
pratiques. Les auteurs estiment que ces contrdles, venant en complément des contrbles aléatoires,
permettent d’améliorer le taux d’erreurs de classement en GHM et la qualité épidémiologique des
données du PMSI [44]. Cependant, I'impact de ce défaut de qualité des données dans les études
épidémiologiques ne peut étre actuellement établi.

Pour la plupart des auteurs, la premiere cause de discordance de codage concerne le choix du dia-
gnostic principal. Les erreurs sont dues soit & une mauvaise hiérarchisation des diagnostics, soit a
un codage imprécis ou enfin au choix d’un code ne correspondant pas a la définition et aux regles
de codage du diagnostic principal. En général, les taux d’erreurs semblent plus élevés en médeci-
ne qu’en chirurgie car la complexité des séjours et la fréquence des cas de pathologies multiples
chez un méme patient rendent la hiérarchisation des diagnostics plus difficile [40, 45, 46]. Des
erreurs concernant le codage des diagnostics associés sont aussi rapportées, le nombre de dia-
gnostics associés étant généralement faible du fait d’un certain nombre d’omissions. Ces erreurs
de codage concernant les diagnostics peuvent entrainer une sous estimation ou une surestimation
d’un indicateur construit a partir des diagnostics principaux et associés sans qu’il soit possible de
chiffrer précisément I'importance de cette erreur si I'on ne dispose pas d’un systéme de référence.
Ces erreurs paraissent plus fréquentes : 1) en cas de polypathologies notamment pour les per-
sonnes agées ou les malades hospitalisés en réanimation, 2) pour des pathologies difficiles a diffé-
rencier comme, par exemple, la bronchite aigué, les infections respiratoires et les complications
infectieuses de bronchite chronique, 3) pour les suspicions diagnostiques car certaines suspicions
d’infarctus du myocarde, par exemple, qui ne se confirment pas ultérieurement peuvent étre
codées infarctus constitué du fait de I’'absence de mise a jour du dossier clinique, 4) pour certains
symptémes comme les douleurs thoraciques, qui peuvent relever de la pathologie cardiaque mais
étre aussi liés a un probléme digestif ou d’anxiété.

En pratique, ’analyse de données relativement agrégées permet en partie de s’affranchir de I'hété-
rogénéité liée aux pratiques de codage [47]. Dans le cadre du PSAS-9, la construction d’indicateurs
globaux de pathologie respiratoire ou de pathologie cardiovasculaire excluant les symptémes, per-
met de contréler les erreurs de classification a I'intérieur de chacun des grands types de patholo-
gies. De plus, on peut penser que si des erreurs de codage existent, elles sont indépendantes des
variations journaliéres des niveaux de pollution atmosphérique. Ces erreurs sont de type non diffé-
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rentiel et elles tendraient plutot a sous estimer la relation entre la pollution atmosphérique et la mor-
bidité hospitaliere.

En ce qui concerne la définition des indicateurs, alors que dans la littérature une association est fré-
quemment observée entre les niveaux de pollution atmosphérique et les admissions hospitalieres
en urgence pour motifs cardio-respiratoires, il n’est pas possible, a partir du PMSI, de recueillir de
fagon spécifique les admissions en urgence puisque le caractere programmeé ou non de I’hospita-
lisation et la pathologie qui a motivé I’admission ne sont pas précisés en clair.

Nous n’avons pas retrouvé dans la littérature d’études frangaises permettant d’évaluer la fréquen-
ce du codage du motif d’admission d’une part, et la concordance, selon les pathologies, entre motif
d’admission et diagnostic principal d’autre part. Les données de la littérature étrangere ne permet-
tent pas toujours d’effectuer des comparaisons : aux Etats-Unis, par exemple le diagnostic princi-
pal est I'affection qui a motivé I'admission a I’hopital [48] alors qu’en France, le diagnostic principal
codé a la fin du séjour hospitalier correspond a la pathologie ou la prise en charge qui a mobilisé
le plus de ressources.

Nous avons donc été amenés a étudier deux types d’indicateurs, I'un construit a partir des dia-
gnostics principaux (indicateur DP) et l'autre a partir des diagnostics principaux et/ou associés
(indicateur DPDA). Le premier indicateur a été analysé dans les neuf villes et des analyses de sen-
sibilité sur le deuxieme indicateur ont été menées pour quatre villes. La prise en compte des dia-
gnostics associés dans la construction des indicateurs d’admissions hospitalieres conduit a une
augmentation de la variance de I'indicateur sanitaire mais aussi a une augmentation significative du
compte journalier d’événements sanitaires. Les risques relatifs estimés a partir des deux indicateurs
sont particulierement homogénes pour I'indicateur pathologies respiratoires chez les moins de 15
ans. lIs sont plus hétérogenes pour les autres indicateurs, notamment pour la tranche d’age des 65
ans et plus, mais les résultats ne montrent pas de biais systématique dans le sens d’une suresti-
mation ou d’une sous estimation de la relation. Par contre le gain de puissance résultant de I'ana-
lyse de l'indicateur DPDA permet d’obtenir une estimation des RR plus précise.

Si I'on tient compte des différentes sources de biais, on peut penser que les indicateurs construits
chez les plus de 64 ans sont plus fréquemment entachés d’erreurs du fait d’une polypathologie fré-
quente dans cette population, d’erreurs de diagnostic et de la difficulté a différencier les admissions
en urgences des admissions programmées pour faire un bilan de routine réalisé plus fréquemment
a I'hépital pour des raisons pratiques. A I'inverse I'indicateur pathologie respiratoire chez les moins
de 15 ans semble étre le moins biaisé puisque les enfants sont plutot hospitalisés en urgence pour
des pathologies précises et uniques.

Indicateurs d’exposition

Dans les études temporelles, le principe de 'analyse suppose que, chaque jour, tous les individus
de la population sont exposés, en moyenne, aux mémes niveaux de pollution atmosphérique.
L’hypothése est que les mesures enregistrées par un réseau de surveillance constituent une esti-
mation non biaisée de la moyenne des expositions individuelles [49]. En pratique, pour chaque pol-
luant atmosphérique, cela se traduit par I'utilisation de la moyenne arithmétique des valeurs jour-
nalieres enregistrées par différentes stations de mesure homogenes dans le temps et dans I'espa-
ce [49, 50]. Dans notre étude nous avons, comme pour la premiére phase, construit des indicateurs
d’exposition ambiante en sélectionnant tout d’abord les stations urbaines (suburbaines pour I'ozo-
ne). L’ADEME ayant en 1998 édicté des critéres nationaux de classification des stations de mesu-
re, une meilleure harmonisation entre les zones d’étude a été obtenue [51]. Nous avons ensuite
retenu les stations dont les mesures étaient suffisamment bien corrélées entre elles (r = 0,60) et
pour lesquelles les interquartiles se recoupaient. Cette stratégie a été largement discutée dans le
rapport de la phase | [1].
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Méme si ’homogénéité des niveaux de pollution sur une zone donnée est respectée, la question
est de savoir si le recours a un indicateur d’exposition ambiante permet d’estimer le niveau «réel»
d’exposition de la population a la pollution atmosphérique : la moyenne des expositions ambiantes
est-elle bien corrélée a la moyenne des mesures individuelles ? Cette question fait I'objet d’un
débat dans la littérature scientifique. Pour certains auteurs, les indicateurs d’exposition utilisés
dans les études temporelles représentent imparfaitement I'exposition réelle. lls font état du faible
niveau de corrélation entre ces indicateurs et les mesures individuelles. Spengler rapporte des cor-
rélations de 0,07 entre mesures individuelles et mesures ambiantes de particules [52]. Wallace dans
une publication récente trouve une corrélation de I'ordre de 0,48 pour les PM10 [53]. La variabilité
importante de cette corrélation est attribuée a différents facteurs (facteurs climatiques et saison-
niers, caractéristiques socio-démographiques, sources de pollution intérieure, exposition profes-
sionnelle, tabagisme etc.) [54-62].

D’autres auteurs sont en désaccord avec ces arguments. Dans toutes les études citées précé-
demment, les corrélations ont été étudiées de maniere «transversale», c’est-a-dire sans étudier la
corrélation dans le temps entre les données mesurées au niveau individuel et les mesures
ambiantes. Or, la question n’est pas de savoir si un jour donné I'indicateur d’exposition est corré-
Ié a chacune des mesures individuelles mais de savoir si les variations journaliéres de I'indicateur
d’exposition ambiante sont corrélées aux variations journaliéres des valeurs mesurées au niveau
individuel (corrélation intra-individu). Un certain nombre de travaux sur les particules menés aux
Pays-Bas [63-66] rapportent des corrélations dans le temps élevées entre les mesures indivi-
duelles et les mesures ambiantes pour des groupes d’enfants ou d’adultes. La médiane des coef-
ficients de corrélation est de 0,63 pour le groupe d’enfants et 0,50 chez les adultes alors que les
coefficients de corrélation transversale sont respectivement de 0,28 et 0,34. Ce résultat est enco-
re plus élevé, de I'ordre de 0,70, si les groupes étudiés sont restreints aux personnes « non
fumeur » ou non exposées au tabagisme passif. Récemment, Janssen a publié une étude sur un
groupe de personnes agées atteintes de maladies cardio-vasculaires et dont les résultats confir-
ment les précédents [67]. Les corrélations entre les mesures individuelles et les mesures
ambiantes de particules fines sont de 0,76 et 0,79, suivant la ville et de 0,93 et 0,81 si I'on s’inté-
resse aux coefficients d’absorption.

Certains auteurs mettent en avant le fait que la population urbaine passe 80 a 90 % de son temps
a l'intérieur des locaux. Comme la pénétration des polluants a I'intérieur des batiments est faible,
I’estimation de I'exposition serait surestimée par rapport a I’exposition évaluée par des mesures
individuelles. Cependant, concernant les particules fines, la distribution spatiale des concentrations
sur une zone urbaine semble étre relativement homogéne et le coefficient de pénétration a I'inté-
rieur des locaux serait proche de 1 ce qui implique une meilleure corrélation entre les valeurs inté-
rieures et extérieures [68, 69]. Bien que les études publiées s’intéressent essentiellement aux par-
ticules fines et a certains marqueurs du trafic automobile, elles apportent des arguments solides sur
la validité de recourir a des indicateurs d’exposition ambiante dans les études temporelles.

Les conséquences des erreurs de mesure de 'exposition sur I’estimation de I’'association sont éga-
lement débattues. Classiquement, du fait de la nature probablement non différentielle des erreurs
de mesure, la force de I'association ne peut étre que sous estimée.

Cette position est remise en cause par certains auteurs [54-56, 70]. En effet, dans le cas de figure ou
un méme niveau d’exposition est attribué a tous les individus d’une population (comme dans le cas
des études temporelles) et que les vraies expositions individuelles (qui sont inconnues) sont suppo-
sées varier aléatoirement autour de ce niveau et avoir une moyenne égale a ce niveau (qui est I’hypo-
these faite dans les études temporelles), alors les erreurs de mesure ne sont pas de type «classique»
mais sont de type Berkson [71, 72]. Pour certains auteurs, il n’est pas possible de prédire ni de savoir
dans quel sens le biais lié aux erreurs de mesure peut influencer le résultat. Pour d’autres, lorsqu’une
association est estimée a partir d’'une régression de Poisson (comme dans les études temporelles), ce
type d’erreur ne biaise pas (ou peu) I'estimation de cette association mais, en revanche, conduit a une
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imprécision de celle-ci (i.e. augmentation de l'intervalle de confiance) [57]. Le risque est alors de
conclure a I'absence d’association alors que celle-ci existe réellement. Cependant, la moyenne des
expositions individuelles n’est probablement pas strictement égale a I'’estimation obtenue a partir des
mesures ambiantes de la pollution atmosphérique. Cette erreur «classique» qui s’additionne a I'erreur
de type Berkson conduirait, selon Armstrong, a sous estimer la force réelle de I'association [71]. C’est
la position de Zeger qui a proposé un cadre conceptuel pour modéliser I'impact des erreurs de mesu-
re de I'exposition sur I'estimation des relations polluant-mortalité, dans les études de séries tempo-
relles. La différence entre I'exposition personnelle moyenne de la population et I'exposition mesurée
sur des stations de mesure extérieures peut-étre une source de biais substantielle qui conduit a sous-
estimer le risque relatif [73]. Dominici a étudié cette source de biais, en incorporant cing jeux de don-
nées sur les relations exposition personnelle/exposition ambiante dans un modéle hiérarchique qui
analyse I'impact des particules en suspension sur la mortalité. Leurs résultats empiriques montrent
que 'erreur de mesure conduit effectivement a sous estimer le risque relatif [74].

8.3.2.3. Les biais de confusion

Les biais de confusion sont dus a la présence d’un tiers facteur lié a la fois a ’exposition et a la
maladie. Certains de ces tiers facteurs peuvent jouer un réle d’effet modificateur si la liaison entre
I’exposition et la maladie varie en fonction de ce facteur.

Dans les études temporelles, les unités d’observation ne sont pas des individus mais des unités
de temps (ici des jours). De ce fait, il faut donc envisager non seulement les tiers facteurs qui
pourraient intervenir au niveau individuel mais aussi les facteurs de confusion qui dépendent du
temps.

Facteurs de confusion individuels

Dans le cadre des études temporelles, la population d’étude peut étre considérée comme «son
propre témoin» dans I'analyse des variations journalieres des indicateurs de santé [75-78]. En effet,
un ensemble d’individus est étudié sur une période de quelques années pendant laquelle de nom-
breux facteurs individuels (age, sexe, catégorie socio-professionnelle) peuvent étre considérés
comme constants en moyenne. De méme, le lieu de résidence, |'exposition dans I’habitat ou en
milieu de travail, les modes alimentaires, les activités physiques, le tabagisme actif ou le tabagisme
passif etc., n’influencent pas la relation étudiée puisqu’ils ne sont pas liés aux variations journaliéres
des niveaux de pollution [76, 77]. Par contre si la durée de la période I’étude était tres allongée, il
faudrait prendre en compte I’évolution de la sensibilité de la population [19].

Cependant les facteurs individuels peuvent avoir un effet modificateur, la relation entre la pollution
et I'indicateur sanitaire n’étant pas la méme dans les différentes strates de ces facteurs. Schwartz,
dans une étude récente sur dix villes américaines, met en évidence une force de la relation diffé-
rente selon le sexe, les femmes ayant un pourcentage d’augmentation de risque plus élevé [79].

Facteurs de confusion temporels

Si les facteurs de confusion individuels sont contrélés par le schéma d’étude lui-méme, il existe des
facteurs de confusion temporels tels que les variations temporelles a long terme, saisonnieres et
hebdomadaires qui peuvent biaiser les estimations de la relation avec la pollution atmosphérique
[77, 19]. Modéliser le temps revient a contrdler tous les facteurs connus ou inconnus qui, par leurs
variations temporelles, sont susceptibles de biaiser la relation. Différentes méthodes ont été suc-
cessivement utilisées pour prendre en compte ces variations temporelles dans I'analyse. Les
modeles ARIMA ne sont pas adaptés car ils contrélent les variations a long et moyen termes par
I’introduction de variables a court terme alors que c’est 'effet a court terme qui est justement ana-
lysé. Les modeles utilisés dans APHEA |, s’appuyant sur des fonctions de lissage trigonométriques,
ne permettent pas de contrdler suffisamment la saisonnalité. Cet aspect ainsi que son impact sur
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I’'estimation de la relation est présenté dans une récente ré-analyse des données de la premiere
phase d’APHEA [80]. En I'état actuel des connaissances, la méthode d’analyse basée sur des
modéles GAM utilisant des fonctions de lissage non ou semi-paramétriques est celle qui permet le
meilleur contrdle des variations temporelles, notamment pour les séries d’admissions hospitaliéres
qui présentent des variations irréguliéres [78, 19].

Un cas particulier est la prise en compte des variations saisonniéres. S'il existe une forte tendance
saisonniére dans les niveaux de pollution, comme c’est le cas pour I'ozone, les coefficients du pol-
luant sont biaisés. Dans notre étude, I’effet de la saison sur I'ozone a été controlé en introduisant
une interaction entre le polluant et la saison. D’autres auteurs donnent des résultats par saison [81].
Concernant I'analyse de la mortalité, pour la deuxieme phase d’ERPURS et APHEA [23, 24], les
estimations de risques sont plus élevées pendant la période estivale. Pour d’autres études, les
résultats sont plus élevés pendant la période hivernale [82]. La stratification sur la saison entraine
donc une plus grande hétérogénéité dans les résultats parce que la signification des variables est
différente suivant les saisons d’une part, et que la diminution de la taille de la série implique une
plus grande variabilité des indicateurs d’autre part. De plus d’aprés Dockery et Schwartz [83], la
stratification par saison peut aboutir a une surmodélisation [19].

Facteurs météorologiques

Les variables météorologiques constituent également des facteurs de confusion potentiels dans
I’étude de la relation a court terme entre la pollution atmosphérique et la mortalité ou les admissions
hospitalieres [84-86]. En effet, un jour donné, les concentrations ambiantes dépendent fortement
des conditions météorologiques qui conditionnent a la fois les émissions et les phénoménes de dis-
persion atmosphérique. Paralleélement, il est démontré que certaines situations météorologiques
influencent I'état de santé et notamment, la mortalité [87]. La relation entre le taux de mortalité et
la température est, le plus souvent, caractérisée par une courbe en forme de U, les fortes chaleurs
et les périodes trés froides étant reliées & un nombre plus élevé de déces.

La prise en compte des facteurs météorologiques repose sur deux types d’approches. Dans un
premier cas, I'analyse est restreinte aux jours ou la température est inférieure ou supérieure a un
certain niveau [88, 89]. Dans le deuxieme cas, I'analyse est ajustée sur un certain nombre de
variables météorologiques. Cette seconde méthode a été mise en ceuvre dans notre étude en
modélisant les facteurs météorologiques avec des fonctions de lissage non paramétriques et en
prenant en compte différentes interactions entre les variables météorologiques.

Les variables météorologiques les plus souvent utilisées lors de la modélisation sont la températu-
re et 'lhumidité relative. Dans notre étude nous avons introduit I’humidité relative minimale et deux
termes de température ; la température minimale permettant de contréler les effets des fortes cha-
leurs et la température maximale décalée permettant de contrbler les effets des températures
basses. Certains auteurs ont suggéré que la prise en compte uniquement de la température et de
’lhumidité ne permettait pas de controler correctement I'effet des facteurs météorologiques sur la
mortalité [54]. En revanche, Pope et al ont montré que la prise en compte de variables indicatrices
correspondant a dix-neuf situations météorologiques construites par analyse en composantes prin-
cipales et classification hiérarchique (synoptic weather modeling) a partir de sept variables météo-
rologiques (température, point de rosée, visibilité, couverture nuageuse, pression atmosphérique,
vitesse et direction du vent) ne conduisait pas a des résultats différents concernant I’estimation des
relations entre les particules et la mortalité comparés a ceux obtenus par modélisation a I'aide de
fonctions non paramétriques de la température et de I’lhumidité relative [90].

Samet et al estiment que la prise en compte des conditions météorologiques, quelle que soit I'ap-
proche utilisée pour les modéliser, ne modifie pas ou peu I’estimation des relations entre la pollu-
tion atmosphérique et la mortalité [91]. Par ailleurs, le fait que les relations soient retrouvées dans
plusieurs pays contrastés sur le plan climatique et soient similaires malgré les méthodes différentes
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de modélisation utilisées, est un argument en faveur d’une relation propre entre la pollution atmo-
sphérique, notamment particulaire, et la mortalité ou la morbidité.

8.3.2.4. La modélisation

Choix du modéle et analyses de sensibilité

Dans les études temporelles, la variable sanitaire est un compte journalier d’événements relativement
faible par rapport a la taille de la population étudiée et la plupart des analyses publiées prennent en
compte cette particularité en appliquant une régression de Poisson. Les études les plus récentes,
basées sur des modeéles GAM, permettent d’explorer les relations sans a priori sur la forme de ces
derniéres. Certains auteurs [22, 92] ont fait des analyses de sensibilité en comparant différentes
méthodes de régression et trouvent des résultats comparables a ceux obtenus avec les régressions
de Poisson ce qui est un élément en faveur de la validité et de la robustesse des résultats.

Prise en compte de I'auto-corrélation des données

Les données sanitaires journalieres sont caractérisées par une forte auto corrélation car les don-
nées ne sont pas indépendantes d’un jour a I'autre. En général la prise en compte des facteurs de
confusions temporels et météorologiques permet de contrdler efficacement les auto corrélations
des indicateurs sanitaires notamment pour les données de mortalité. Ce n’est pas toujours le cas
pour les données d’admissions hospitalieres car certains facteurs de confusion sont liés au fonc-
tionnement méme des établissements de soins. Ce phénomene doit alors étre contrdlé par I'intro-
duction d’un terme auto régressif dans le modéle, ce qui a été fait dans notre étude. En effet, la per-
sistance d’une auto corrélation des résidus peut entrainer une sur ou une sous estimation, selon le
sens positif ou négatif de auto corrélation, de la variance des coefficients.

8.4. Causalité

Dans le rapport de la phase |, la question de la causalité avait été abordée et les huit critéres de cau-
salité définis par Hill avaient été discutés un par un [1, 93]. Néanmoins, les connaissances dans ce
domaine ont évolué rapidement et une mise a jour a paru nécessaire. L'établissement de la causalité
de la relation entre pollution atmosphérique et santé est aujourd’hui un enjeu de santé publique en rai-
son de son importance en terme de décision. Les différents critéres de causalité sont présentés dans
le tableau 8.6 ainsi que leur signification en termes épidémiologiques, leur niveau d’exigence pour
I’établissement de la causalité et leur application dans le champ de la pollution atmosphérique.

8.4.1. Force des associations

Ces dernieres décennies, de nombreux travaux épidémiologiques se sont intéressés a I’'association
a court terme entre I’exposition a la pollution atmosphérique et divers indicateurs sanitaires.
Comme le plus souvent en santé environnementale, les risques relatifs observés dans le cadre de
la pollution atmosphérique sont faibles et cela quels que soient les indicateurs sanitaires étudiés.
Cependant, il faut rappeler que ces études portent sur des populations pour lesquelles les condi-
tions d’exposition sont celles d’une exposition environnementale chronique a de relativement
faibles niveaux mais touchant tous les individus. Dans ce contexte, les risques faibles ainsi estimés
sont représentatifs d’effets observables en population générale. De plus, si un risque élevé plaide
en faveur d’une relation causale, un risque faible ne doit pas faire réfuter, a lui seul, I’hypothese de
causalité [93].
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8.4.2. Constance des résultats

Pour que des résultats soient constants, ils doivent étre obtenus par des méthodes d’études et des
équipes différentes, dans des lieux, des circonstances et a des moments différents. Les nom-
breuses études basées sur le schéma des études temporelles, mais réalisées sur les quatre conti-
nents, rapportent les mémes associations entre les niveaux journaliers de pollution atmosphérique
et le nombre journalier de déceés [4, 94-97]. Plus récemment, en 2000, une étude multicentrique por-
tant sur une vingtaine de villes américaines a utilisé une approche basée sur les méthodes bayé-
siennes et trouve des résultats identiques [98]. D’autres travaux basés sur le schéma en « crosso-
ver » trouvent également des résultats comparables [99, 100]. Ce dernier aspect renforce donc le
critere de constance des résultats. Enfin, Schwartz observe une pente identique entre la relation
exposition/risque observée lors de I’épisode de pollution historique de 1952 a Londres et la relation
exposition/risque observée de nos jours [92].

TABLEAU 8.6. : LES CRITERES DE CAUSALITE DANS LA RELATION POLLUTION ATMOSPHERIQUE ET

SANTE

Critéeres Signification Exigibilité Pollution atmosphérique
Force de I’association Grandeur du risque relatif - Faibles risques
Constance des Mémes résultats observés a partir de ++ Risques estimés comparables dans la
résultats différentes méthodes d’étude, d’équipes, quasi-totalité des études temporelles

de lieux et de circonstances et les études en case-crossover
Spécificité L’exposition a un facteur donné entraine - Critére rarement observé en

une maladie donnée épidémiologie environnementale
Temporalité L’exposition précede la maladie +++ Vérifiée
Relation dose-effet Gradient entre I'exposition et I'effet - Observée
Plausibilité biologique Relation compatible avec un mécanisme - Mécanismes de mieux en mieux identifiés,

biologique connu notamment pour les particules.
Cohérence des L’interprétation causale des résultats n’est = Ensemble des résultats cohérents
résultats pas contradictoire avec les connaissances entre eux

disponibles
Preuves Observations confirmées par des données - Quasi-absence de données
expérimentales expérimentales expérimentales en milieu urbain

8.4.3. Spécificité des associations

La notion de spécificité (un agent entraine un effet) s’applique bien a une situation mono factoriel-
le ou quasi mono factorielle, comme c’est le cas dans le champ des maladies infectieuses. Dans le
domaine des maladies liées a des expositions environnementales comme la pollution atmosphé-
rique urbaine, cette situation n’est pratiquement jamais rencontrée. Hill [93] souligne qu’il ne faut
pas accorder trop d'importance a ce critere, les maladies multi factorielles étant d’une maniéere
générale plus répandues que les maladies mono factorielles. Dans ce contexte, la spécificité peut
étre entendue dans un sens plus large que celui du champ des maladies infectieuses ou I’on consi-
dére que I’'exposition entraine systématiquement la maladie et que la maladie a pour origine systé-
matique I'exposition. En effet, a titre d’exemple, si I'on examine la relation tabac/cancer du pou-
mon, celle-ci est considérée comme causale alors qu’un cancer du poumon peut avoir d’autres
causes que le tabac et que le tabac n’entraine pas systématiquement un cancer du poumon. Enfin,
par rapport a la non spécificité des effets vis-a-vis de chacun des indicateurs de pollution atmo-
sphérique, on peut également faire un paralléle avec I’'exposition a la fumée de tabac : les associa-
tions entre la fumée de tabac et le cancer du poumon ne seraient pas spécifiques si I’on considé-
rait un a un les multiples composants du mélange.
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8.4.4. Temporalité des associations

La temporalité représente le critére le plus important de la causalité puisque de toute évidence I'ex-
position doit précéder I'’événement de santé. Les associations que nous avons observées entre les
indicateurs de pollution et la mortalité, dans chacune des zones participant au systeme de surveillan-
ce, correspondent a I'exposition du jour de I’événement sanitaire et de la veille. Campbell a recherché
un éventuel effet paradoxal (effet précédant I'exposition) et analysé la temporalité entre plusieurs indi-
cateurs de pollution et la mortalité [101]. Il ne trouve pas d’effet paradoxal mais une relation tempo-
relle ou le risque persiste plusieurs jours aprés I'exposition. Le profil temporel de ce risque varie selon
l'indicateur de pollution étudié. Schwartz montre également que le risque lié a une journée d’exposi-
tion a la pollution atmosphérique sur la mortalité persiste plusieurs jours, jusqu’au 5™ jour [96]. Pour
le PSAS-9, les risques relatifs estimés lorsque I'on considére I'effet cumulé sur 0-5 jours sont, le plus
souvent, supérieurs a ceux concernant I'effet sur 0-1 jours, comme I'avait déja noté Thurston [20].

En marge de la question de la causalité, la temporalité exposition/risque dans le domaine de la pol-
lution atmosphérique fait par ailleurs I’objet de nombreuses discussions, notamment sur le fait que
le délai d’anticipation des déces associés a la pollution atmosphérique ne serait que de quelques
jours chez des personnes tres fragiles dont I'espérance de vie était trés courte [102-104]. Cet exces
de déceés serait ensuite compensé par une diminution des décés dans les jours qui suivent. Cet
effet, appelé « harvesting effect » ou déplacement de mortalité, a été étudié récemment par plu-
sieurs auteurs. Si cet effet semble expliquer une part, minoritaire, des exces de risques a court
terme dans le cas des BPCO [105], ce n’est pas le cas de la mortalité cardio-vasculaire pour laquel-
le la probabilité de déces ne diminue pas aprés I'augmentation observée a court terme [106, 107].

8.4.5. Relation exposition/risque

Comme dans la quasi totalité des études temporelles [23, 28, 77, 108-110], nous avons observé
I’existence de relations exposition/risque entre les concentrations journalieres des indicateurs de
pollution et la mortalité quotidienne, et cela quelle que soit la zone d’étude. En recourant a des
modeles GAM (Modéles Additifs Généralisés) qui permettent d’ajuster un modéle aux données sans
aucune hypothese a priori sur la forme de la relation étudiée, nous avons pu constater que, le plus
souvent, ces relations ne s’écartent pas significativement de la linéarité. Comme lors de la premié-
re phase du PSAS-9, les relations exposition/risque établies n’ont donc pas permis de mettre en
évidence un seuil en dessous duquel, a I'échelle des populations, il n'y aurait pas d’effet.
L’interprétation de I’'absence de seuil peut étre la suivante : si, au niveau individuel, il est probable
que des effets surviennent a partir d’'un seuil d’exposition (probablement plus élevé chez un adulte
jeune et en bonne santé que chez un individu fragilisé par une broncho-pneumopathie chronique),
en revanche, a I'échelle d’une population, il parait impossible de définir un seuil d’exposition en
decga duquel la totalité des individus serait indemne. A cet égard, nos résultats confirment les tra-
vaux de Daniels réalisés dans les 20 plus grandes villes américaines [111]. Schwartz [79] montre
également une absence de seuil mais souléve I’hypothése d’'une pente de la relation différente
selon les niveaux de particules. Enfin, si la similitude des coefficients observés pour I’épisode de
Londres en 1952 et ceux observés aujourd’hui plaide également pour I'absence de seuil de la rela-
tion, la question de la forme de cette relation n’est pas définitivement tranchée.

8.4.6. Plausibilité biologique

Ce critére, correspondant aux mécanismes étiopathogéniques des effets sanitaires observés, est
tres fortement lié aux connaissances scientifiques du moment. Certaines hypothéses sur les méca-
nismes d’action des principaux polluants avaient été présentées dans le rapport de la premiére
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phase [1]. Cependant, ces derniéres années, des progrés importants ont été faits notamment dans
le domaine des effets cardio-vasculaires et respiratoires.

Les polluants atmosphériques sont capables d’induire une inflammation a différents niveaux des
voies aériennes. Ainsi, in vitro, de nombreux auteurs ont montré que les particules fines induisent
une production, par les cellules épithéliales bronchiques, de radicaux libres et de médiateurs de
’inflammation [112-114]. Chez ’homme, un accroissement de la synthese des cytokines pro-
inflammatoires aprés exposition aux particules diesel a été démontré par Diaz-Sanchez [115]. Salvi
confirme cette réponse inflammatoire chez des sujets exposés a de fortes concentrations en parti-
cules (300 pg/mq) pendant une heure et met également en évidence un effet systémique (élévation
des polynucléaires neutrophiles) [116]. La taille des particules semblerait jouer un réle dans 'inten-
sité de la réponse inflammatoire [117]. Enfin, dans leurs travaux, Pekkanen [118] et Peters [119]
observent une association entre I’'exposition aux particules et, respectivement, le taux de fibrino-
géne sanguin dans une population adulte masculine et le taux de protéine C réactive.

Les propriétés oxydantes des PM10 ont été démontrées au niveau pulmonaire [120]. Chez I'animal
sain, les PM10 produisent une inflammation pulmonaire avec des preuves de stress oxydatif [121].
Mac Nee a émis I’hypothese selon laquelle les PM10 auraient un effet systémique [113]. Il montre
que les particules de carbone ultrafines et les PM10 entrainent une inflammation locale du poumon,
une augmentation de la perméabilité épithéliale et donc un stress oxydatif. Ce réle du stress oxy-
datif dans les pathologies cardio-vasculaires a été confirmé par des études expérimentales et cli-
niques [122]. Des travaux récents ont mis en évidence une association entre les niveaux ambiants
de particules et une réduction du rythme cardiaque [123, 124]. Gold confirme ces résultats et
montre que I'augmentation des niveaux de particules est associée a une diminution de la variabili-
té du rythme cardiaque [125]. Des associations ont également été observées entre les niveaux de
particules et I'inflammation alvéolaire [126], la saturation de I'oxygéne sanguin [127], la viscosité
plasmatique [128] et la pression sanguine systolique [129].

Les autres polluants ont également fait I’'objet de recherches. Ainsi, le dioxyde de soufre, de par sa
solubilité au niveau des voies aériennes, posséde un effet irritant responsable de bronchospasme
[130]. D’autre part, les aérosols acides provenant de la transformation du SO, et du NO,, sont res-
ponsables d’une diminution de la clairance mucociliaire [131] et d’une bronchoconstriction [132].

Concernant les polluants photo-oxydants, il a été démontré chez I’animal que I’ozone entraine une
diminution des moyens de défense anti-oxydants de I'organisme [133]. Chez des patients asthma-
tiques, I'ozone induit le déclenchement d’une réaction inflammatoire [134]. D’autres travaux chez
’lhomme et chez I’'animal montrent que I'inhalation d’O; entraine une hyperréactivité bronchique
[135]. Le dioxyde d’azote est également un oxydant puissant qui entraine chez I'animal des altéra-
tions de la fonction pulmonaire, des mécanismes biochimiques et du systéme antioxydant de
défense du poumon [136]. Chez 'homme, les résultats concernant les pathologies respiratoires
sont plus contradictoires [135] mais Peters observe cependant une association entre le niveau de
NO, et I'apparition de troubles du rythme cardiaque [137].

Enfin, des études ont observé que les polluants atmosphériques provenant des véhicules a moteur
peuvent induire une inflammation d’origine allergique et provoquer une hyperréactivité bronchique
[138]. Les polluants atmosphériques pourraient interagir avec les allergenes aéroportés en ampli-
fiant la réponse vis-a-vis de ces derniers selon deux mécanismes possibles, soit par un cumul des
phénomeénes inflammatoires dus au polluant et a I'allergéne, soit par un réle de cofacteur du pol-
luant vis-a-vis de la réaction allergique [139].

Les connaissances produites sur les mécanismes d’action des différents polluants depuis la pre-
miere phase du PSAS-9 confirment donc que la pollution atmosphérique, mesurée par différents
indicateurs et notamment les particules, peut créer ou favoriser des processus morbides dans les
systemes respiratoire et circulatoire.
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8.4.7. Cohérence des résultats

Pour pouvoir faire une interprétation causale des relations observées, celles-ci ne doivent pas
entrer en contradiction avec I'état des connaissances disponibles. Plusieurs remarques peuvent
étre faites en faveur de la cohérence concernant les relations pollution atmosphérique et santé.
Tout d’abord, si I'on considére nos résultats, les RR sont généralement plus élevés lorsqu’ils
concernent des pathologies plus spécifiques : les RR de mortalité respiratoire et cardio-vasculaire
sont plus élevés que les RR de mortalité toutes causes. Dans la littérature, Pope rapporte, pour une
augmentation de 10 pg/m?3, des excés de risques de 0,7 a 1 % pour les admissions hospitaliéres
toutes causes respiratoires, de 2 % pour crises d’asthme et de 2,5 a 3 % pour BPCO [140].

Il semble également exister une cohérence des résultats concernant I'importance des risques asso-
ciés en fonction du polluant étudié et de ses propriétés physiopathologiques. Pope rapporte des
exces de risque de mortalité toutes causes compris entre 0,5 et 1,5 % pour une augmentation de
10 pg/m® de PM10 alors que le méme niveau de risque est atteint pour une augmentation de 5 a
6 ug/m3 de PM2.5, ces particules trés fines étant réputées plus toxiques en raison de leur pénétra-
tion plus profonde dans I'arbre bronchique [140].

De plus, lorsque des sous-groupes de population a priori plus sensibles sont étudiés, notamment des
personnes fragilisées par la présence de pathologies, ou bien des classes d’age particulieres, les
risques obtenus sont plus importants et cela quelle que soit la méthodologie utilisée [94, 141-145].

Enfin, les résultats observés sur les risques a long terme, supérieurs aux risques a court terme, sont
également en faveur de la cohérence [146-148]. Cependant, le nombre d’études portant sur les
effets a long terme est encore limité et toutes ces études ont été réalisées aux Etats-Unis.

8.4.8. Preuves expérimentales

Il existe peu d’études épidémiologiques obéissant a un schéma méthodologique expérimental ou quasi
expérimental (diminution ou suppression contrélée de I'exposition). L’étude de Pope menée dans la val-
Iée de I'Utah ou, lors de I'arrét des émissions d’une usine sidérurgique polluante, les auteurs ont obser-
vé une diminution de pres de 50 % des admissions pour affections respiratoires chez les enfants, en
est un exemple [149]. Cependant, bien que cette étude soit démonstrative, elle ne permet pas pour
autant d’extrapoler directement les résultats dans le contexte de la pollution ambiante urbaine.

Récemment, une étude réalisée a Hong Kong, a évalué la mise en place d’une Iégislation préconi-
sant I'utilisation d’un carburant appauvri en soufre. Les résultats montrent une nette diminution des
niveaux de dioxyde de soufre et de sulfates. Cette diminution est accompagnée d’une diminution
de la mortalité et des symptémes respiratoires chez les enfants [150].

En Allemagne de I'Est, une diminution de la prévalence des affections respiratoires a été associée a la
diminution des niveaux moyens annuels de particules totales en suspension [151]. Toujours en
Allemagne de I'Est, une réduction de la bronchite aigué chez les enfants agés de 5 a 14 ans a également
été associée a une diminution des niveaux de particules entre 1993 et 1995 [152]. Au total, méme si ces
observations ne constituent pas une preuve expérimentale a proprement parler, le fait qu’une diminution
rapide, durable et importante des niveaux d’exposition, qui n’est plus une variation temporelle a court
terme, confirme une diminution des risques est un argument en faveur de la preuve expérimentale.

8.4.9. Conclusion

Nous avons vu que la plupart des critéres de causalité sur la relation entre pollution atmosphérique
et plus particulierement les particules fines et la mortalité sont réunis, notamment la constance, la
temporalité, la cohérence et I’existence d’une relation exposition/risque. Les nombreuses études
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épidémiologiques publiées ont été réalisées dans des lieux divers aux plans géographiques, clima-
tiques, démographiques et sanitaires. Le fait que les risques relatifs soient faibles n’est pas un argu-
ment suffisant pour réfuter la causalité. Le fait que les mécanismes biologiques ne soient pas enco-
re complétement élucidés n’est pas non plus un critéere permettant de rejeter la vraisemblance de
I'effet, d’autant que la recherche dans ce domaine évolue rapidement. A cet égard, Hill fait remar-
quer « qu’aucun de ces critéres ne peut apporter un preuve indiscutable en faveur ou a I’encontre
de I’hypothése causale, et qu’aucun critére en soi ne peut étre exigé comme une condition sine qua
non de la causalité » [93]. Cette notion est reprise par Traven en 1995 : « Causality is a continuum
and not an all or nothing issue » [153].

Par ailleurs, ces deux auteurs s’accordent sur la nécessité de réexaminer la réalité de la causalité
au fur et a mesure de I’avancée des connaissances dans le domaine concerné et celui des relations
pollution atmosphérique et santé est particulierement fertile en la matiere.

Au total, dans I'état actuel des connaissances : I’ensemble des études épidémiologiques montre
avec une grande régularité que la pollution atmosphérique (mesurée au travers d’indicateurs) est
associée a des effets sanitaires, les critéres de causalité sont pour la plupart respectés et un biais
commun a I'ensemble de ces études est fortement improbable [19]. Aussi, méme si la causalité ne
releve pas d’une certitude scientifique, elle reste I’hypothese actuellement la plus plausible et rend
légitime I'utilisation, pour la décision, d’évaluations d’impact sanitaire basées sur les relations expo-
sition/risque estimées par I'épidémiologie.

8.5. Quantification de I'impact sanitaire

La démarche d’évaluation d’impact sanitaire (EIS) a été exposée dans le rapport de la phase | du
programme [1] et rappelée dans le chapitre 7. Si elle s’inspire des quatre grandes étapes de 'éva-
luation quantitative des risques — identification des dangers, détermination des relations exposi-
tion/risque, estimation des expositions et caractérisation des risques — I'EIS s’en démarque par une
estimation des expositions qui n’est pas le fruit de scénarios théoriques mais le résultat de mesures
réelles des concentrations ambiantes par les stations urbaines des AASQA.

8.5.1. EIS court terme ou EIS long terme ?

L’EIS réalisée dans cette phase Il concerne tout d’abord, comme lors de la phase |, la mortalité a
court terme et estime le nombre annuel de déces anticipés attribuables a la pollution atmosphé-
rique. Le terme « anticipé » renvoie a des déceés qui n’auraient pas eu lieu ce jour Ia si I’exposition
avait été égale au niveau choisi comme référence. Il ne s’agit donc pas d’un excées absolu de déces
sur un an, le délai d’anticipation, ou durée de vie perdue, n’étant pas accessible par la méthodolo-
gie utilisée dans les études temporelles [103]. Le travail complémentaire réalisé au cours de cette
phase Il et concernant I'effet cumulé sur 0-5 jours montre que, dans la plupart des cas, I'« harves-
ting effect » (excées de déces suivi et compensé par une diminution des déces les jours suivants) ne
se produit pas dans les cinqg jours suivant I’exposition. Néanmoins, I'observation, sur six jours, de
cet effet, reste trop courte pour faire de I'excés de déces attribuables un excés absolu annuel. En
réalité, ces déces sont liés a une exposition survenue les jours précédents mais cette exposition se
surajoute, dans certains cas non dénombrables par la méthode des études temporelles, a une
exposition antérieure, sur plusieurs années de la vie de I'individu [154]. Le délai de survenue du
« harvesting effect » identifie, de maniere indirecte, les déces qui résultent réellement d’une expo-
sition a court terme a la pollution atmosphérique. De plus, les quelques travaux réalisés sur le sujet
suggerent que ces « déceés compensés » ne peuvent expliquer a eux seuls I'excés de mortalité esti-
mé par les séries temporelles [155, 106].
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L’intérét et I'importance, en termes décisionnels, d’estimer I’excés absolu de décés annuels et, plus
encore, les années de vie perdues relatives a ces déces sont évidents. Ces indicateurs de I'impact
sanitaire de la pollution atmosphérique ne peuvent étre estimés que par des études de type cohor-
te qui relient directement I'’exposition sur de longues périodes et la durée de survie des populations
exposées. La prise en compte de longues expositions cumulées contraint alors a disposer d’une
variabilité de I'exposition aux concentrations ambiantes non plus temporelle mais spatiale, entre
plusieurs zones géographiques aux concentrations ambiantes contrastées. On retrouve alors les
limites inhérentes aux comparaisons de populations différentes : le contréle, potentiellement impar-
fait, de I’ensemble des facteurs de confusion (individuels et écologiques) et des biais de classifica-
tion relatifs a I’exposition. Par ailleurs, ce schéma d’étude ne permet pas de distinguer les décés
liés a I'effet a court terme de I’exposition et ceux liés a un effet cumulatif a long terme, mais estime
le nombre total de cas en excés. Enfin, le nombre d’études de cohortes ayant produit des relations
exposition/risque en population générale reste encore limité et ces études ne concernent que les
particules [156, 147, 148].

L’EIS relative a la mortalité réalisée dans cette phase Il et correspondant au seul impact a court
terme de la pollution atmosphérique urbaine, est un calcul qui, bien que réalisé sous une hypothe-
se minimaliste, conserve son utilité pour la prise de décisions vis-a-vis des niveaux ambiants de
pollution atmosphérique qui peuvent étre fixés comme objectifs au niveau national ou local.
Néanmoins, aprés une premiere expérience européenne [157] et les récentes conclusions du grou-
pe de travail sur I'EIS mis en place par 'OMS [158], il est apparu pertinent, malgré les limites évo-
quées plus haut, de prévoir d’ores et déja une EIS relative aux effets a long terme sur les neuf villes
de ce programme. Celle-ci se fera dans le cadre de la participation du PSAS-9 au programme euro-
péen APHEIS [159], a partir des mesures de particules PM10 récemment mises en place par les
AASQA et des relations exposition/risque validées dans la littérature.

Concernant les admissions hospitaliéres, dans le cadre de ce travail, 'EIS n’a été réalisée qu’a titre
illustratif en raison des incertitudes sur les indicateurs PMSI décrites dans le chapitre 4 et discutées
dans le paragraphe 4 du présent chapitre.

8.5.2. Choix des niveaux de référence

Les estimations de 'impact sanitaire ont été réalisées vis-a-vis de trois niveaux d’exposition de
référence.

La premiére estimation calcule un nombre de cas attribuables par rapport a un niveau de référen-
ce fixe de 10 ug/m?3 de l’indicateur d’exposition. Ce choix a été fait en considérant que cette valeur
pouvait étre représentative d’un air urbain « faiblement pollué » quel que soit le polluant indicateur
étudié. Le nombre de cas attribuables est alors I'impact global a court terme de la pollution atmo-
sphérique dans la ville considérée. Ces calculs, dont les principes ont été rappelés dans le chapitre
7, ont été réalisés avec le logiciel Air Q [160] développé par 'OMS et actualisé en collaboration avec
le programme APHEIS.

Les deux autres estimations prennent respectivement, pour niveau de référence, la moitié de la
moyenne observée sur la zone d’étude et cette moyenne diminuée de 10 %. Le choix de ces deux
scénarios répond a un objectif plus décisionnel et les niveaux de référence sont relatifs a la distri-
bution locale de I'indicateur : quel est le gain en terme d’impact sanitaire si le niveau ambiant moyen
localement observé avait été diminué de moitié ou de 10 % de sa valeur ?

Les calculs suivent la méme méthode que ceux effectués lors de la phase I. En particulier, 'EIS vise
a déterminer le nombre minimal de cas attribuables. A cette fin, les estimations ont été faites dans
chaque ville et pour chacun des polluants indicateurs. Puis, dans chaque ville, le nombre minimal
de cas attribuables a été défini comme étant le nombre de déces anticipés le plus élevé, parmi ceux
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estimés pour les différents polluants. En effet, I'impact sanitaire n’est pas, sous I’hypothése de la
représentativité globale de chaque indicateur, la somme des cas attribuables a chaque indicateur.
Dans I'impact estimé pour chacun d’eux, existe probablement une part spécifique, non quantifiable,
et une part liée a I'ensemble des polluants urbains, mesurés ou non.

8.5.3. Choix de présentation des résultats et retombées

Si la méthode de calcul et d’estimation est semblable a celle de la phase |, la présentation des
résultats est différente et les nombres de cas attribuables ne sont pas directement comparables a
ceux publiés lors de la phase |. Pour rappel, 'impact sanitaire était alors présenté pour un scéna-
rio de passage du percentile 75 au percentile 25 des niveaux de pollution atmosphérique : gain attri-
buable a une diminution des niveaux des 90 jours les plus pollués de I'année au niveau non dépas-
sé les 90 jours les moins pollués de I'année.

Le choix qui a été fait dans cette phase Il a été motivé par le souci d’'une présentation de portée
plus décisionnelle des résultats en considérant la moyenne de I’ensemble des valeurs mesurées.
Ce dernier aspect est important puisqu’il s’agit non plus de « traiter » la pollution atmosphérique
urbaine les jours les plus pollués, mais de diminuer, chaque jour, le niveau de pollution, méme
d’une part modeste. A cet égard, on peut observer que la diminution de 10 % de la moyenne des
niveaux observés, sur I'ensemble des zones d’études, aurait conduit a un gain de 'ordre de 370
déces anticipés attribuables pour la mortalité totale, dont 140 pour la mortalité cardio-vasculaire et
40 pour la mortalité respiratoire. Ces estimations sont proches de celles présentées lors de la phase
I. A titre comparatif, une diminution de 50 % des niveaux moyens observés aurait conduit a un gain
de l'ordre de 1800 déces anticipés attribuables pour la mortalité totale dont 700 pour la mortalité
cardio-vasculaire et 200 pour la mortalité respiratoire.

Les résultats de la phase Il du PSAS-9 pourront étre directement utilisés aprés mise a jour du guide
méthodologique pour la réalisation d’EIS a court terme dans le cadre des PRQA [161]. lls permettront
ainsi de fixer des objectifs de réduction des niveaux de pollution avec leur traduction sanitaire directe.
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CONCLUSIONS, RECOMMANDATIONS

9.1. Conclusions

La deuxiéme phase du Programme de Surveillance Air & Santé (PSAS-9) a été menée entre juin
1999 et juin 2001.

Sur le plan organisationnel, le dispositif a deux niveaux mis en place lors de la premiéere phase a
fonctionné [1]. Des groupes réunissant des experts nationaux et locaux ont travaillé sur des thémes
précis tels que la validation et la construction des indicateurs métrologiques ou la construction des
indicateurs d’admissions hospitalieres. Ces réunions ont permis d’aboutir a un consensus entre
experts, a une clarification du protocole d’étude et a un renforcement de I’harmonisation dans le
recueil des données par la création d’outils informatiques spécifiques. Elles ont permis d’entamer
une réflexion sur les perspectives d’avenir en matiére de modélisation et de construction des indi-
cateurs métrologiques, ainsi que sur les évolutions programmées du PMSI.

En raison de la restructuration récente des réseaux de mesure de la qualité de I'air, certaines diffi-
cultés relatives a I'utilisation des données métrologiques ont persisté lors de cette deuxieme phase.
En effet, certaines zones n’étaient toujours pas en mesure de recueillir les données des PM10 sur les
périodes d’étude, celle de la mortalité se terminant fin 1997 et celle des admissions hospitaliéres se
terminant en juin 1999. A Bordeaux, il n’a pas été possible de construire les indicateurs de pollution
photo-oxydante et acido-particulaire pour analyser les données d’admissions hospitalieres.
Cependant, la prise en compte dans la construction des indicateurs métrologiques des stations de
mesures déplacées, arrétées ou installées au cours de la période d’étude a permis d’augmenter sen-
siblement le nombre de stations sélectionnées dans chaque zone. Finalement, le nombre de villes
concernées pour chaque indicateur d’exposition étudié a été augmenté par rapport a la phase |.

Les effets a court terme de la pollution atmosphérique urbaine sur les indicateurs de mortalité tota-
le, cardio-vasculaire et respiratoire ont été analysés et comparés aux résultats obtenus lors de la
phase | dont les séries de données étaient plus courtes de deux ans. Les résultats de la phase Il
ont confirmé, avec une plus grande fiabilité et une meilleure précision, les estimations des exces de
risques liés a la pollution atmosphérique produites lors de la premiere phase. Par ailleurs, ces résul-
tats ont été affinés quant a I'implication respective des expositions des différents jours précédant
I’événement sanitaire, dans la survenue de celui-ci. Enfin, le nombre de décés anticipés, attri-
buables a court terme a I'exposition a la pollution atmosphérique, a été calculé sur chacune des
neuf villes a partir de ces nouvelles relations exposition/risque. Ces calculs ont pu étre effectués
avec le logiciel AirQ, récemment élaboré par I'OMS [2] et actualisé en collaboration avec le pro-
gramme européen APHEIS [3], renforgant ainsi la cohérence des pratiques entre le PSAS-9 et les
travaux européens.

Les données d’admissions hospitaliéres ont pu étre recueillies de fagon standardisée dans toutes
les villes mais a Bordeaux, les données d’exposition n’étaient pas disponibles pour la période
d’étude des admissions hospitaliéres. L’analyse combinée a donc été faite sur les huit autres villes.
Une premiere estimation des effets a court terme de la pollution atmosphérique sur la morbidité
hospitaliere, qui constituait I’objectif principal de la phase Il, a donc pu étre réalisée a partir des
données d’admissions issues du PMSI. Ces premiers résultats, étroitement dépendants de la qua-
lité du codage, apparaissent moins fiables, moins précis et plus hétérogénes d’une ville a I'autre
que les résultats concernant la mortalité. Aussi, ils n’ont donné lieu qu’a une évaluation partielle et
a titre illustratif du nombre de cas attribuables a la pollution atmosphérique. Cette estimation
constitue I'un des rares travaux a visée de surveillance épidémiologique utilisant les données du
PMSI, outil médico-économique élaboré a son origine pour la gestion des ressources hospitaliéres.
Il apparait néanmoins qu’en I'absence de tout autre systéme standardisé d’information médicale
sur I'activité hospitaliere, I’évolution du PMSI soit nécessaire pour son utilisation diversifiée en
santé publique [4].
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9.2. Retombées

Cette deuxieme phase du PSAS-9 a été réalisée dans la perspective d’une pérennisation du

Programme de Surveillance Air & Santé. Aussi, plusieurs outils spécifiquement élaborés ou amélio-

rés a cet effet au cours des derniers mois, permettront de faire de ce programme un véritable sys-

téme de surveillance épidémiologique :

1) développement d’outils informatiques facilitant et harmonisant le recueil de données et la
construction des indicateurs d’exposition (logiciel Epi-Expo) et d’admissions hospitalieres (logi-
ciel Epi-PMSI) ;

2) rédaction d’un manuel d’aide a la modélisation de séries temporelles, adapté a la problématique
air et santé ;

3) constitution, au niveau national, d’'une base de données permettant de conduire des analyses
complémentaires si nécessaire.

Dans cette méme perspective, il est apparu nécessaire, d’ores et déja, de prendre en compte les modi-
fications qui ont été apportées dans les données hospitalieres a partir de I'année 2000, ultérieure a la
période d’étude de cette phase Il. Le PMSI est en effet un outil évolutif soumis a des modifications
réguliéres, visant a s’adapter a I’évolution de la pratique médicale et aux besoins d’information.

Sur le plan technique, cela nous a conduit a prévoir les modifications du logiciel Epi-PMSI afin que
la future version permette : 1) de lire tous les formats (cf. chapitre 2) de résumé d’unité médicale
(RUM) et de résumé de sortie standardisé (RSS) et, notamment, le format 005 utilisé a partir de jan-
vier 2000 ; 2) une plus grande souplesse dans la création de nouveaux indicateurs afin de faire évo-
luer la surveillance avec I’état des connaissances ; 3) I'intégration du module d’agrégation des don-
nées individuelles en comptes journaliers, créé pour la phase Il du programme (Epi-HOSPI).

Sur le plan du contenu des indicateurs d’admissions hospitaliéres, il restera nécessaire d’évaluer com-
ment prendre en compte les nouveaux diagnostics codés dans ces RUM format 005. En effet, les dia-
gnostics associés sont désormais divisés en 2 catégories : les diagnostics associés significatifs (DAS)
et les diagnostics associés documentaires (DAD) ; seuls les premiers figurant dans les Résumés de
Sortie Standardisés. Les DAS qualifient le séjour et permettent de prendre en compte la notion de
pathologie « active », « significative » ou « modifiant la prise en charge ». Les DAD qualifient le patient et
correspondent aux antécédents guéris, aux maladies stabilisées, aux symptdmes de maladies codées
par ailleurs. En retenant, a c6té du diagnostic principal, uniquement les diagnostics associés significa-
tifs (et pas les diagnostics associés documentaires) et a condition que leur codage soit validé, il devrait
étre possible d’améliorer la spécificité et de diminuer la variabilité de I'indicateur d’admissions hospita-
lieres.

Concernant les retombées en terme de métrologie, la dynamique de travail sur des objectifs com-
muns, créée avec les réseaux de mesures de la qualité de I'air, a abouti a I'installation progressive
de stations urbaines de mesure des PM10 et PM2,5 sur les neuf villes du programme a partir de
I’année 1999-2000. Ces mesures permettront la construction des indicateurs d’exposition corres-
pondants qui faisaient encore défaut au cours de cette phase Il et qui sont les mieux connus sur le
plan de leur impact sanitaire.

Enfin, les résultats obtenus lors de la phase Il permettront, pour la mortalité, d’actualiser les courbes
exposition/risque pour le logiciel d’évaluation d’impact sanitaire a court terme (EIS-PA) développé dans
le cadre de la phase | de ce programme pour accompagner la mise ceuvre et I'évolution des PRQA [5].

9.3. Perspectives et recommandations

Les phases d’étude de faisabilité du PSAS-9 se sont donc achevées de maniére concluante vis-a-
vis des objectifs liés a la loi sur 'air : fournir des outils épidémiologiques pour la prise de décision
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dans le champ de la qualité de I'air et de ses effets sur la santé. Le programme PSAS-9, en tant
que systéme de surveillance épidémiologique des relations pollution atmosphérique et santé, est
donc pérennisé car les relations exposition/risque élaborées dans ses premiéres phases ne peu-
vent étre considérées comme définitives mais évolutives par essence.

En effet, I'expérience montre que le mélange atmosphérique urbain peut changer au fil des années,
qualitativement et quantitativement. Par ailleurs, les connaissances méthodologiques sur I'estima-
tion de I'exposition des populations et la qualité des réseaux de mesure évoluent rapidement. De leur
coté, les systemes d’information sanitaires se développent et de nouveaux indicateurs de I'état de
santé de la population deviennent ou vont devenir accessibles. Enfin, les connaissances expérimen-
tales sur les effets de la pollution atmosphérique et leurs mécanismes physiopathologiques s’enri-
chissent de méme que les méthodes statistiques de modélisation des relations exposition/risque.

9.3.1. Poursuivre 'actualisation des relations a court terme entre pollution
atmosphérique et santé

Tout d’abord, comme évoqué plus haut, la pollution atmosphérique urbaine est susceptible de se
modifier comme cela a été le cas dans les années 1970-80 ou la part de pollution d’origine indus-
trielle ou domestique a diminué au profit de la pollution d’origine automobile [6, 7]. Les mémes pol-
luants, mesurés en routine, peuvent alors devenir les indicateurs d’un mélange atmosphérique
urbain différent.

Parallelement, le contenu des indicateurs sanitaires de morbidité hospitaliere est amené a suivre
I’évolution du PMSI d’une part, et mérite encore d’étre affiné vis-a-vis des spécificités de cette sour-
ce de données d’autre part. A cet égard, l'introduction du motif d’admission en tant que tel dans les
RUM serait une avancée certaine pour I'utilisation du PMSI a des fins épidémiologiques. Par ailleurs,
I’hétérogénéité des résultats obtenus, notamment pour les indicateurs de pathologie cardiovasculai-
re, rend nécessaire un travail exploratoire sur le contenu des indicateurs construits a partir des don-
nées du PMSI. Dans un premier temps, une étude pourra étre menée en collaboration avec les DIM
concernés afin de mieux évaluer la validité des indicateurs. Dans un deuxiéme temps, il faudra redé-
finir les indicateurs en prenant en compte les nouveaux diagnostics codés a partir de I'année 2000.

Le premier objectif d’'un systéme pérenne releve donc de I'actualisation nécessaire des relations a
court terme entre pollution atmosphérique et santé vis-a-vis des indicateurs, tant sanitaires que
métrologiques, déja étudiés.

9.3.2. Produire de nouvelles relations vis-a-vis de nouveaux indicateurs

Les réseaux de mesure de la qualité de I'air, en particulier ceux des neuf villes participant au pro-
gramme, se sont développés ces derniéres années comme en témoigne I'augmentation du nombre
de stations entre les phases | et Il. Depuis 1999, fin de la période d’étude de la phase I, les réseaux
se sont en particulier équipés d’analyseurs de particules : PM10 et PM2.5. Ces deux polluants, lar-
gement étudiés et utilisés dans la littérature comme indicateurs de la pollution atmosphérique
urbaine [8], sont donc a intégrer dans le PSAS-9 pour le calcul des risques relatifs et des impacts
sanitaires correspondants. Cela permettra d’alimenter en particulier la réflexion sur les valeurs
guides a proposer au niveau européen.

Dans le méme temps, de nouveaux systémes d’information sanitaire ont été mis en place et vali-
dés. Depuis peu, les Unions Régionales des Caisses d’Assurance Maladie (URCAM) comptabili-
sent, par exemple, de maniére exhaustive et standardisée sur le territoire national, les délivrances
de médicaments par les pharmacies. Recueillies quotidiennement, les données permettent donc
potentiellement de construire un indicateur sanitaire de la morbidité ambulatoire, indicateur a prio-
ri plus sensible dans I’échelle de gravité des indicateurs sanitaires [9].
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9.3.3. Etudier la faisabilité d’une estimation des relations a long terme entre
pollution atmosphérique et santé

Si les analyses par séries temporelles permettent une estimation validée des risques a court terme
liés a la pollution atmosphérique, elles sous-estiment, par définition, le nombre de cas liés a des
effets survenant a long terme et, en particulier, la mortalité [10]. Ces estimations ne peuvent se faire
qu’a partir de suivis de cohortes en population générale sur plusieurs années et, a ce jour, on ne
dispose que de deux études américaines [11]. Il apparait donc important que le PSAS-9, pour com-
pléter I'information délivrée aux décideurs, participe a la réflexion sur les études qui devront étre
réalisées sur ce théme en France et en Europe.

9.3.4. Maintenir une veille scientifique dans le domaine des relations entre
pollution atmosphérique et santé

Un autre objectif nécessaire de la pérennisation d’un tel systéme est de maintenir une veille scien-
tifique sur les deux champs en miroir de la surveillance, indicateur d’exposition et indicateur sani-
taire, et sur les avancées méthodologiques de 'analyse statistique.

Concernant les indicateurs d’exposition, I'analyse de sensibilité ne montre pas de différence impor-
tante entre les résultats selon le type des stations prises en compte dans le calcul de I'indicateur
journalier, simple moyenne arithmétique des valeurs enregistrées par les différentes stations.
Néanmoins, des outils de modélisation de la dispersion atmosphérique des polluants en milieu
urbain ont été proposés [12, 13] et les réseaux de mesures de la qualité de I’air sont partie prenante
de ces évolutions [14]. Il apparait donc qu’a terme, I’estimation des immissions urbaines pourra étre
affinée et que le recours concomitant a ces estimations et au budget espace-temps des popula-
tions permettra d’affiner le calcul des expositions et donc celui des relations pollution atmosphé-
rique/santé.

Concernant les indicateurs sanitaires, des systéemes d’information sont expérimentés, en particulier
dans le domaine du recours aux services d’urgence : Réseau Sentinelle Urgences, Observatoire
Régional des Urgences Midi-Pyrénées. Ces systemes, étroitement cohérents avec le PMSI « tradi-
tionnel », seront la source potentielle de nouveaux indicateurs et les collaborations ad hoc doivent
étre développées afin d’optimiser ces futurs systémes pour leur utilisation en épidémiologie.

9.3.5. Poursuivre et améliorer I’appui aux services déconcentrés de I’'état en
matiére d’évaluation d’impact sanitaire

Un autre objectif de la pérennisation du PSAS-9 est, non seulement de fournir des relations expo-
sition/risque a court terme et de suivre leur évolution, mais également de venir en appui aux ser-
vices déconcentrés de I'Etat pour la réalisation d’évaluations d’impact sanitaire (EIS) dans le cadre
des PRQA et de leur suivi. A la suite de la parution, au décours de la phase |, du guide méthodolo-
gique pour la réalisation d’EIS [5], un premier bilan des EIS déja réalisées, de leur articulation avec
les processus décisionnels et des attentes locales en matiere d’EIS doit étre dressé. Cela permet-
tra de faire évoluer au mieux les outils épidémiologiques mis a disposition des PRQA dans le cadre
de la loi sur I'air.

De plus, dans le champ de I'aide a la décision, le PSAS-9 permettra I'évaluation des actions mises
en place pour I'amélioration de la qualité de Iair.
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9.3.6. Développer I'articulation des travaux avec les programmes
européens

Dans le champ de la réalisation d’EIS, le PSAS-9 est également étroitement lié au programme euro-
péen APHEIS dont la deuxieme phase doit publier ses résultats au printemps 2002. Cette deuxie-
me phase avait pour objet la réalisation d’EIS, selon des procédures standardisées, dans vingt-six
villes européennes dont les neuf villes frangaises du PSAS-9. L’articulation entre PSAS-9, dont I'ex-
périence est parmi d’autres a I'origine d’APHEIS, et le programme européen permettra une syner-
gie des travaux dans I’élaboration de relations exposition/risque, dans la prise en compte des évo-
lutions méthodologiques concernant I'EIS et dans la réflexion sur les modalités de diffusion des
résultats pour leur prise en compte optimale dans les processus décisionnels et pour la meilleure
information du grand public.

Par sa double implication, locale et européenne, le programme PSAS-9 assurera pleinement sa
mission de surveillance des effets sur la santé liés a une exposition a court et a long terme a la pol-
lution atmosphérique et, par la méme, apportera aux décideurs des éléments leur permettant
d’orienter leurs priorités en matiére de protection de la santé des populations.
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