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Résumé en Francais

Un certain nombre d’études ont étudié le lien entre cancer du sein et exposition aux dioxines et au
cadmium. Toutefois, les résultats de ces études ne sont pas concluants et présentent des limites
méthodologiques.

L’objectif principal de cette thése était de développer un indicateur spatial permettant d’estimer les
expositions atmosphériques chroniques aux dioxines et au cadmium des femmes issues de la cohorte
E3N en France, entre 1990 et 2008.

Nous avons créé une base de données de 2620 sources de dioxines et 2700 sources de cadmium et
estimé et géolocalisé leurs émissions.

L’estimation des émissions a la source et leur localisation ont servi de base pour la construction de
I’indicateur spatial. Nous avons identifié¢ une sélection de paramétres permettant d’obtenir un accord
« substantiel » entre les classifications des expositions des femmes de la cohorte E3N, localisées a
I’adresse de résidence, estimées avec I’indicateur, et avec le modéle gaussien SIRANE.

En utilisant le modéle SIRANE, nous avons également étudié la variabilité spatio-temporelle (1990-
2008) des concentrations de dioxines et de cadmium sur la métropole de Lyon. Pour la premiére fois des
concentrations modélisées ont été comparées a des mesures de concentrations de dioxines en air
ambiant.

L’indicateur développé dans cette thése a été utilisé pour estimer le risque de cancer du sein associé
a ’exposition atmosphérique aux dioxines dans une étude cas-témoins niché au sein de la cohorte E3N.
11 est utilisé actuellement dans une étude sur le lien entre exposition au cadmium et risque de cancer du
sein, et pourra étre appliqué dans de futures études portant sur d’autres polluants ou d’autres pathologies.

Mots-clés : dioxines, cadmium, exposition atmosphérique, évaluation des expositions, systeme
d’information géographique, modele gaussien, évaluation des émissions, cancer du sein, perturbateurs
endocriniens, xénoestrogenes, métaux lourds




English thesis title

Development and application of assessment methodologies for
chronic airborne dioxin and cadmium exposures to be used in
epidemiological studies




English summary

A number of studies have examined the link between breast cancer and exposure to air pollution,
including dioxins and cadmium. However, the results of these studies are inconclusive and present a
number of methodological limitations.

The main objective of this thesis was to develop a spatial indicator to assess chronic atmospheric
exposure to dioxins and cadmium of women from the E3N cohort in France between 1990 and 2008.

We first performed an inventory and created a database of 2620 dioxins and 2700 cadmium emitting
sources in France between 1990 and 2008 and estimated and geolocated their annual emissions.

The location of the sources and their estimated emissions were used as the basis for the construction
of the indicator. Combination of additional spatial parameters, allowed us to obtain a "substantial"
agreement between the dioxin and cadmium exposure classifications of the E3N subjects geolocalised
at their residential address, using the estimated bythe indicator and exposures estimates derived from
the Gaussian model.

We also evaluated the spatial-temporal variability of dioxin and cadmium concentrations over nearly
two decades in the Lyon metropolitan area, taking into account a wide variety of source types. This is
the first study comparing concentrations predicted by a dispersion model to dioxin concentrations
measured in ambient air.

The exposure indicator was used in a case-control study within the E3N cohort to estimate the risk
of breast cancer associated with atmospheric exposure to dioxins. It is currently being used in another
study on cadmium exposure and breast cancer risk and may be applied in future studies on other
pollutants or pathologies.

Keywords: dioxins, cadmium, atmospheric exposure, exposure assessment, geographic information
system, gaussian model, emissions assessment, breast cancer, endocrine disrupters, xenoestrogens,
heavy metals
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CHAPITRE 1. INTRODUCTION
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1. Contexte scientifique

1.1. Exposition atmosphérique, perturbateurs endocriniens et risque de cancer

La pollution de l'air extérieur est un probléme majeur de santé publique entrainant des effets
néfastes sur la santé. L’OMS estime qu'elle est responsable de prés de 3,1 millions de déces prématurés
par an dans le monde (WHO 2013). C’est une problématique ancienne et complexe car la pollution de
I’air est un mélange de polluants multiples dont les émissions atmosphériques ont fortement varié au
cours du siécle dernier (Figure 1). Parmi ces polluants, un certain nombre sont classés cancérogénes
pour I’Homme (Groupe 1) par le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC), notamment
les PCB, le benzo[a]pyréne (B[a]P), le cadmium et la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-para-dioxine (TCDD)
(Baan et al. 2009).

Récemment, le CIRC a classé la pollution de I'air extérieur en tant que mélange et les matiéres
particulaires provenant de la pollution de l'air extérieur, comme cancérogeénes pour I’Homme (Groupe
1), avec des preuves suffisantes pour le cancer du poumon (Loomis et al. 2013). La pollution de l'air
intérieur, en particulier issue de la combustion, a également été positivement associée a plusieurs cancers

(Josyula et al. 2015).
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Figure 1- Représentation qualitative des niveaux de production de produits chimiques dans les pays occidentaux.

L'axe vertical correspond a une échelle arbitraire (Slama et al. 2017).

Parmi les polluants présents dans 1’air ambiant, les études épidémiologiques s’intéressent plus
particuliérement aux polluants a effets perturbateurs endocriniens et a leurs impacts sur la santé.
L'Environmental Protection Agency (US EPA) définie les perturbateurs endocriniens (PE) comme des
« agents exogenes qui interférent avec la synthese, la sécrétion, le transport, le métabolisme, 'action

contraignante ou I'¢limination des hormones naturelles transmises par le sang qui sont présentes dans le
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corps et sont responsables de I'homéostasie, de la reproduction et du processus de développement »
(Diamanti-Kandarakis et al. 2009; Kavlock et al. 1996). La famille des PE comprend une large gamme
de molécules hétérogenes, incluant des pesticides organochlorés, des produits chimiques industriels, des
plastiques, des métaux lourds et de nombreux d'autres produits chimiques. Ils sont libérés dans
I'environnement, entre autres lors d’activités industrielles et de combustion, ou ils peuvent persister en

raison de leur longue demi-vie, notamment les substances chlorées trés stables.

Les études épidémiologiques et expérimentales suggerent que les polluants environnementaux
présentant des propriétés de PE peuvent contribuer au développement de cancers hormono-dépendants
comme le cancer du sein (Brody et al. 2007; Teitelbaum et al. 2015). Les dioxines et le cadmium sont

deux exemples de ces polluants a effets perturbateurs endocriniens.

1.2. Dioxines

1.2.1. Classification, mécanismes biologiques et propriétés

Les polychlorodibenzo-para-dioxines (PCDD) et les polychlorodibenzofuranes (PCDF),
communément appelés "dioxines", sont des polluants organiques persistants (POP) avec une longue
demi-vie dans I'environnement et chez I’Homme. Ce groupe comprend 210 congéneres (75 PCDD et
135 PCDF) qui se distinguent par le nombre et la position des atomes de chlore qu'ils possédent (entre
4 et 8). Parmi ces congéneres, 17 ont été identifiés comme toxiques par 1'Organisation mondiale de la
santé¢ (OMS) (7 PCDD et 10 PCDF). La TCDD est le congénere le plus toxique et a été classé, par le
CIRC, comme cancérogene certain pour I'Homme (Groupe 1) avec des preuves suffisantes pour tous les
cancers combinés et avec des preuves limitées pour le cancer du poumon, les sarcomes des tissus mous

et les lymphomes non hodgkiniens (IARC 1997).

La TCDD agit comme un perturbateur endocrinien via I’activation ou I’inhibition du récepteur aux
hydrocarbures aromatiques (AhR). Le mécanisme d'action principal de la TCDD en cancérogenése est
la promotion du développement tumoral par activation de la réplication cellulaire, I’altération de la
sénescence cellulaire et de I'apoptose. Le deuxiéme mécanisme est I'augmentation du stress oxydatif. La
TCDD n'est pas directement génotoxique mais provoque une augmentation des dérivés réactifs de
I’oxygéne conduisant a des dommages et des mutations de I'ADN (Mandal 2005). Certaines études ont
décrit une action antiproliférative de la TCDD, dépendant ou indépendant d’AhR (Yoshioka et al. 2012;
Zhang et al. 2009).

La TCDD a une faible solubilité¢ dans l'eau, mais est tres lipophile et s'accumule dans les tissus
adipeux. Elle a été mesurée chez I’Homme dans les tissus adipeux, le sang et le lait maternel (Arisawa

et al. 2003; Sonawane 1995). Sa demi-vie chez I’Homme est estimée a 7,2 ans (Milbrath et al. 2009).
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L'exposition humaine aux dioxines est calculée en termes de quotients d'équivalence toxique
(TEQ). Un facteur d'équivalence toxique (TEF) est attribu¢ a chacun des 17 congénéres toxiques de
dioxines, pondéré par rapport a la TCDD. La toxicit¢ d’un mélange de congénéres est calculée en
multipliant les concentrations individuelles de congénéres par leur TEF respectif puis en additionnant
les valeurs obtenues pour chaque congénere. Selon les facteurs d’équivalents toxiques utilisés, deux
classifications existent : iTEQ (établis par ’'OTAN en 1989) et TEQ (crée par I’OMS en 1998 et mis a
jour en 2005). L’utilisation de la classification TEQ est maintenant recommandé (US EPA 2010).

1.2.2. Emissions et sources de dioxines

Les dioxines n’ont pas d’application, ni d’utilit¢ commerciale connue et sont produites
involontairement pendant des processus de combustion impliquant une source de chlore. Le CIRC

definit quatre grandes catégories de sources environnementales de dioxines (IARC 2012) :

* Emissions provenant de l'incinération : déchets municipaux, déchets hospitaliers, déchets dangereux

et incinération des boues d'épuration ;

* Emissions provenant de la combustion : les fours a ciment, la combustion du bois, le chauffage

domestique, le briilage de cables, les centrales électriques au charbon et les crématoriums ;

+ Emissions provenant de D’activité industrielle : usines de pates et papiers, fabrication de produits

chimiques et industrie métallurgique ;

* Emissions provenant de processus biochimiques : processus photolytiques, incendies de forét,
éruptions volcaniques. Ces émissions naturelles ponctuelles sont parfois importantes mais représentent

une tres faible proportion des émissions totales.

Les émissions de dioxines ont évolué au cours des dernic¢res décennies en raison des changements
réglementaires encadrant les sources d'émissions. Les dioxines €taient contenues dans des herbicides
couramment utilisés dans les années 60 et dans les défoliants utilisés durant la guerre du Viétnam. Les
principales émissions résultaient de la phase de fabrication de ces composés chlorés (chlorophénols et
herbicides phénoxy chlorés). Ces émissions ont été considérablement réduites en raison de 1'évolution
de la législation et de la restriction de 1’utilisation des pesticides organochlorés dans 1'agriculture. Par la
suite, la multiplication des usines d’incinération, pour répondre a la problématique de gestion des
déchets municipaux, a provoqué une nouvelle augmentation des émissions dans les années 1980

(Figure 2).
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Le secteur de I’incinération de déchets est alors devenu la principale source d'émission de dioxines,
avant de diminuer suite a la mise en place de réglementation spécifique encadrant les émissions de

dioxines, et particulierement les activités d’incinérations de déchets.
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Figure 2 — Evolution des taux de concentrations de PCDD/DF entre 1850 et 1995, issues d’un herbier de la
station expérimentale de Rothamsted (UK) (Kjeller et al. 1996).

Dans les années 90, la France possédait le plus grand parc d'incinérateurs de déchets solides
municipaux de I'Union européenne. La réglementation frangaise encadrant les émissions de dioxines des
Installations Classées pour la Protection de 1I’Environnement (ICPE) a connu plusieurs évolutions
majeures entre 1990 et 2005. Trois arrétés ministériels progressivement entrés en vigueur ont contribué

a la réduction des émissions industrielles de dioxines en France.

Pour les installations d’incinérations de déchets :

o [’arrété ministériel du 25 janvier 1991, applicable a partir du ler décembre 2000, et relatif aux
installations d’incinérations de résidus urbains (déchets ménagers et provenant d’établissement
sanitaires), prescrit un traitement des fumées des incinérateurs. L’arrété impose des conditions
d’incinération en termes de température, de temps de séjour et de taux d’oxygene favorable a la
destruction des dioxines en sortie d’incinérateur (maintien des fumées en sortie de combustion a
plus de 850°C pendant plus de 2 secondes).

e [’arrété ministériel du 20 septembre 2002 fixe une valeur limite d’émission de dioxines de 0,1 ng-
TEQ/Nm?, valeur limite encore utilisée aujourd’hui. La date limite de mise en application fut fixée
au 28 décembre 2005. Cet arrété met également en place une obligation de contrdle des émissions

de dioxines 2 fois par an.
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Pour les autres installations classées :

e L’arrété du 02 février 1998 ne propose pas de valeur limite a 1’échelle nationale. Néanmoins, a
I’échelle locale, de nombreuses installations relevant de cet arrété ministériel se sont vu fixer des
valeurs limites a I’émission par des arrétés préfectoraux, sur la base des informations contenues dans
les « BREF » (documents de référence qui répertorient les meilleures techniques disponibles pour
satisfaire les critéres de développement durable). C’est le cas pour un grand nombre d’installations

métallurgiques.

En plus des arrétés ministériels, le Plan National Santé Environnement (PNSE) a été mis en place
en 2004 pour lutter contre les risques sanitaires dus aux pollutions des milieux de vie. Il contient au total
45 actions, qui recouvrent I’ensemble du champ des relations entre environnement et santé. Son action
n°7 portait sur la réduction des émissions aériennes de substances toxiques d’origine industrielle. Cette
action visait un objectif de réduction des émissions de 85 % pour les dioxines a 1’horizon 2010 (PNSE

2004). Deux autres PNSE ont été publiées en 2009 et 2015 (PNSE 2009, 2015).

Ces différents changements de réglementation ont ainsi entrainé une diminution du nombre
d'installations et un meilleur contrdle des émissions (Anzivino-Viricel et al. 2012). Selon le centre
technique interprofessionnel d'études sur la pollution atmosphérique (CITEPA), les émissions de
dioxines ont diminué de plus de 90 % entre 1990 et 2008, passant de 1776 g-TEQ estimées en 1990 a
143 g-TEQ estimées en 2008 (Figure 3) (CITEPA 2017). Les différents arrétés ont permis de réduire les
émissions des incinérateurs d’ordures ménageres de 99 % et les émissions des incinérateurs de déchets
industriels dangereux de 89 %. En revanche, les émissions dues aux transports et au chauffage
résidentiel sont restées quasiment constantes sur la méme période (CITEPA 2017). A I’heure actuelle,
la source d’émission majeure est une activité illégale : le brilage de cable. Cette source d’émission est

officiellement associée au secteur résidentiel tertiaire dans les différents inventaires d’émissions.
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Emissions atmosphériques de dioxine en g I-TEQ en tonnes par secteur
en France métropolitaine
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Figure 3 — Estimation des émissions annuelles de dioxines en France entre 1990 et 2016 en g-ITEQ

(CITEPA 2017)

1.2.3. Expositions humaines aux dioxines

Les dioxines sont des contaminants ubiquitaire et omniprésents dans l'environnement. En dehors
des expositions accidentelles ou professionnelles, les humains sont exposés par voie alimentaire lors
d’ingestion de produits riches en mati¢re grasse (ceuf, poissons, lait, viandes). Le CIRC a estimé
qu'environ 90 % de l'exposition aux dioxines dans la population générale provient de l'ingestion
d'aliments contaminés, en raison de l'accumulation de ces composés dans la chaine alimentaire (IARC
2012). On estime ’exposition journaliére aux dioxines via I’alimentation, pour un adulte, a environ
40 pg-TEQ (IARC 2012). L'exposition aux dioxines dans la population générale est considérée comme
faible : une étude reprenant les résultats de 109 études publiées entre 1989 et 2010, a estimé que la
concentration sanguine moyenne de TCDD dans la population générale était de 1,8 pg/g de lipide (écart
type SD = 1,7) (Consonni et al. 2012). Cependant, comme les dioxines sont des polluants persistants, la
population générale subit une exposition cumulative a long terme, et les concentrations sanguines de

dioxines augmentent avec l'age (Consonni et al. 2012).

La classification de la TCDD comme cancérogene pour I’Homme par le CIRC repose sur les
résultats issus d’études portant sur des populations fortement exposées (aux herbicides contenant des
dioxines ou lors d’accidents industriels). Contrairement a la population générale, ces groupes

spécifiques ont des niveaux d’exposition beaucoup plus élevés en raison de leur exposition
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professionnelle. Parmi ces populations historiquement les plus exposées, on retrouve les ouvriers
travaillant a la production d’herbicides et chlorophenols ainsi que les applicateurs d’herbicide utilisant
des sprays (IARC 2012). Ces expositions ont mené a des concentrations de TCDD dans les tissus de 10
a 100 fois supérieures aux valeurs de fond de la population générale dans les années 1980 (IARC 1997).
De maniére générale, due a la baisse des émissions, une baisse des concentrations de TCDD dans les
tissus humains (d’un facteur 2 a 3 depuis le milieu des années 1980) a été observée en population

générale (IARC 2012).

Les expositions les plus fortes se sont probablement produites lors d'accidents industriels. Le plus
connu est l'explosion d’une usine chimique a Seveso (Italie) en 1976. Cet incident a entrainé la libération
d'une grand quantité de TCDD, pouvant atteindre selon certaines estimations 30 kg, soit 15 fois les

émissions annuelles Frangaise en 1990 (CITEPA 2017; Domenico et al. 1990).

1.2.4. Dioxine et risque de cancer du sein

En raison de leur potentiel de cancérogénicité, de leur durée de demi-vie dans le corps humain, et
de leurs forte lipophile, les dioxines sont suspectées d'étre impliquées dans le développement du cancer
du sein (Brody et al. 2007; Kogevinas 2001). Un certain nombre d’études ont étudié spécifiquement le
lien entre exposition aux dioxines et risque de cancer du sein. Dans l'ensemble, ces études
épidémiologiques n'ont pas établi de lien entre l'exposition a la dioxine et le risque de cancer du sein
chez les femmes. A la suite de l'accident de I’usine SEVESO, les résultats issus de la cohorte, constitué
de locaux vivant dans les zones contaminées, n'ont pas montré de lien avec le risque de cancer du sein
(Bertazzi et al. 1993; Pesatori et al. 2009). De plus, aucune association n'a été observée entre les taux de
TCDD mesurés dans les échantillons sanguins prélevés aprés l'accident et le risque de cancer du sein
chez les femmes agées de 0 a 40 ans au moment de l'accident et vivant dans les zones les plus
contaminées (Warner et al. 2011). Des associations positives ont été observées chez des cohortes
d’ouvrieres d’usines d'herbicides et d'insecticides (Manuwald et al. 2012) et chez des femmes russes
vivant prés d'une usine chimique (Revich et al. 2001) ainsi que chez des femmes issues d'une étude
¢cologique frangaise sur les résidents exposés aux émissions de dioxines de plusieurs incinérateurs
(Fabre et al. 2008). Viel et al (2008) ont quant a eux observé une diminution statistiquement significative
du risque de cancer du sein chez les femmes de plus de 60 ans vivant dans la zone la plus exposée autour
d'un incinérateur frangais (Viel et al. 2008). La plus récente méta-analyse, comprenant dix études
réalisées sur l'association entre l'exposition externe a la TCDD (incluant expositions professionnelles,
accidentelles et environnementales) et I'incidence de cancers (dont 3 études incluant le cancer du sein)
et n'a pas rapporté de risque statistiquement significatif pour le risque tout cancer, ni pour le risque de

cancer du sein (Xu et al. 2016).
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1.3. Cadmium

1.3.1. Classification, mécanismes biologiques et propriétés

Le cadmium est un solide métallique naturellement présent dans 1’écorce terrestre en faible quantité
(0.1-0.2 mg/kg). Ces propriétés naturelles (résistance a la corrosion, faible point de fusion, forte
conductivité thermale et €lectrique, ductilité, etc.) en font un métal trés utilisé dans divers secteurs
industriels (fabrication de pigments pour les verres, stabilisant dans le PVC, dans les accumulateurs
nickel-cadmium, etc.) (IARC 2012). Il peut étre dispersé dans 1’environnement par entrainement de
particules provenant du sol ou lors de phénoménes de combustions anthropique ou naturelles (éruptions
volcaniques, incendies, etc.). Le CIRC a classé I’exposition au cadmium et ses composés comme
cancérigenes certains pour I’Homme (Groupe 1) avec des preuves suffisantes pour le cancer du poumon

et des preuves limitées pour le cancer de la prostate et du rein (Straif et al. 2009).

Un certain nombre de mécanismes biologiques ont ét¢ identifiés comme pouvant contribuer a la
cancérogénicité du cadmium, notamment la perturbation des proté€ines réparatrices de I’ADN et des
protéines de suppression tumorale (IARC 2012). Plusieurs études ont montré que le cadmium présente
des effets cestrogéniques (Brama et al. 2007; Johnson et al. 2003; Nesatyy et al. 2006; Stoica et al. 2000).
A faible dose, le cadmium posséde des activités cestrogeénes et androgeénes-like in vitro et in vivo par

liaison directe sur les récepteurs aux androgenes et aux cestrogenes (Takiguchi and Yoshihara 2006).

Le cadmium n'est pas essentiel au développement des organismes animaux ou végétaux et ne
participe pas au métabolisme cellulaire. En revanche, ses propriétés physiques et chimiques, proches de
celles du calcium, lui permettent de traverser les barriéres biologiques et de s'accumuler dans les tissus.
De par sa toxicité, le cadmium est classé dans la catégorie des métaux lourds et celles des éléments en
trace métallique (ETM). L'accumulation s’effectue principalement dans les reins (organe ‘cible’ pour le
cadmium), mais également dans le foie, le pancréas et la thyroide avec un temps de demi-vie d'environ

20 ans (Jarup and Akesson 2009).

1.3.2. Emissions et sources de cadmium

Les émissions atmosphériques de cadmium peuvent étre d’origine anthropique ou naturelle. Environ
90% des rejets atmosphériques sont dus a I’activité humaine, en particulier lors des activités industrielles
comme le raffinage des métaux non-ferreux (plomb, zinc et cuivre), la combustion du charbon et des
produits pétroliers, I’incinération d'ordures ménageres et la métallurgie de l'acier. Les sources
dominantes sont la production de zinc et I’incinération de déchets. Le cadmium, a I’instar de la plupart

des métaux lourds présents dans 1’atmosphere, se retrouve principalement incorporé dans les particules
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atmosphériques. Contrairement a d’autres métaux lourds tels que le mercure, le cadmium est considéré
comme inerte chimiquement, bien qu’il puisse se dissoudre en présence d’eau. Dans l'eau, le cadmium
provient de 1'érosion naturelle, du lessivage des sols ainsi que des décharges industrielles, du traitement

des effluents industriels et des mines.

La Convention sur la Pollution Atmosphérique Transfrontaliere a Longue Distance (1979) est le
principal cadre de travail pour la protection de I’environnement atmosphérique a 1’échelle Européenne.
Le protocole d’Aarhus (Danemark), relatif aux métaux lourds, adopté le 24 juin 1998, vise
spécifiquement le mercure, le plomb et le cadmium. Il a pour objectif de limiter les rejets d’origine
anthropiques de ces composées dans 1’atmosphére, grace a la définition de valeurs limites d’émissions
et la préconisation d’utilisation des meilleures techniques disponibles de production et de traitement des
effluents.

Depuis 2003, les ICPE sont soumises a I'Arrété du 24 décembre 2002 relatif a la déclaration annuelle
des émissions polluantes. Pour le cadmium, cette déclaration est obligatoire a partir du seuil de 10 kg
rejetés par an. Des arrétés préfectoraux propres a chaque installation adaptent cette limite maximale en
fonction des activités. Les déclarations d'émissions de polluants sont a disposition du grand public via

le registre iREP.

De maniére similaire aux dioxines, 1’évolution des différentes Iégislations encadrant les émissions
des sources industrielles et 1’amélioration des techniques d’épuration des fumées ont permis de faire
progressivement diminuer les émissions de cadmium. D’aprés Olendrzynski et al, les émissions de
cadmium en Europe représentaient environ 2400 tonnes en 1955 (et 998 tonnes en France)
(Olendrzynski et al. 1996). D’apres cette méme étude, en 1995 a 1’échelle européenne les €émissions de
cadmium avaient diminué de 58 % (et de 84 % pour la France, soit une émission annuelle de 25 tonnes).
Le CITEPA fournit des estimations a 1’échelle francaise depuis 1990 (Serveau et al. 2013). D’apres cet
inventaire, les émissions atmosphériques francaises de cadmium ont diminué¢ de 87 % entre 1990 et
2015, passant de 20,5 tonnes a 2,7 tonnes (Figure 4). Les émissions liées aux sources industrielles ont

qu’en a elles diminuées de 92 % sur la méme période.
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Figure 4 - Estimation des émissions annuelles de cadmium (en tonnes) en France entre 1990 et 2016

(CITEPA 2017)

1.3.3. Exposition humaine au cadmium

Le cadmium est présent dans les sols (0.1-0.2 mg/kg), dans I’air ambiant (0.1 ng/m?®) ainsi que dans
les eaux (5-100 ng/L) a de faibles concentrations, mais ces valeurs peuvent devenir plus importantes a
proximité de zones industrielles (European Commission 2000). Ces concentrations de fond ne
représentent pas une menace, mais la bioaccumulation dans les plantes (dépot direct, absorption du sol,
arrosage, etc.) et dans les animaux peut entrainer une augmentation des concentrations. L’inhalation de
fumée de cigarette est une des principales sources d'exposition au cadmium pour la population générale,
une cigarette contient en moyenne 2 pg de cadmium et on estime qu’environ 10 % est inhalé par les

fumeurs (IARC 2012).

En population générale, chez les non-fumeurs, I’exposition se fait principalement par voie
alimentaire, puis de maniere secondaire via inhalation de cadmium dans 1’air ambiant et ingestion d’eau
contaminée. Les aliments tels que les céréales, les 1égumes et les crustacés sont particuliérement riches
en cadmium (Jarup and Akesson 2009; WHO 1992). On estime la dose journaliére de cadmium via

I’alimentation, pour un adulte, a environ 8,5 ng/kg de poids corporel (European Commission 2000).
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Dans le cadre d’une exposition professionnelle, la principale voie d’exposition est 1’inhalation de
cadmium dans I’air (incluant les poussieres contaminées). Les concentrations dans le sang (qui
permettent de prendre en compte I’exposition cumulative) peuvent atteindre 50 pg/L pour les
expositions professionnelles, contre, entre 1 et 4 ng/L pour les fumeurs, et entre 0,4 et 1,0 pg/L pour la
population générale (IARC 2012d). De maniére similaire aux dioxines, la classification du cadmium en
tant que cancérogene certain pour I’Homme repose sur les résultats d’études de cohortes portant sur des
populations exposées dans un cadre professionnel. Ces études ont établi un lien entre l'exposition au
cadmium et la survenue de cancers pulmonaires (Kazantzis et al. 1988). Une étude menée en population
générale, au voisinage de sites industriels, a confirmé un risque accru de cancer du poumon avec des
concentrations urinaires en cadmium élevées (Nawrot et al. 2006). En se basant sur les concentrations
observées en milieu professionnel dans le passé, ’OMS recommande une concentration moyenne

d’exposition au cadmium en air ambiant limite de 5 ng/m* (WHO 2000).

1.3.4. Cadmium et risque de cancer du sein

Plusieurs études ont observé une association positive entre exposition au cadmium et risque de
cancer du sein (Julin et al. 2012; Liu et al. 2015), en particulier avec les cancers du sein avec des

récepteurs aux cestrogenes positifs (Nagata et al. 2013).

Une récente méta-analyse a été publiée sur I’exposition alimentaire au cadmium et le risque de
cancer du sein (Lin et al. 2016). Cette méta-analyse a repris les résultats de 6 études, incluant les études
de Julien et al. (2012), et de Nagata et al. (2013), considérant le niveau de cadmium dans les urines (qui
est considéré comme un biomarqueur de 1’exposition vie entiére (Lauwerys et al. 1994)), et a suggéré
un effet significativement plus important sur le risque de cancer du sein chez les sujets ayant un niveau
¢levé de cadmium dans les urines. Cette augmentation du risque n’a pas été retrouvée dans la méme
méta-analyse considérant 6 autres études portant sur 1’exposition alimentaire au cadmium et le risque de
cancer du sein. Cependant, aucune des études disponibles n’a considéré 1’évolution au cours du temps

du profil alimentaire des femmes, ni de 1I’évolution de la contamination des aliments par le cadmium.

A notre connaissance, Liu et al constitue la seule étude menée a ce jour sur 1’exposition
atmosphérique au cadmium spécifiquement et le risque de cancer du sein chez la femme (Liu et al.
2015). Les auteurs ont estimé 1’exposition atmosphérique historique au cadmium des femmes de la
« California Teachers Study » en se basant sur des concentrations modélisées par I’'US EPA. Dans le cas
des expositions les élevées au cadmium, un risque accru de cancers du sein avec des récepteurs aux

cestrogeénes négatifs a été observé.
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1.4. Complexité de I’étude du lien entre exposition atmosphérique aux dioxines et au

cadmium et risque de cancer du sein

Un certain nombre d’études épidémiologiques récentes sur la pollution de 1’air ont suggéré une
association positive avec le risque de cancer du sein (Bonner et al. 2005; Chen and Bina 2012; Nie et al.
2007; Raaschou-Nielsen et al. 2011; Wei et al. 2012). Comme évoqué dans les sections 1.2.4 et 1.3.4,
quelques études ont spécifiquement porté sur le risque de cancer du sein associé a une exposition
atmosphérique aux dioxines et au cadmium (Fabre et al. 2008a; Liu et al. 2015; Viel et al. 2008).
L’absence de consensus dans la littérature scientifique s’explique en partie par les difficultés et limites

rencontrées dans ces études.

Des expositions en population générale difficiles a quantifier, car chroniques, souvent faibles, et

variables dans le temps et |’espace

La preuve actuelle de la cancérogénicité de la TCDD et du cadmium repose principalement sur des
études portant sur des populations exposées dans leur vie professionnelle ou lors d’accidents industriels
(IARC 2012a, 2012d). Ces résultats ne peuvent pas étre extrapolés a la population générale, qui est
exposée de maniére chronique a de faibles niveaux de dioxines et de cadmium. Néanmoins, il a été
prouvé que certains perturbateurs endocriniens agissaient a faibles doses (Skinner et al. 2011;

Vandenberg et al. 2012).

Dans le cas des dioxines et du cadmium, la grande variabilité des émissions au cours des dernicres
décennies requiert des informations précises sur les sources émettrices pour caractériser leurs émissions
au cours du temps (Nzihou et al. 2012). En plus de la variabilité¢ temporelle des émissions, une forte
variabilité¢ spatiale de concentrations en air ambiant est observée, due a la domination des sources
industrielles qui créent de forts gradients de concentration autour des sources. La caractérisation des
émissions de dioxines et de cadmium et 1’évaluation des concentrations se heurtent également au trés
faible nombre de mesures historiques disponibles (a I’émission et en air ambiant), qui sont, de plus,

réparties de maniere hétérogene dans le temps et I’espace.

Lorsque I’on s’intéresse a des expositions faibles sur les périodes longues, classer correctement les
sujets des études épidémiologiques devient complexe et demande la mise en place de méthodes
spécifiques de quantification des expositions, pouvant fournir des estimations précises spatialement et

avec une qualité constante sur la période d’étude. Ce point est abordé en détails dans la section 1.5.
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Une grande importance du timing et de la durée d’exposition

Les effets complexes du timing de 1'exposition peuvent contribuer aux résultats non-concluants
observés dans les études épidémiologiques. Une période de latence trop courte ne permet pas d'observer

les effets de l'exposition sur la survenue de cancer.

Une exposition pendant le stade foetal est susceptible d’engendrer des effets pathologiques a 1’age
adulte. Ainsi, l'exposition précoce aux dioxines a été associée a un retard dans l'initiation du
développement du sein chez les femmes (Den Hond et al. 2002), et en particulier chez les personnes
vivant pres d’incinérateurs de déchets et d’industries métallurgiques (Leijs et al. 2008, 2017). Les études
expérimentales ont également démontré que l'exposition prénatale aux dioxines pouvait doubler
l'incidence des tumeurs mammaires chez la souris plus tard dans la vie (Fenton and Birnbaum 2015).
Les expositions ayant eu lieu dans 1’enfance et/ou au cours des fenétres de sensibilité critique du sein
ont également été suggérées comme étant fortement associées a un risque de cancer du sein (Bonner et

al. 2005; Cohn et al. 2007; Potischman and Troisi 1999).

Certains perturbateurs endocriniens comme les dioxines ou le cadmium se caractérisent par leurs
propriétés de bioaccumulation et leurs persistances dans I'environnement. Le niveau individuel

d'exposition est donc également lié a I'historique résidentiel de la population.

La prise en compte d’une exposition sur un temps long implique de maintenir une résolution
temporelle fine dans 1’évaluation des expositions sur la durée de la période d’étude. Plus le temps
d’étude sera long, plus le manque de connaissances sur I’histoire résidentielle et I’exposition historique
pourra induire une mauvaise classification des sujets entrainant une incertitude dans les risques estimés

(Basagana et al. 2013; Brody et al. 2007; Cordioli et al. 2013).

Une méconnaissance des facteurs de risques individuels

Une des limites majeures des études est I’absence de connaissances sur les facteurs de confusions.
En effet, lorsqu’une étude épidémiologique souhaite étudier I’association entre un risque de développer
une pathologie et une exposition, il est nécessaire de prendre en compte dans 1’analyse des éléments
extérieurs pouvant biaiser 1'estimation de cette association. Dans le cas du cancer du sein, les facteurs
de risques connus pouvant biaiser 1’estimation des associations potentielle sont nombreux et variés :
antécédents familiaux, facteurs hormonaux et reproductifs (nombre d’enfants, dge a la puberté,
allaitement, traitement hormonaux de la ménopause, etc.), tabac, surpoids ou encore le travail de nuit.
La prise en compte de ces parametres semble atténuer les risques observés jusqu’ici (Binachon et al.
2014; Garcia et al. 2015; Raaschou-Nielsen et al. 2011). De plus, la plupart des études précédentes
manquaient d'information pour stratifier sur le statut des récepteurs hormonaux du cancer du sein (ER
et PR) alors qu'il existe des preuves que 1’effet des dioxines et du cadmium peut différer selon le statut

de ces récepteurs hormonaux (Garcia et al. 2015; Liu et al. 2015; Raaschou-Nielsen et al. 2005).
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Des expositions multiples souvent insuffisamment connues ou explorées.

Alors qu’une grande variété de sources peuvent émettre des dioxines ou du cadmium (Lohmann and
Jones 1998; Pacyna et al. 2001; Pronk et al. 2013), la majorité des études publiées se concentrent sur
une seule source ou un seul type de sources (Ashworth et al. 2013; Cordioli et al. 2013a; Fabre et al.
2008c). Ce choix limite I'interprétation des résultats et peut entrainer une mauvaise classification de
I'exposition (Basagana et al. 2013). Le manque de données empéche souvent de considérer des co-
expositions (atmosphériques et alimentaires) ou des multi-expositions (plusieurs polluants). Hors,
d’autres facteurs environnementaux sont suspectée d’augmenter le risque de cancer du sein (produits
chimiques, polluants et substances radioactives). La population générale est donc exposée de facon

concomitante a plusieurs facteurs environnementaux.

Les PCB ont été ¢galement classés comme cancérogenes pour I’Homme (Groupe 1) par le CIRC en
2013 et certaines associations positives statistiquement significatives ont été observées pour le cancer
du sein (Aronson et al. 2000; Demers et al. 2002; Millikan et al. 2000; Moysich et al. 1998, 1999).
Plusieurs autres polluants sont également suspectés d’augmenter le risque de cancer du sein, comme
l'oxyde d'éthyléne (Steenland et al. 2003), les phtalates (Lopez-Carrillo et al. 2009, Chen and Chien
2014) ou encore les HAP (Gammon et al. 2002).

A la lumiere de ces éléments, il apparait que pour limiter au maximum les biais des études
épidémiologiques portant sur le lien entre expositions atmosphériques aux dioxines et au cadmium et

risque de cancer du sein, il conviendrait :

e D’étudier I’exposition d’une population large (pour obtenir une forte puissance statistique) sur
une période longue (pour prendre en compte les temps de latence) ;

e De disposer d’informations précises sur les sujets inclus dans 1’étude: exposition
professionnelle et alimentaire, histoire résidentielle au cours de la vie, information sur les
facteurs de risque (génétiques, hormonaux, reproductifs et comportementaux) et données sur le
niveau socio-économique ;

e D’évaluer les expositions au cours de la période d’étude avec une résolution spatio-temporelle
¢levée et constante sur la période, en prenant en compte les différents types de sources
d’émissions afin de ne pas sous-estimer les expositions, et si possible de prendre en compte les
multi-expositions ;

e De comparer les résultats obtenus avec des mesures en air ambiant, des mesures a I’émission et

des mesures biologiques pour ainsi valider les estimations des expositions ;
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1.5. Les méthodes de quantification des expositions atmosphériques chroniques

Les émissions atmosphériques de dioxines et cadmium, observées en Europe, ont fortement diminué
au cours des 30 derniéres années. Le déclin industriel et les contraintes environnementales, de plus en
plus fortes, en sont les causes principales. Cette variabilité des émissions est un défi majeur pour les
¢tudes épidémiologiques qui doivent fournir une évaluation historique précise de 1'exposition sur de
longues périodes (par exemple depuis le recrutement d'une cohorte). La multiplicité des sources et le
temps de latence entre 1’exposition et 1’apparition du cancer renforcent le besoin de caractériser la

variabilité spatio-temporelle des expositions sur de grands espaces et pour de longues périodes.

Les études épidémiologiques publiées s'appuient sur une grande variété de données pour estimer les
expositions, en utilisant notamment des données provenant de réseaux de surveillance de la qualité de
l'air ou mais aussi d’« indicateur d’expositions » comme la densité du trafic routier autour des sujets ou
la proximité résidentielle des sujets avec des sources industrielles. Cependant, de telles données sont
souvent insuffisantes pour capter la variabilité spatiale des concentrations de polluants a 1'échelle locale,
en particulier a I'échelle intra-urbaine ou la pollution atmosphérique est a la fois la plus élevée et la plus
variable (Wilton et al. 2010). Des techniques plus complexes ont été utilisées dans des études récentes
pour représenter de maniére adéquate la variation spatiale des concentrations des polluants : des mod¢les
de land use regression (LUR), des mode¢les de dispersion atmosphérique (gaussien ou chimie-transport),
et des modeles systemes d’information géographique (SIG) (de Hoogh et al. 2014). La méta-analyse de
Xu et al. (2016) comprend ainsi (en excluant les études portant sur les exposions professionnelles) des
¢tudes estimant les expositions externes via des modéles de dispersion (Floret et al. 2006; Viel et al.
2008; Zambon et al. 2007), des mesures de concentrations dans les sols (Consonni et al. 2008; Pesatori

et al. 2009; Revich et al. 2001) ou plus simplement des questionnaires (Hardell 1993; Read et al. 2007).

Un nombre de données de mesures reduit

Bien que des réseaux de surveillance de la pollution atmosphérique aient été mis en place en France
dans les principales zones urbaines depuis prés de 15 ans, il existe un manque de données de mesures
des concentrations en air ambiant pour les périodes antérieures aux années 2000 ainsi que pour les

communes de taille moyenne (moins de 100 000 habitants).

Dans le cas des dioxines et du cadmium, les mesures de concentration en air ambiant sont
extrémement parcellaires et sont difficilement utilisables pour estimer des expositions. De plus, ces
mesures sont réparties inégalement dans le temps et dans 1’espace avec un nombre de mesures croissant
a partir des années 2000 alors que dans le méme temps, les émissions baissent fortement. Le méme
constat s’applique pour les mesures réalisées a I’émission par les industriels. En effet, une seule base
recense les émissions industrielles et depuis 2003 et pour les plus gros émetteurs seulement. De plus,

ces mesures sont effectuées de maniére ponctuelle (une fois par an dans les meilleurs cas).
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En I’absence de données de mesure en air ambiant pour les dioxines ou le cadmium, les études
épidémiologiques se sont basées sur des mesures de concentration dans les sols (moins chere a effectuer
et donc plus nombreuses), ou sur des mesures biologiques (sang ou urines) pour estimer les expositions
historiques (Dai and Oyana 2008a; Nagata et al. 2013; Nawrot et al. 2006). Etant donné la persistance
dans I’environnement des dioxines et du cadmium, ces données de mesures dans les sols ou dans le
corps humain ne renseignent pas sur la variabilité temporelle des concentrations, et témoignent
principalement de 1’exposition cumulative toutes voies d’expositions confondues (alimentaire,
atmosphérique, cutanée). De plus, ces mesures sont trés rarement disponibles sur des larges populations
ou de grande zone d’étude. En revanche, ces mesures peuvent étre utilisées pour renforcer le degré de
validité des estimations réalisées avec d’autres méthodologies. Floret et al (2006), a ainsi comparé les
estimations de concentrations de dioxines en air ambiant réalisées par un modele gaussien avec des

mesures dans les sols sur une zone d’étude réduite autour d’un incinérateur (Floret et al. 20006).

Les modeéles de Land Use Regression (LUR)

Les modeles LUR utilisent des données géoréférencées (flux de trafic, densité de population, land
use) pour construire des indicateurs de 1’exposition aux polluants atmosphériques implémenté dans des
SIG. Les LUR permettent de développer des modeles d'exposition paramétriques en associant ces
données habituellement utilisées comme « indicateurs» des activités génératrices d'émission polluantes
(intensité du trafic, taille des routes, ...) avec des mesures de concentration en air ambiant. Les
expositions estimées sont principalement celles liées du trafic routier (Pedersen et al. 2013). La
modélisation LUR s'est révélé étre une approche robuste pour estimer les expositions a la pollution de
l'air extérieur dans des zones avec de fortes variabilités spatiales des concentrations (Briggs et al. 2000;
Hoek et al. 2008), ainsi que sur différentes échelles spatiales (Vienneau et al. 2013) et temporelles
(Eeftens et al. 2012; Gulliver et al. 2013). Ces modéles demandent une faible capacité de calcul et sont
calibrés en utilisant les données de mesures. Ils ne nécessitent pas d’inventaire détaillé des émissions ou

de données météorologiques, contrairement aux modeles de dispersion atmosphérique.

Les modé¢les LUR sont couramment utilisés dans des études épidémiologiques portant sur la
pollution atmosphérique. La plupart ont ét¢ développés pour couvrir des villes, ou des régions dans le
cadre d’¢études de cohorte. Des modéles ont ét¢ développés dans 1'é¢tude ESCAPE pour Paris (étude sur
les PMio, PM»s, NO»), Grenoble, Lyon et Marseille (Pedersen et al. 2013). Il existe également des
modeles pour les PMg et le NO, pour I'Europe de 1'Ouest mais ceux-ci n’ont pas obtenus de bon résultats

au niveau national (Vienneau et al. 2013).
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Une des limites des méthodes LUR est le besoin important en termes de données de mesures (au
minimum une trentaine de points pour une zone d’étude locale). Cette faiblesse s’accentue lorsque lors
de I’étude d’expositions historiques. Pour pallier au manque de données de mesures dans le passé, des
méthodes dites de « back-extrapolation » des modé¢les LUR ont été développées et ont obtenu des
estimations valides sur des périodes jusqu’a 18 ans (Eeftens et al. 2012; Gulliver et al. 2013). Méme si
dans la plupart des situations, le nombre de sites de mesure dans le passé est moindre, la back
extrapolation des modéle LUR a I'échelle nationale est possible en utilisant un nombre réduit de points

de mesures, localisés en zones rurale ou reculée (Gulliver et al. 2013).

Dans le cas des dioxines et du cadmium, le manque de données de mesures en air ambiant combiné
a la forte baisse des concentrations (Serveau et al. 2013) limite la possibilité¢ d utiliser des modeles LUR
pour évaluer les expositions de dioxines et de cadmium. De plus, les émissions de dioxines et de
cadmium sont historiquement dominées par les sources industrielles (sources ponctuelles), pour

lesquelles, usuellement, les LUR sont peu ou pas utilisés car moins performants.

Les modeéles de dispersion atmosphérique gaussiens

Les modeles de dispersion atmosphérique gaussiens décrivent la dispersion de polluants non-réactifs
transportés par le vent et diffusés par la turbulence atmosphérique sur des zones allant jusqu’a quelques
dizaines de kilometres. L’approche gaussienne englobe les modeles de panache gaussien et les modéles
a bouffées gaussiennes. La dispersion est calculée en fonction des conditions initiales d’émissions et des
conditions météorologiques. Les conditions météorologiques définissent les classes de stabilité et donc
les degrés de turbulences atmosphériques. Sur chaque pas de temps, on considére la météorologie
stationnaire. Ces modeles demandent assez peu de ressources de calculs et sont priorisés en cas de
nécessité de simulations rapides. Les champs de concentrations obtenus peuvent aller jusqu’a quelques
metres de résolution. Ils sont particulierement utilisés pour le calcul de dispersion de rejets canalisés
type cheminée industrielle. Comme les autres types de modeles de dispersion atmosphérique, ils sont
limités par leurs besoins en données d’entrée : émissions des sources, paramétres techniques (hauteur,
vitesse, débit) ou données météorologiques (température, nébulosité, direction du vent..). De plus les
modeles gaussiens sont adaptés pour des études a 1’échelle locale : a proximité des sources, sur des

terrains non accidentés, et avec des vitesses de vent supéricures a 1m/s.

Un certain nombre d’études ont pu établir un lien entre exposition a des polluants atmosphériques
et risque de cancer sein en se basant sur les résultats de modeles gaussiens (Fabre et al. 2008; Liu et al.
2015). IIs sont couramment utilisés dans les études épidémiologiques pour estimer les expositions aux
dioxines et au cadmium (Fabre et al. 2008; Floret et al. 2006; Liu et al. 2015, 2015; Ranzi et al. 2011;
Viel et al. 2008; Zambon et al. 2007). Ces études se concentrent le plus souvent sur des zones réduites

en simulant les émissions d’une ou plusieurs sources industrielles.
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Floret et al. (2003) a modélisé les concentrations de dioxines au niveau du sol, dues aux rejets d’un
incinérateur en 1999, dans 1’agglomération de Besancon (114 000 habitants), en utilisant un modele
gaussien. L’exposition de 222 cas de lymphome non-Hodgkinien a été comparée a celle de témoins
s¢lectionnés aléatoirement. Les sujets étaient répartis en 4 groupes d’exposition. Les résultats ont montré
que le risque de développer un lymphome non-Hodgkinien était 2.3 fois plus important chez les sujets
vivant dans les zones les plus exposées. Par la suite, Floret et al. (2006) a mené une étude de validation.
En I’absence de données de mesure en air ambiant, des mesures de concentrations dans le sol ont été
utilisées. Les résultats obtenus étaient contradictoires, avec une association significative entre les
concentrations modélisées et le logarithme des concentrations dans les sols au niveau de la zone Nord-
Est de I'incinérateur (zone plate). En revanche, dans la zone sud (zone la plus exposée et terrain

accidenté), les valeurs modélisées de concentrations surestimaient les concentrations dans les sols.

Dans la méme zone, Viel et al. (2008) a étudié le lien entre les émissions de dioxines de I’incinérateur
et le risque de cancer du sein. Les expositions étaient estimées en utilisant un modeéle gaussien pour
simuler les concentrations au niveau du sol. En comparant les expositions de 434 cas de cancer du sein
avec 2170 témoins (réparti en 4 catégories d’exposition), les résultats n’ont pas montré d’augmentation
du risque, mais une diminution du risque de cancer du sein pour les femmes de plus 60 ans vivant dans

la zone la plus exposée.

En modélisant la dispersion des panaches de fumée de 16 incinérateurs frangais entre 1990 et 1999,
Fabre et al. (2008) a réalisé une étude écologique sur I’incidence des cancers dans une population
répartie sur 4 départements francais (135 123 cas de cancer pour une population d’environ 2.5 million
de personnes). Un important travail a été mené dans la caractérisation des émissions des incinérateurs
(recueil d’informations techniques, dates de fonctionnement et d’arrét, mesures a 1’émission, etc.).
Comme indicateur de I’exposition, un mélange de dioxines, furanes et PCB a été estimé et modélisé
avec le modele gaussien ADMS (Atmospheric Dispersion Modelling System). Plusieurs relations
positives statistiquement significatives ont été observées, notamment pour le risque tout cancer chez la
femme, le risque de cancer du sein chez la femme, le risque de lymphome non hodgkiniens (femmes et
hommes) et de myélomes multiples chez ’homme. Cependant, cette étude souffre de limites inhérentes
aux études écologiques comme [’absence d’information sur les facteurs de risque individuels
(I’exposition professionnelle, le tabagisme, la consommation d’alcool, des traitements médicaux, etc.)
et la méconnaissance de I’histoire résidentielle. Ces limites ne permettent pas d’établir un lien de

causalité entre I’exposition aux rejets des incinérateurs et I’incidence des cancers (Fabre et al. 2008).
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Dans le cadre d’une étude cas-témoin incluant 172 cas de sarcome sur une population d’environ
400 000 sujets, Zambon et al. (2007) ont estimé I’exposition aux rejets atmosphérique de dioxines issues
de sources industrielles (incinérateurs des déchets, incinérateurs hospitaliers, raffinerie, fonderie...) en
utilisant le modéle de dispersion gaussien ISC3. L’étude portait sur Venise et son agglomération sur la
période 1960-1996. Comme pour 1’é¢tude de Fabre et al (2008), les émissions ont été estimées grace a
un recueil historique d’informations techniques sur les sources industrielles. Les auteurs ont observé une

augmentation significative du risque de sarcome pour les deux sexes, chez les sujets plus exposés.

Cordier et al. (2010) ont étudié le risque de malformations congénitales de 1’appareil urinaire chez
304 sujets en Région Rhone-Alpes, liée a une exposition aux dioxines durant la grossesse entre janvier
2001 et décembre 2003. Dans cette étude, les dioxines étaient considérées comme un « traceur » de
I’exposition aux fumées émis par les incinérateurs. L’exposition a été estimée en simulant la dispersion
des émissions de 21 incinérateurs et en calculant les concentrations aux domiciles des sujets de 1’¢tude,
a ’aide du mod¢le gaussien ADMS. Les résultats ont montré une augmentation significative du risque
de malformation congénitale chez les femmes exposées aux dioxines en début de grossesse. La prise en
compte des facteurs de confusion dans un sous-groupe de sujets pour lesquels les facteurs de confusion
(caractéristiques sociales et démographiques, antécédents obstétricaux, antécédents médicaux et
familiaux, situation professionnel, lieux de résidence pendant la grossesse, consommation de tabac et
d'alcool et consommation d'aliments cultivés localement) étaient disponibles et vivant dans les zones les
moins exposées a entrainé une diminution de I’association, qui est devenue non-significative (Cordier

et al. 2010).

Ranzi et al. (2011) a étudié I’exposition atmosphérique au cadmium d’une population de 31 347
sujets répartis dans un rayon de 3.5 km autour de 2 incinérateurs, entre 1990 et 2003, en utilisant le
modele de dispersion gaussien ISC3. Un certain nombre de polluants ont ét¢ modélisés (NO,, COV, CO,
TSP, CsHs, HCI et métaux lourds). Les concentrations annuelles de métaux lourds ont été considérées
comme des indicateurs de I’exposition aux rejets des incinérateurs, tandis que les concentrations de NO»
¢taient considérés comme représentatives de 1’exposition aux autres sources prise en compte (trafic et
chauffage). Les auteurs ont observé une augmentation significative du risque de cancer du sein pour les
femmes et de risque du cancer de la plévre pour les hommes, pour les sujets plus exposées aux métaux

lourds.
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En utilisant les concentrations de cadmium modélisées par I’'US EPA en 2002 a I’échelle du « census
tract » (équivalant de I’IRIS en France) comme proxy de 1’exposition, Liu et al. (2015) ont observé un
risque plus élevé de cancer du sein hormonaux négatifs chez les femmes les plus exposées. Ces résultats
ont été observés sur la population de la cohorte « California Teachers Study » qui regroupe 112 379
femmes dont 5361 cas de cancer du sein. Ces concentrations modélisées par I’'US EPA, ont été
comparées a des mesures en air ambiant. Dans le cas du cadmium, cette comparaison a montré une sous-
estimation des concentrations par la modélisation en comparaison aux mesures avec un ratio entre les

valeurs modélisées et mesurées inférieur a 0.2 (Garcia et al. 2014).

Hormis Liu et al. (2015), aucune des études citées ci-dessus n’a comparé les données modélisées
avec les modeles de dispersion avec des mesures en air ambiant. De plus, dans le cas de dioxines, la

majorité des études ont pris en compte uniquement les émissions provenant d’usines d’incinérations.

Les modeéles de Chimie-Transport

Les modeles de chimie-transport permettent de modéliser des concentrations sur des échelles
régionales ou nationales. Les applications de ce type de modéles sont multiples : comprendre les
processus physico-chimiques de I’atmosphere (Bessagnet et al. 2010; Hodzic et al. 2010), évaluer les
scénarios de réduction des émissions (Kiesewetter et al. 2014), connaitre les tendances passées et futures
de la pollution a une échelle régionale. Ces modeles ont I’avantage de couvrir de larges territoires
(nationaux voir continentaux) et permettent d’estimer les concentrations dues a des sources en dehors
d’un domaine d’étude locale et indiquées plus génériquement comme « pollution de fond » (Soulhac et
al. 2003). L’estimation de cette concertation représente une des problématiques clefs dans 1’étude de

I’exposition a la pollution atmosphérique.

Plusieurs simulations ont été réalisées en Europe au cours de la derniére décennie mais la résolution
¢tait grossiere (environ 25 km) et 1'évaluation reposait sur un ensemble limité de stations de mesure (Pay
et al. 2012). La validation de mod¢les pour des résolutions plus fine (environ 10 km) a été uniquement
réalisée sur des domaines limités (Flaounas et al. 2009; Hodzic et al. 2005; Tombette and Sportisse
2007). En 2015, Terrenoire et al, ont réalisé, avec le modéle Chimére une simulation pour une série de

polluants (NO,, O3, PMo, PM,) sur I'Europe a une résolution de 7 km (Terrenoire et al. 2015).

Pour les polluants comme le cadmium, ou les dioxines, seul Guzev et al. ont réalisé une simulation
a I'échelle européenne des concentrations en dioxines, et PCBs mais a une résolution de 50 km (Gusev
et al. 2016). Un modéle avec une telle résolution aurait une faible capacité discriminatoire des sujets
selon expositions, particulicrement dans les zones urbaines, et ne serait pas adapté aux besoins des

¢tudes épidémiologiques.
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Les indicateurs basés sur des Systemes d’information géographique (SIG)

Depuis les années 2000, les SIG sont de plus en plus utilisés dans les études épidémiologiques. Ces
outils permettent notamment de répondre a 1’absence de données de mesure, en utilisant des données
spatiales, comme la proximité résidentielle a différents types de sources d’émission (usines, routes, etc.)

et sont ainsi intégrés comme un indicateur/proxy de I’exposition des sujets (Nuckols et al. 2004).

Ces indicateurs peuvent étre basiques et prendre en compte uniquement la proximité géographique
avec des sources, en considérant ou non les intensités d’émissions. Pour investiguer le risque associé a
une exposition atmosphérique, un certain nombre d’études se sont basées principalement la distance
sujet-source comme proxy de 1’exposition (e.g. Langlois et al. 2009; Pronk et al. 2013; Visser et al.
2004). L’étude la plus compléte sur 1I’exposition atmosphérique aux dioxines basée sur un indicateur
SIG simple a été réalisée par Pronk et al. (2013). Cette étude menée aux Etats Unis a pris en compte la
distance sujet-source et ’intensité des ¢émissions des sources. Elle se distingue par I'utilisation d’un
inventaire historique des émissions de dioxines (1987-2000) ainsi qu’une approche multi-sources
(incinérateur, cimenterie, métallurgie, etc.). En étudiant 1’exposition de 969 cas atteints de lymphome
non-hodgkinien et 749 témoins, aucune augmentation du risque lié a ’exposition aux dioxines n’a été
observée, mais un risque significativement plus élevé a été mis en évidence pour un sous-groupe de

sujets vivant a proximité de cimenteries.

En 2013, Cordioli et al. (2013) ont réalisé une revue de la littérature sur les études épidémiologiques
portant sur I’impact sanitaire des incinérateurs. Sur les 41 études recensées, 11 utilisaient des modeles
de dispersion atmosphérique, 19 évaluaient les expositions en se basant sur la distance sujet-source et
les 11 restantes utilisaient des indicateurs qualitatifs (présence/absence de sources a proximité des
sujets). Pour étudier I’impact des différentes méthodologies sur I’estimation des expositions, Cordioli et
al ont comparé¢ les performances de ces indicateurs observés dans la littérature. Pour cela, ces différents
indicateurs ont été appliqués a un méme scénario : estimer 1’exposition aux PM;o des habitants de la
ville de Parme résidant a moins de 4 km d’un incinérateur (n= 31000). Une valeur d’exposition de
référence a été établie avec un modele gaussien (ADMS) puis les estimations de chaque indicateur ont
¢été comparées a cette référence. Les sujets étaient répartis en quintiles d’expositions. La concordance la
plus faible a été observée pour un indicateur quantitatif (présence/absence de I’incinérateur dans un
rayon de 800m) : seulement 25% des sujets étaient classés dans les mémes catégories d’expositions
qu’avec la référence (et 35% des sujets étaient classées avec deux catégories de différences par rapport
a la référence). Les indicateurs utilisant la distance sujet/source obtenaient des meilleurs résultats avec
40% des sujets correctement classés et 15% de sujets classés avec plus d’une catégorie de différence
avec la référence. Les auteurs ont donc montré que ’'utilisation d’indicateurs SIG basiques induisait
d’importantes erreurs de classification des sujets (en prenant comme référence un modele gaussien). Les
résultats de cette étude ont également souligné I’importance d’une localisation précise des sujets (taux

de bonne classification diminuant de 25% si les sujets étaient positionnés a I’IRIS plutdt qu’a I’adresse).
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Néanmoins, les outils SIG permettent également le développement d’indicateurs d’exposition plus
complexes, applicable a des échelles spatio-temporelles fines et sur de zones géographiques larges pour
estimer les expositions environnementales au niveau de 1’adresse individuelle et en intégrant des
parametres influencant la dispersion des polluants comme la météorologiques ou la topographiques
(Gulliver and Briggs 2011; Han et al. 2013; Hoek et al. 2001; White et al. 2009; Zou et al. 2009). Ainsi,
les indicateurs développés dans ces études prennent en compte des paramétres comme la direction du
vent (Yu et al. 2006), la direction et la vitesse du vent combinées (Gulliver and Briggs 2011; Vienneau

et al. 2013; White et al. 2009) ou encore la pollution de fond (Hoek et al. 2001).

Ces indicateurs plus complexes, portent sur des polluants comme le NO» (Vienneau et al. 2009), les
PM (Gulliver and Briggs 2011) ou les fumées noires (Hoek et al. 2001), pour lesquels, a la différence
des dioxines ou du cadmium, un grand nombre de mesures est disponible. Ces mesures permettent de
calibrer les indicateurs et d’évaluer leurs performances (Gulliver and Briggs 2011; Vienneau et al. 2009).
Ainsi, en comparant les estimations de leur indicateur SIG avec des concentrations annuelles de PM g a
Londres, Gulliver and Briggs (2011) ont obtenu une corrélation R? de 0.67-0.77, et un résultat similaire
en comparant leur estimation avec celle réalisée par un modeéle gaussien (R?: 0.71-0.77). Vienneau et al
(2009) ont obtenu un R? de 0.60, en comparant les estimations de leur indicateur SIG avec les
concentrations de NO> en Europe. Néanmoins, les estimations avaient une précision spatiale limitée

(1x1 km?) (Vienneau et al. 2009).

La taille de la zone d’application de ces indicateurs peut étre variable (d’une ville a plusieurs pays)
et selon les sources de polluants étudiées, la dimension de la zone d’exposition (buffer) prise en compte
varie de plusieurs kilométres pour les rejets industriels (Pronk et al. 2013; Vienneau et al. 2013; Yu et
al. 2006) a quelques centaines de métres pour les études sur les rejets liés au trafic (Gulliver and Briggs
2011)). Enfin, la précision de la localisation géographique des sujets et des sources est un ¢lément clef
pour minimiser les erreurs de classification liées au gradient spatial des concentrations (Faure et al.

2017; Han et al. 2013; Jacquemin et al. 2013).

Malgré les progres réalisés dans le développement des modeles LUR et 'utilisation croissante de
modeles déterministes (gaussien, chimie-transport, ...) considérés comme plus fiable (Cordioli et al.
2013), leur applicabilité pour 1’étude de 1’exposition aux dioxines et au cadmium, pour lesquels le
nombre de mesures est extrémement réduit dans le temps et dans 1’espace et pour lesquels il n’existe
pas d’inventaire exhaustif des émissions historiques, est limitée. En conséquence, 1’utilisation des SIG
ouvre une perspective pour la caractérisation des expositions atmosphériques a ces polluants dans les

¢tudes épidémiologiques.
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2. Objectifs et contexte de la these
2.1. Objectifs

Dans ce premier chapitre, j’ai détaillé les études portant sur I’exposition atmosphérique aux dioxines
et au cadmium et le risque de cancer (cancer du sein inclus) ainsi que les différentes méthodologies
d’évaluation des expositions mise en ceuvre. Il apparait important, dans I’optique d’étudier ce lien, de
quantifier la variabilité spatio-temporelle des expositions avec une résolution fine sur de longues
périodes.

Dans le cas des dioxines et du cadmium, il est nécessaire de prendre en compte de maniére
exhaustive les émissions atmosphérique des sources de dioxines et de cadmium au niveau national
(Pronk et al. 2013). Cependant, le nombre de mesures a 1’émission est extrémement réduit et les
inventaires de sources sont quasi inexistants (ou limitées temporellement ainsi qu’en terme de
représentativité des sources). Un travail d’inventaire est donc a mener avec rigueur, car il joue un role
central dans 1’évaluation des expositions, et ce quelles que soient les méthodologies utilisées. En
I’absence de mesures, cet inventaire historique des émissions de dioxines et de cadmium pourra reposer
sur un recueil historique complet des technologies mise en place par les industriels pour réduire leurs
émissions, pour ensuite estimer les intensités d’émissions et leurs variations dans le temps (Cordier et

al. 2010; Fabre et al. 2008; Ranzi et al. 2011; Zambon et al. 2007).

Au vu des données disponible, ’utilisation d’une métrique implémentée dans un SIG est I’approche
la plus pertinente (Pronk et al. 2013). En revanche Il semble nécessaire, pour améliorer I’estimation des
expositions, de prendre en compte les parameétres (météorologique, techniques, etc.) connus pour
influencer la dispersion des polluants dans I’atmosphere (White et al. 2009; Zou et al. 2009). En effet,
Cordioli et al. (2013) ont montré que les indicateurs SIG simplistes (par exemple basés uniquement sur
la distance sujet-source) pouvaient générer des erreurs de classification des sujets. En I’absence de
mesures en air ambiant, la calibration et la validation de cette métrique peuvent &tre réalisées en
comparaison avec un modéle gaussien dans des zones restreinte comme montré par Gulliver et Briggs
(Gulliver and Briggs 2011). Dans le cadre de cette thése, cette métrique devra étre applicable pour
estimer les expositions d’une population répartie sur I’ensemble du territoire Frangais pour laquelle des
données précises sont disponibles (exposition professionnelle, histoire résidentielle, information sur les
facteurs de risque individuels et des données sur le niveau socio-économique) (Liu et al. 2015) en
prenant en compte les expositions liées aux rejets de plusieurs milliers de sources industrielles sur une
période de presque 20 ans. A défaut de pouvoir utiliser un modéle déterministe pour évaluer les
expositions sur la France entiére, un modele gaussien peut permettre d’identifier les déterminants des
expositions chroniques sur des zones réduites (Ranzi et al. 2011). Une comparaison avec des mesures

de concentrations en air ambiant permettrait de quantifier la qualité des estimations (Liu et al. 2015).
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Dans ce contexte, les objectifs de mon travail de recherche étaient d'étudier 1’exposition
atmosphérique aux dioxines et au cadmium, des femmes de la cohorte E3N (section 2.2.2) sur une
période de 18 ans (1990-2008). Plus précisément, 1’objectif de mon travail doctoral était de développer
et valider une méthodologie d'évaluation de I'exposition chronique aux dioxines et au cadmium, due aux
rejets de plusieurs milliers de sources industrielles sur le territoire Francais. Elle devait étre applicable
dans le cadre d’études épidémiologiques comprenant une dizaine de milliers de sujets et témoins répartie
sur le territoire Francais. Par ailleurs, un des objectifs était également d’étudier les déterminants d’une

exposition locale en milieu urbain via I’utilisation d’un modéle gaussien.

Les objectifs de recherche détaillés étaient les suivants :

* Développer une base de données recensant 1’ensemble des sources industrielles (ou assimilées)
émettrices de dioxines et de cadmium en France entre 1990 et 2008, recueillir les paramétres techniques
sur le fonctionnement des sources, connaitre les évolutions technologiques spécifiques de chaque source
et leur taux d’activité, ainsi que d’estimer les émissions annuelles (CHAPITRE II). Les résultats obtenus
ont servi de donnée d’entrée a la métrique d’exposition utilisée pour étudier la relation entre exposition

aux dioxines et risque de cancer du sein.

* Etudier les déterminants de 1’exposition chronique (1990-2008) aux dioxines et au cadmium au
sein de la métropole de Lyon, ainsi que la variation de la contribution des différentes sources d’émission

a I’exposition sur la période d’étude (CHAPITRE III).

* Développer, calibrer et valider une métrique d'exposition des émissions industrielles basée sur un
systéme d'information géographique (SIG) applicable pour des études épidémiologiques évaluant les
expositions atmosphérique individuelle aux dioxines et au cadmium chez les femmes de la cohorte E3N

en France entre 1990 et 2008 (CHAPITRE 1V).

A partir de ces objectifs de recherche, quatre articles scientifiques ont été produits, publiés ou soumis
a des revues internationales (voir listes des publications). Le premier, présenté dans le CHAPITRE II,
détaille les résultats de I’inventaire et de la caractérisation des sources émettrices de dioxines en France
entre 1990 et 2008 en appliquant une méthode standardisée proposée par I’UNEP (article soumis,
Science of total environment). Le deuxiéme article, présent¢ dans le CHAPITRE III, porte sur
I’¢évaluation de I’exposition chronique aux dioxines et au cadmium dans la métropole de Lyon a 1’aide
d’une approche multi-sources et la comparaison des résultats obtenus avec différentes mesures (Coudon
et al. 2018). Le troisi¢me article, présenté au CHAPITRE 1V, décrit la méthodologie SIG développée
pour évaluer l'exposition individuelle aux dioxines et cadmium par des sources industrielles et sa
validation avec un mod¢le gaussien (article accepté, Environmental Health). Enfin, un quatrieéme article,
écrit par A. Danjou et présenté en annexe, détaille I’application de I’indicateur en région Rhone-Alpes

ainsi que les résultats épidémiologiques observés.

45



2.2. Contexte

2.2.1. Département cancer et environnement

Le Centre Léon Bérard (CLB) a Lyon est un centre régional francais de lutte contre le cancer
(établissement de santé privé d’intérét collectif — ESPIC), qui s’ organise autour de trois axes principaux :
les soins, la recherche et 1’enseignement. Le CLB fait partie du groupe hospitalier Unicancer,
exclusivement dédié a la lutte contre le cancer. En 2009, un programme interdisciplinaire portant sur les
liens entre cancer, environnement et nutrition a été mis en place au sein du CLB. Ce programme a
conduit a la création du département cancer et environnement qui a pour mission d’effectuer un travail

de recherche sur deux thématiques majeures :

 L'¢tude des facteurs de risque environnementaux et professionnels associés au cancer du sein, au

cancer des testicules et au cancer de l'ovaire ;

» L'évaluation et la gestion nutritionnelle des patients atteints de cancer du sein en surpoids ou a

risque et l'introduction d'un programme d'activité physique adaptée a tous les patients cancéreux ;

Le département cancer et environnement (DCE) participe également a I'amélioration du diagnostic
et a la déclaration des cancers professionnels grace a des consultations médicales. Un site web a été

développé (http://cancer-environnement.fr) pour faciliter la diffusion et a l'acces des professionnels de

la santé, des patients et du public a des informations scientifiques basées sur les publications
scientifiques les plus récentes. Le département est affili¢ a 1'équipe «Signalisation des stéroides et
tumeurs du sein» au Centre de recherche sur le cancer de Lyon (CRCL, UMR Inserm 1052 CNRS 5286,

Centre Léon Bérard).

2.2.2. La cohorte E3N

La cohorte E3N est une étude prospective visant a identifier les causes environnementales des
principales maladies chroniques chez les femmes, et en particulier du cancer (Clavel-Chapelon et al.
1997; Clavel-Chapelon 2015). La cohorte est conduite au sein de I'équipe "Mode de vie, génes et santé"
(CESP, Inserm U1018) a I'Institut Gustave Roussy. Elle a ét¢ dirigée de 1990 a 2015, par Frangoise
Clavel-Chapelon, puis par Marie-Christine Boutron-Ruault, et depuis 2017, par Gianluca Severi.

L’étude E3N a été lancée en 1989-1991 et comprend prés de 100 000 femmes, nées entre 1925 et
1950. Ces femmes étaient assurées par la MGEN, un régime national d'assurance maladie couvrant

principalement les enseignants.
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Les participantes ont également signé un formulaire de consentement éclairé qui a permis de
recueillir des informations supplémentaires sur les changements d'adresse et les remboursements de frais
médicaux de la MGEN. Le protocole de 1’étude E3N a été approuvé par la Commission nationale
francaise des données informatisées et des libertés individuelles (CNIL, Commission Nationale

Informatique et Libertés).

Depuis 1990, les participants ont complété des questionnaires tous les 2 a 3 ans sur des facteurs liés
au mode de vie, comme la nutrition, l'activité physique, les caractéristiques anthropométriques, la prise
d’un traitement hormonal, les facteurs de reproduction et les antécédents médicaux et familiaux.
L'histoire résidentielle des femmes de la cohorte E3N a été reconstruite a 1’aide des informations
obtenues lors des différents questionnaires. Les adresses des domiciles des participantes ont été

recueillies lors du premier questionnaire puis du cinquiéme au onziéme questionnaire.

De 1994 a 1999, des échantillons de sang ont été recueillis chez pres de 25 000 des femmes de la
cohorte. Cette banque de matériel biologique a ensuite été complétée en 2009-2011 avec des échantillons

de salive provenant d'environ 47 000 femmes qui n'avaient pas fourni d'échantillon de sang.

2.2.3. Equipe AIR (Laboratoire de Mécanique des fluides et d’acoustiques — Ecole centrale de
Lyon)

L'équipe de recherche AIR (Atmosphere, Impact & Risk) est une équipe du Laboratoire de
mécaniques des fluides et d’acoustiques (LMFA) de I'Ecole Centrale de Lyon. Le LMFA axe ses
activités de recherche autour de quatre thématiques : acoustique, fluides complexes et transferts,

turbomachines et turbulence et stabilité.

L'équipe AIR, inclut dans le groupe fluides complexe et transferts, se concentre sur la modélisation
de flux et la dispersion des polluants dans la couche limite atmosphérique. Cette équipe assure l'interface
entre chercheurs universitaires et industriels. Les compétences de recherche couvrent les domaines de

mécaniques des fluides et de transport de polluants dans I'environnement.
Elle dispose d'un ensemble d'installations expérimentales :

* Une grande soufflerie pour I'étude de la dispersion atmosphérique sur les sites réels
principalement utilisés pour des contrats de recherche avec le secteur privé ;

*  Une soufflerie pour I'¢tude de la dispersion dans des configurations idéalisées, plus adaptée
aux activités de recherche fondamentale sur la dispersion turbulente ;

* Un tunnel a petite échelle pour I'étude de la propagation des rejets de gaz légers, tels que les

fumées chaudes, dans les tunnels ventilés ;
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Au cours des derniéres années, 1'équipe AIR a réalisé différents types d’études allant de 1’étude de
la qualité de l'air et des pollutions chroniques en passant par ’évaluation de risque de pollution
atmosphérique accidentelle. Elle collabore avec le département cancer et environnement du Centre Léon

Bérard depuis 2013 dans le cadre du projet GEO3N puis XENAIR.

2.2.4. Le modéle SIRANE

SIRANE est un mod¢le opérationnel de dispersion atmosphérique des polluants en milieu urbain,
adapté a I'échelle d’une agglomération et développé par I’équipe AIR (Soulhac et al. 2012, 2017, 2011).
Pour simuler la dispersion des polluants dans I’atmosphére urbaine, le modele SIRANE décompose le
domaine d’étude en deux parties : la canopée urbaine et la couche limite atmosphériques se développant
au-dessus. La canopée urbaine est représentée comme un réseau de rue connectée (2 titre d’exemple le
réseau décrivant la canopée lyonnaise comprend environ 20 000 brins de rues). Pour simuler les
polluants dans ce réseau de rues, le modele se base sur 3 principaux phénoménes de transport des
polluants dans la canopée urbaine : le confinement des polluants entre les batiments (rue-canyon), les
¢changes des polluants avec l'atmosphére extérieure et les €change des polluants au niveau des
intersections de rues (Figure 5). Le phénomene de confinement peut jouer un réle important dans les
villes avec une forte densité de hauts batiments, qui peuvent piéger les polluants émis au niveau du sol
(principalement liée au trafic) et qui vont s’accumuler au fil de temps en induisant une augmentation

des concentrations au sol.

Echange turbulent 2
avec I'atmosphére
4 extérieure

%

Ecoulement le long
de la rue

= 2
Recirculation qui |
confine les polluants |

|
i

Figure 5 — Structure de 1’écoulement dans une rue canyon
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En plus de simuler la dispersion dans la canopé urbain SIRANE prend en compte le transport des
polluants au-dessus du niveau des toits dans la couche limite atmosphérique. Les polluants présents au-
dessus du niveau des toits proviennent soit de sources situées au-dessus des batiments (cheminées), soit
de la diffusion turbulente, a travers l'interface rue-atmosphére, des polluants présents dans les rues. Le
transport des polluants dans l'atmosphere extérieure est représenté a l'aide d'un modele de panache
gaussien. Chaque intersection et chaque rue deviennent alors la source d’un panache responsable d’une
distribution de concentration. Selon les polluants étudiés, les phénoménes physico-chimiques comme le

cycle de Chapman, les dépdts humides (lessivage) et secs peuvent tre pris en compte.
SIRANE peut fournir des cartographies des concentrations avec un maillage fin (10m) ainsi que
I’évolution temporelle des concentrations en certains récepteurs d’intérét (stations de mesure ou lieux

de résidence des sujets des études) (Figure 6).

Parametres de
simulation

Listing

d’exécution

Dossier Dossier Dossier Dossier Dossier
METEOQ GRILLE GRILLE STAT RECEPT RECEPT STAT

Données météo Concentration Statistiques sur Concentration Statistiques aux
calculées sur un maillage un maillage aux récepteurs récepteurs

Figure 6 - Données d'entrée de de sortie de SIRANE

A ce jour, le modéle SIRANE a été validé au moyen d'expériences en soufflerie (Ben Salem et al.
2015; Carpentieri et al. 2012), par comparaison avec des simulations numériques détaillées et en utilisant
des mesures de terrain pour plusieurs polluants (NO; et PMio) (Soulhac et al. 2012, 2017). La validation
la plus complete (Soulhac et al. 2017) a été réalisée sur la ville de Lyon en modélisant les concentrations
de NO; pour I’année 2008 et en comparant les résultats avec des stations de mesures continues et avec

un grand nombre de mesures ponctuelles.
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2.2.5. Projet GEO3N

En 2008, I'Institut national de la santé et de la recherche médicale (Inserm) et I'Agence frangaise de
l'alimentation, de l'environnement et de la santé et sécurité au travail (AFSSET) ont conclu dans un
rapport a la nécessité de mener de nouveaux travaux de recherche sur les expositions environnementales

et le risque de cancer du sein (Inserm and Afsset 2008).

En 2011, le DCE, avec la collaboration de 1'0Observatoire Régional de Santé (ORS) en Rhone-Alpes,
a procédé a une revue de la littérature sur l'impact de la gestion des déchets ménagers et assimilés
(collecte et triage, compostage, incinération et stockage) sur la santé des travailleurs et de la population
locale (Anzivino-Viricel et al. 2012). Les résultats ont suggéré une augmentation possible de 1'incidence
du cancer du sein chez les femmes vivant prés des installations, et donc une association potentielle entre
l'apparition de cancer du sein et l'exposition aux fumées des incinérateurs de déchets ménagers avant la

mise en place des normes européennes.

Dans ce contexte, le projet de recherche GEO3N a été mis en place par le DCE en collaboration avec
I'équipe "Mode de vie, genes et santé" (Inserm U1018, Institut Gustave Roussy). Il étudie I'hypothese
d'une association entre le risque de cancer du sein chez les femmes de la cohorte E3N et leur exposition

aux dioxines.

Le projet a été construit pour surmonter les limites des études existantes, en utilisant :

e Des données précises sur les femmes recrutées sur tout le territoire national par la cohorte E3N:
histoire résidentielle depuis 1990, principaux facteurs de risque de cancer (facteurs hormonaux,
reproductifs et liés au mode de vie), statut des récepteurs hormonaux liés au cancer du sein et

données alimentaires ;

e Un inventaire historique (1990-2008) des sources industrielles pour 1’évaluation de 1'exposition
atmosphérique aux dioxines basée sur une approche multi-source (incinérateur, industries du métal,
industries manufacturiére, chimie, etc.) avec une connaissance de 1'évolution des caractéristiques

techniques des installations industrielles ;

e En l'absence de mesures d'émission, une méthodologie normalisée pour estimer les émissions de
dioxines des installations, en utilisant le Toolkit pour I'identification et la quantification des rejets
de dioxines, de furannes et autres POP du Programme des Nations Unies pour I'environnement

(UNEP 2013) ;
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o Le développement d'une métrique intégrée dans un SIG et utilisant des paramétres météorologiques
et des parametres techniques des sources de dioxines, pour évaluer l'exposition atmosphérique au

niveau de 'adresse des femmes de la cohorte E3N entre 1990 et 2008 ;

e ['évaluation de l'exposition alimentaire aux dioxines, en combinant les données d'un questionnaire
alimentaire envoy¢ aux femmes de la cohorte E3N avec des données sur la contamination des

aliments par les dioxines ;

Le projet de recherche GEO3N comprend tous les cas de cancer du sein identifiés et validés dans la
cohorte E3N entre 1990 et 2008 (N = 5 455). L’exposition professionnelle aux dioxines est considérée
comme négligeable car les femmes de la cohorte E3N sont principalement des enseignantes et des

travailleurs du secteur de 1'éducation.

L'équipe projet

Le projet implique une collaboration pluridisciplinaire avec une expertise en oncologie,
épidémiologie, géographie, sciences de l'environnement et biologie.

Les membres de I'€quipe sont: Pr. Béatrice Fervers (MD, HDR, professeur associ¢), Laure Dossus
(PhD, épidémiologiste, 2011-2015), Elodie Faure (géomaticienne, 2012-aujourd’hui), Aurélie Danjou
(doctorante, épidémiologiste, 2013-2017), Thomas Coudon (doctorant en expologie environnementale,
2014-aujourd’hui), Lucie Anzivino-Viricel (PhD, épidémiologiste, 2012-2013), Guillaume Harel,
Camille Denis et Hassan Hourani (ingénieurs en environnement 2014-2015, 2015-2016 et 2016-2017),
Charlotte Carretero et Maxime Guillou (techniciens de géocodage, 2015-2016 et 2016-2017), Delphine
Praud (PhD, post-doctorant épidémiologiste, 2016-aujourd’hui), et Xavier Morelli (post-doctorant PhD,
épidémiologiste, 2016-2017).

Les partenaires du projet

« Francoise Clavel-Chapelon (DR, épidémiologiste) de I'équipe Equipe «Mode de vie, génes et
santé», Inserm U1018, Centre de recherche en épidémiologie et santé de la population (CESP),
Université Paris-Sud;

* Pietro Salizzoni (MCU, ingénieur en mécanique des fluides) et Chi-Vuong Nguyen (docteur en
mécanique des fluides), du Laboratoire de Mécanique et Acoustique des Fluides, UMR 5509, Ecole
Centrale de Lyon

* Gianluca Severi (Directeur de Recherche Inserm) et Francesca Mancini (post-doctorante en
¢épidémiologie nutritionnelle), de I'équipe "Mode de vie, génes et santé¢" (CESP, Inserm U1018) a

I'Institut Gustave Roussy
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Le comité scientifique

Un comité scientifique a été constitué pour suivre le projet dans son développement méthodologie.
Les membres sont 'Agence Santé Publique France (anciennement Institut de Veille Sanitaire), le Bureau
de Recherche Géologique et Miniére (BRGM), le Centre National de la Sécurité Industrielle et de la
Protection de I'Environnement (INERIS), le Centre Technique Interprofessionnel d'Etudes sur la
Pollution Atmosphérique (CITEPA), I'Agence de I’Environnement et de la Maitrise de I'Energie
(ADEME), la Direction Régionale de I'Environnement, de I'Aménagement et du Logement Auvergne-
Rhoéne-Alpes (DREAL RA), I’ANSES, I'Association Agréée Surveillance Qualité de I'Air (ATMO-
AURA) et INSAValor.

Financement

Le financement du projet comprend la subvention nationale de ' ADEME et la subvention régionale
de la Ligue Contre le Cancer 71. L'é¢tude menée dans la région Rhone-Alpes a été financée par le
Programme Oncostarter du Cancéropdle Lyon Auvergne Rhone-Alpes (CLARA) et la Région
Auvergne-Rhone-Alpes. Deux étudiants en doctorat (Aurélie Danjou et moi-méme) ont regu une bourse

universitaire de I’Ecole doctorale interdisciplinaire science-santé (EDISS) de I’Université Lyon 1.

2.2.6. Projet XENAIR

En parallele et a la suite du projet GEO3N, le projet XENAIR vise a évaluer I'hypothése d’un lien
entre exposition atmosphérique chronique a faible dose aux polluants xénostrogeénes (ayant un effet
cestrogénique sur les étres vivants) et risque de cancer du sein dans la cohorte E3N. Ce projet comporte

plusieurs objectifs spécifiques :

1. Estimer I'exposition des femmes de la cohorte E3N, entre 1990 et 2010, aux polluants suivants :
PM,o, PM3 5, NO,, Os, BaP, dioxines, PCB et cadmium. Cette évaluation de I'exposition sera basée sur

des méthodologies complémentaires a différentes résolutions spatiales.
2. Etudier le role potentiel de la méthylation de 'ADN comme marqueur intermédiaire du risque
dans I'association entre I'exposition aux polluants xénoestrogenes et risque de cancer du sein.

3. Estimer l'interaction entre I'exposition a long terme a de faibles doses de polluants atmosphériques
et polymorphismes génétiques pour étudier I'hypothése selon laquelle le risque de cancer du sein dépend

de la susceptibilité génétique (polymorphismes) des femmes.

4. Si un lien est identifié, analyser la fraction de cancer du sein attribuable a la pollution
atmosphérique en France et quantifier les coits associés et les actions a mener en termes de santé

publique
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Ce projet de recherche interdisciplinaire comporte 6 équipes, avec une expertise en ¢pidémiologie,

¢valuation de l'exposition, géographie et biostatistique :

Département Cancer et Environnement, Centre Léon Bérard, Lyon - Responsable: Béatrice Fervers
Gustave Roussy, Equipe Générations et santé - Inserm UMR 1018 (données de la cohorte E3N).
Responsables: Gianluca Severi, Francesca Mancini

Equipe AIR, LMFA, Ecole Centre Lyon, Ecully, France - Responsable: Pietro Salizzoni

INERIS, Verneuil-en-Halatte, Oise, France — Responsable : Bertrand Bessagnet

Imperial College of London, UK — Responsable : John Gulliver

ISPED, Université de Bordeaux, France — Responsable : Karen Leffondré

Financement

Le projet XENAIR bénéficie d’un financement de I’appel a projet CANC’AIR de la Fondation ARC

pour la recherche sur le cancer en 2015. Ce financement est réparti sur 4 ans (2016-2020).

Dans le cadre du projet XENAIR, j'ai re¢u une bourse de mobilité du CLARA qui m’a permis de,

me former sur les méthodes de Land Use Regression (LUR), dans I'équipe de John Gulliver (Impérial

College London). Ces méthodes seront appliquées dans le projet XENAIR.
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CHAPITRE II. EMISSIONS ATMOSPHERIQUES INDUSTRIELLES DE
DIOXINE ET DE CADMIUM

Inventaire et Géolocalisation des sources et estimation des rejets atmosphériques
de dioxines et cadmium entre 1990 et 2008
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1. Introduction

Les dioxines sont une famille de polluants chimiques ayant des effets déléteres sur la santé, et
pouvant perturber 1’équilibre hormonal des étres humains (Yang et al. 2015). Ces polluants sont produits
de maniere non-intentionnelle lors de processus de combustion et dans un certain nombre de secteurs
industriels. Les dioxines font partis de polluants organiques persistants pour lesquels les nations
signataires de la convention de Stockholm (2001) se sont engagées a réduire leurs émissions (Zhang et
al. 2011). De cette convention est née la nécessité de mieux maitriser et comprendre les différentes
sources de dioxines d’origine anthropiques. Depuis cette date, de nombreux inventaires des émissions
de dioxines ont été réalisés a travers le monde (Cheruiyot et al. 2016). A I’échelle européenne, plusieurs
¢tudes se sont intéressées a quantifier les émissions historiques de dioxines (Pacyna et al. 2001; Qual et
al. 2004) ou les émissions a un instant t (Kok et al. 2005). Ces études avaient pour objectifs principaux
de déterminer les principales sources de dioxines, d’identifier les tendances au niveau national et
d’évaluer l'efficacité des politiques de réduction des émissions. D’une maniére générale, les résultats
ont montré un forte baisse des émissions de dioxines et particulierement dans les secteurs identifiés
comme fortement émetteurs. Ainsi, au niveau Frangais, le CITEPA estime que les émissions totales en
France ont diminué de -94% entre 1990 et 2015 (CITEPA 2017). 1l est a noter que cette baisse ne s’est
pas produite a la méme vitesse, ni avec la méme intensité pour les différents secteurs émetteurs de

dioxines.

Néanmoins, ces inventaires n’ont pas été construits dans un objectif d’évaluation des expositions et
ne sont pas forcément adaptés pour des études épidémiologiques. Pour évaluer les effets des dioxines
sur le risque de cancer, des inventaires exhaustifs des émissions doivent étre développés avec une
connaissance des émissions a 1’échelle des sources et de leurs localisations précises (les études
mentionnées ci-dessus se limitent & une échelle nationale). Malgré le nombre de sources considérées
dans ces études, certaines sources locales importantes (comme les incinérateurs hospitaliers) peuvent
étre manquantes ou mal caractérisées (Pulles et al. 2006; Quass et al. 2004). De plus, les variations des
émissions au cours du temps doivent étre connues, car il est nécessaire de couvrir une large plage
temporelle pour tenir compte du temps de latence entre 1’exposition et le développement du cancer (Ries
et al. 2006). Un inventaire incomplet aboutirait a une estimation biaisée de l'exposition et & une mauvaise

classification des sujets lors des études épidémiologiques.

Toutes ces contraintes prennent une autre ampleur dans le cas des dioxines. Les mesures a 1I’émission
sont coliteuses et sont, par conséquent, rares. Ils en résultent 3 problématiques : une couverture spatiale
faible, des mesures effectuées de maniere ponctuelle (1 fois par an dans le meilleur des cas), uniquement

aupres des plus gros émetteurs, et une quasi-absence de mesures pour les années 1990-2000.
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De plus, la diminution hétérogéne des émissions selon les secteurs émetteurs sur les 20 dernieres
années empéche d’extrapoler les émissions a partir d’inventaires récents plus précis. A 1’échelle
individuelle, les émissions des sources industrielles de dioxines varient fortement selon la technologie
mise en place. Hors, les précédents inventaires ont été construits en se basant sur des émissions estimées
a partir de statistiques nationales et ne prennent donc pas en compte les sources de maniére individuelle.
Dans la période 1990-2005, des mesures ponctuelles sur certains incinérateurs ont illustrées cette
variation des émissions a I’échelle individuelles, avec des valeurs mesurées pouvant dépassant plusieurs

dizaines de fois les normes en vigueur.

Objectifs et méthodes

Le but de ce travail est de construire une base de données incluant toutes les sources industrielles
(ou assimilé) de dioxines sur le territoire francais entre 1990 et 2008, ainsi que leurs localisations
précises, leurs émissions en dioxines, les mesures ¢ventuelles associées a 1’émission et les

caractéristiques de chaque source ainsi que leurs évolutions au cours du temps.

Il n’existe pas de base de données des sources de dioxines en France couvrant la période de 1990 a
2008. La premiére étape de cette thése était donc la construction d’un inventaire des sources de dioxines,
permettant de couvrir des types de sources plus large au-dela des seuls incinérateurs. Nous nous sommes
basés sur la méthodologie d’inventaire proposé par ’'UNEP via I’utilisation de son « Toolkit for
Identifications and quantifications of dioxins and furans releases » (UNEP 2013). Le Toolkit distingue
10 groupes de sources de dioxines, chacun sous-divisé en plusieurs catégories. Pour chaque catégorie,
en fonction des caractéristiques technique et procédés mis en place pour le traitement des fumées, des
facteurs d’émission sont proposés. Les différents facteurs d’émissions disponibles reflétent I’impact des
technologies d’épurations des fumées sur les émissions. Ces facteurs d’émission sont basés sur des
données de la littérature et des résultats de mesures. Ils ont fait 1’objet d’un consensus au niveau

européen.

A partir du classement en catégories des activités potentiellement émettrices de dioxine, proposé par
le Toolkit, nous avons, en utilisant plusieurs bases de données officielles, identifié¢ les catégories de
sources émettrices de dioxines en France. Nous avons inventorié les sources en activité sur la période
1990-2008 pour chaque catégorie. Puis, nous avons recueilli, pour chaque source, des données
technologiques nécessaires a la classification ainsi qu’un certain nombre de métadonnées (hauteur de
cheminée, vitesse d’éjection des fumées mesures, localisation géographique, taux d’activité) via un

contact direct aupres des industriels ou en utilisant plusieurs bases de données.
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La connaissance de la technologie a I’échelle individuelle pour chaque source recensée, ainsi que le
changement technologique effectué au cours du temps entre 1990 et 2008, a permis d’estimer les
émissions annuelles de chaque source. En combinant les données sur les taux d’activité des sources et
les facteurs d’émission correspondants, nous avons estimé les rejets annuels en dioxine (g-TEQ/an). De
plus, grace aux informations recueillies, nous avons pu estimer les incertitudes sur les émissions liées a
la qualité des données. Chaque sources a été localisée le plus précisément possible (cheminée, parcelle,

rue, etc.).

Nous avons effectu¢ ensuite des comparaisons a plusieurs niveaux, pour évaluer la qualité de nos

estimations avec le Toolkit :

e au niveau des installations en utilisant les mesures disponibles (pour environ 2% des sources
recensés) ;

e 4 I’échelle départementale par rapport aux estimations de 1’inventaire national spatialis¢ de
I’INERIS ;

e au niveau national, a partir des données de I’European Monitoring and Evaluation Programme
(EMEP), nous avons comparé les tendances d’émissions sur la période 1990-2008 avec nos

estimations ;
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Abstract

Polychlorinated dibenzodioxins (PCDD) and dibenzofurans (PCDF), commonly
referred to as ‘dioxins’, are environmental and persistent organic pollutants with endocrine
disrupting properties and are classified as human carcinogens. In France, since 1994, due to
the reduction in industrial emissions, total dioxin emissions have decreased by more than
90%. To better characterise historical atmospheric dioxin exposure in an epidemiological
study, we performed a comprehensive inventory of all dioxin-emitting sources between 1990
and 2008 at a fine spatial and temporal resolution, using regional and national databases and
institutional information sources, according to the methodology of the "Standardized Toolkit
for the Identification of Quantification of Dioxin and Furan Releases" by the United Nations

Environment Program (UNEP).

Overall, we identified 2620 distinct dioxin-emitting sources over the French territory.
The majority of the sources were geolocated either at the stack (43%) or at the building
(27%). The final database contains the technical characteristics and activity rates for each
source over the study period. These data served to estimate total annual dioxin emissions (g-

TEQ/year) with the UNEP Toolkit.

We compared our estimates with both measurements (available only from 2003
onwards for 2.3% of the inventoried sources) and inventories at both departmental and
national level. The discrepancies in the comparisons between the Toolkit estimates, the dioxin
measurements available, and the inventories at the national and departmental level remained
within the uncertainty range of the UNEP Toolkit estimates. The differences observed were
due to a lack of data in particular for earlier years and to the large number of small
incinerators with large dioxin emissions inventoried by our study. Due to better access to
relevant data and a general decrease in emissions, the UNEP Toolkit estimates get closer to

measurements and estimates of others inventories for more recent years.

We created the first database containing the annual atmospheric dioxin emissions for
a large number of emission sources at the facility scale for an entire country. This database
will be used to assess exposure to dioxins in an epidemiological study on breast cancer and
data collected will allow the performance of emission estimates for other pollutants emitted

by these sources to be assessed.



Introduction

Polychlorinated dibenzodioxins (PCDD) and dibenzofurans (PCDF), commonly referred
to as ‘dioxins’, are toxic chemical pollutants, with endocrine properties, produced
unintentionally by the combustion of chlorinated products in industrial processes, such as
waste incineration, metallurgy, etc., as well as by accidental fire events (e.g. forest fires). The
2,3,7,8-TCDD, the most toxic dioxin congener, is classified as a group 1 carcinogen by the
International Agency for Research on Cancer (IARC) with a causal relationship for all cancer
types combined and a positive association for lung cancer, soft tissue sarcoma and non-
Hodgkin lymphoma (Baan et al. 2009). Evidence of its association with other cancers such as
breast cancer remains inconsistent (Dai and Oyana 2008; Fabre et al. 2008; Cordioli et al.
2013; Huang and Batterman 2000; Pronk et al. 2013; Viel et al. 2008) and motivates further
studies to investigate the effects of atmospheric dioxin exposure on human health.

The multiplicity of exposure sources and the latency between exposure and cancer
occurrence represent major challenges in such studies and require an accurate characterisation
of the spatial-temporal variability of exposures over large areas and long time periods. In
numerous studies, the lack of past residential history and historical air pollutant exposure
assessment at a fine spatial and temporal scale may have resulted in non-differential exposure
misclassification and, hence, is likely to have contributed to imprecise risk estimates
(Basagana et al. 2013; Brody et al. 2007; Cordioli et al. 2013).

As confirmed by the few available long-term measurements of atmospheric
concentrations of dioxin (Augusto et al. 2015; Coutinho et al. 2015; Katsoyiannis et al. 2010),
a strong decrease in industrial emissions over the last two decades has been observed in
Western Europe, consequent to the implementation of specific abatement technologies.
However, this overall decrease in industrial emissions varies significantly across countries
and, most importantly, is dependent on the sector (waste incineration, metallurgy, etc.)
(Fiedler 2015). While numerous facilities, including metal industries and cement kilns are
likely to emit dioxins (Coudon et al. 2018; Lohmann and Jones 1998; Pacyna et al. 2001;
Pronk et al. 2013), the majority of published studies have restricted exposure assessment to
incinerators (Ashworth et al. 2013; Cordioli et al. 2013; Fabre et al. 2008b). This stresses the
need to consider the exposure from multiple sources in epidemiological studies.

While the spatial coverage of ambient air quality monitoring networks has steadily
increased in recent years, monitoring data for dioxins are extremely sparse, making it
impossible to rely on the monitoring station networks to assess human exposure to

atmospheric dioxin emissions.



To characterise dioxin exposure of study subjects (Cordioli et al. 2013), epidemiological
studies used exposure indicators based on geographic information systems or deterministic
models such as Gaussian dispersion models (Coudon et al. 2018, Liu et al. 2015, Ranzi et al.
2011). All these exposure assessment methodologies rely on an inventory of dioxin
emissions, and their evolution over time, performed at a fine spatial and temporal scale and
covering large periods, to take into account the latency of cancer development (Ries et al.
2006). Several historical inventories of industrial and non-industrial dioxin emissions have
been performed in Europe (Kok et al. 2005; Pacyna et al. 2003; Quass et al. 2004; Quina et al.
2011; Saral et al. 2014) following the Stockholm Convention (Zhang et al. 2011). The aim of
these studies was to inventory major dioxin-emitting sources, identify their temporal trends
and assess the effectiveness of emission reduction policies at national or European level.

The inventories by Pacyna et al. (2003) and Quass et al. (2004) covered time periods of
more than 10 years (1970-1995 and 1985-2005, respectively). These were built with data
reported from each country and dioxin releases were estimated with emission factors from the
literature (or based on national reported emissions and official reported activity data). They
were an important starting point for the assessment of dioxin emissions, and their
environmental and health impacts. They present however three major limitations. Firstly,
these results are generally shown with a coarse spatial resolution and are mostly based on
values averaged over each single nation. Yet, in epidemiological studies, detailed emission
estimates by source at a fine temporal and spatial scale are important. Secondly, despite the
number of sources covered by these inventories, some important local sources (like hospital
waste incinerators) may be missing or are not fully characterised (Quass et al. 2004). Thirdly,
the lack of detailed information implies large uncertainties in emission estimates, especially
in the 1990s (Webster and Connett 1998). Even in more recent inventories, uncertainties over
emissions were high, varying by about a factor of three (Pulles et al. 2006).

This study aims to build a comprehensive dioxin emission inventory, to include all
relevant sources, for the French metropolitan territory over a long time period, i.e. between
1990 and 2008, with a high spatial resolution, (i.e. location of dioxin-emitting facilities at the
stack) and at a fine temporal scale (i.e. annual dioxin emissions) to be used in an
epidemiological study on dioxin exposure and risk of cancer. The objective is to provide
annual estimates of dioxin emissions, associated uncertainties using historical information on
technical abatement measures and activity rate for each dioxin source. Unlike previous
studies, measurements of source emissions will be used to assess the accuracy of our

estimates.



Materials and Methods

The present inventory was based on the methodology proposed by the "Standardized
Toolkit for the Identification of Quantification of Dioxin and Furan Releases" developed by
the United Nations Environment Program (UNEP; http://toolkit.pops.int/). More particularly,
our inventory used the update of the Toolkit, published in 2013 (UNEP 2013).

Furthermore, the application of the methodology of the UNEP Toolkit to the French
context was submitted and approved by a national group of experts from the French
Environment and Energy Management Agency (ADEME); the Regional Directorate for the
Environment, Planning and Housing (DREAL) of the Rhone-Alpes Region; and industry
associations.

The UNEP Toolkit methodology suggests a five-step inventory (UNEP 2013):

e Use of the UNEP Toolkit’s list of activities likely to release PCDD/PCDF into the air to
identify the main group of sources in the country
e Production of an inventory of all PCDD/PCDF sources active during the study period

(1990-2008) and distribution of these source into the appropriate categories
e Collection of detailed information on technical process and activity characteristics of the

sources
e Identification of the suitable emission factor for each source, using the extensive UNEP

list of emission factors, according to the data collected

e Quantification of annual source emissions using emission factors

Identification of dioxin sources from 1990 to 2008

The UNEP Toolkit provides a comprehensive list of dioxin sources divided into ten

groups:

e Group 1: Waste Incineration, including seven categories of waste incinerator;

e Group 2: Ferrous and Non-Ferrous Metal Production, including twelve categories for the
production of metals and metal alloys including recycling operations;

e Group 3: Heat and Power Generation, including five categories of large and small
installations using fossil fuels, biomass or gas;

e Group 4: Production of Mineral Products, including seven categories of processes to
manufacture mineral products;

e  Group 5: Transport, including four categories (among which are road and ship transport);

e Group 6: Open Burning Processes, including two categories of burning biomass or waste



without technical equipment;

e Group 7: Production and Use of Chemicals and Consumer Goods, including eight
categories of various industrial activities;

e Group 8: Miscellaneous Sources, including an array of five source categories that do not
match the description of any other source group;

e  Group 9: Disposal and Landfill, comprising five categories of waste disposal;

e Group 10: Contaminated Sites and Hotspots, including thirteen categories.

Since the study focused on air emissions, source groups 9 and 10, as well as some source
categories of groups 7 and 8, were excluded due to the absence of air emission factors. Also,
traffic emissions (group 5) were disregarded due to their weak contribution to local dioxin
exposure (Coudon et al. 2018). Group 6, covering open burning processes, was omitted due to
the impossibility of collecting consistent information to reliably characterise and locate
emissions. Table 1 provides the detailed list of UNEP source groups and associated source

categories inventoried in this study.

Relevant sources between 1990 and 2008 were identified through a combination of
regional and national databases, in particular the Annual Emission Reporting on Pollutant and
Greenhouse Gas Releases (GEREP), the French National Registry of Pollutant Emissions
(IREP) and the Inventory of French Classified Facilities (ICPE). The databases are detailed in
Table S1.

Collection of technological characteristics

The information collected for the characterisation of the facilities includes the following
items: name of the facility; name of the operator; address; geographical coordinates; start and
end dates of the activity; annual activity rate; and technical characteristics (including process,
incoming material, smoke treatment system, physical parameters of flue gases, etc.).

The information was collected through the above-mentioned databases (Table S1) and
complemented by institutional information sources, contact with industrial unions and other
nationally recognized associations. Furthermore, a structured questionnaire was sent to the
facilities operating company or group to collect additional information on their technical
characteristics and activity rate. Technological changes impacting dioxin releases were

registered in the database on an annual basis.



Default air emission factors and emission estimates

The Toolkit provides a comprehensive range of emission factors based on the
international literature, experimental data, and governmental and institutional reports. Within
each source category, the UNEP Toolkit distinguishes several classes and provides a default
emission factor specific to each class. The default emission factors are expressed as TEQ
(toxic equivalent) per unit of activity (e.g., ng-TEQ per ton of material produced, per ton of
fuel burned, etc.). Based on the information collected on technology, process characteristics,
and technical abatement measures and operating practices, each source is assigned to one of
the several classes and corresponding default emission factor for this class.

Classification and assignment of the corresponding default emission factor, performed
for each calendar year, was carried out independently by two engineers blinded to each
other’s classification. Disagreement in classification was resolved by discussion to reach
consensus.

The estimate of the annual dioxin emission for each source in grams TEQ per year was
calculated as the product of the air emission factor assigned and the annual activity rate of the

source.

Estimates for emission uncertainty

A confidence level of the annual emission intensity was established by source based on
the quality of the information on technical parameters and activity rate for each source. The
quality of the information collected on technical parameters was classified as High (in-depth
knowledge of technological parameters of interest), Medium (approximate knowledge of
parameters of interest) or Low (parameters of interest are only known in a summary way).
Similarly, the quality of the information on the activity rate for each source was classified as
High (activity rate known), Medium (activity rate known for at least one year of the source)
or Low (activity rate unknown: approximated using an average activity rate for similar
sources). The overall confidence level of the annual emission intensity of each source was
then derived by combining the confidence levels for the activity rate and the emission factor;
this distinguished four categories (High, Medium+, Medium-, and Low) corresponding to the
uncertainty in the annual emission estimates (+£30%; £50%; +75% and £100%) for each

inventoried source (Coudon et al. 2018).



Specific methodology for medical waste incineration

A specific process was put in place for medical waste incineration due to the large
number of sources over the French territory between 1990 and 2008, the absence of a specific
database and difficulties in obtaining reliable historical information on technical
characteristics and activity rates for each medical waste incinerator. According to Tabeaud
and Hamez (2000), in the early 1990s, 54% of the 2676 medical centres in France were
equipped with an internal incinerator. These incinerators were small (< 6 t/h) and most of
them had no air pollution control system and emission abatement (APC). Without any
available information on the technologies, emissions from medical waste incinerators were
estimated using a unique emission factor provided by the UNEP Toolkit for incinerators with
“discontinuous operation” and “no or minimal APC”.

The tonnage of medical waste incineration was estimated based on the number of beds in
the hospital. An average annual activity ratio of 0.38 t/bed was considered according to a
study on medical waste incinerators in the French Rhone-Alpes Region (Vela 2010). Given
these assumptions, the lowest confidence level was assigned to medical waste incineration
emissions.

Based on the French decree of January 1991 (restricting waste from incineration plants
with a nominal capacity < 6t/h), small incinerators in hospital centres, local hospitals and

dialysis centres were considered as inactive by the end of 1995.

Geolocation of dioxin-emitting sources

All identified dioxin-emitting facilities were manually geolocated using ARCGIS
software (ESRI, ArcMap 10.1). Whenever possible, facilities were positioned at the chimney
stack using aerial photography. When several stacks were identified on the aerial photograph,
the facility was positioned at equal distance from each of the chimneys. When no chimney
could be identified on the aerial photograph, the facility was positioned at the centroid of the
building. For facilities that had been closed for several years, we used historical aerial
photography available from the Geographical National Institute
(https://remonterletemps.ign.fr/). When neither a chimney nor the building could be
identified, facilities were positioned, in descending order of precision, at the centroid of the

parcel, the town hall of the municipality of the facility.

For hospital waste incinerators, a specific geolocation by the French Ministry of Health
was used (https://www.atlasante.fr/accueil) locating these facilities at the address plate or
street segment. The precision of the geolocation was specified in the source database and has

been directly integrated in our GIS.



Comparison with emission measurements and other emission inventories

The emission estimates provided by the UNEP Toolkit were compared with the dioxin
declaration from the IREP database, available since 2003. Since 2003, the IREP registers
mandatory declarations of facilities exceeding the reporting threshold of annual dioxin
emissions of 0.1 g-TEQ/year. We compared each registration in the IREP database with the
UNEP Toolkit estimate for the corresponding source and activity.

Furthermore, we compared the emission estimates provided by the UNEP Toolkit with
existing emission inventories available at departmental and national level.

At departmental level, we compared our estimates to the data of the French National
Spatial Inventory (INS) from the French National Institute for Industrial Environment and
Risk (INERIS). Dioxin emissions were estimated as the product of the activity rate and a
specific emission factor (established for French emissions according to measurement data).
These data were publicly available only for 2004, 2007 and 2012 (http://emissions-
air.developpement-durable.gouv.r).

At the national level, we compared our estimates with the annual emission inventory for
France by the European Monitoring and Evaluation Program (EMEP; www.ceip.at). Since
they used a different source classification than the UNEP Toolkit, we could only compare
estimates for a limited number of source groups and categories matching the UNEP
classification, i.e. group 2 (ferrous and non-ferrous metal production), group 4 (production of
mineral products) and group 8 (miscellaneous), as well as categories 1.b (hazardous waste
incineration) and 1.c (medical waste incineration).

The EMEP distinguishes municipal solid waste incineration (MSWI) with heat recovery
(classified in the heat production sector) and MSWI without heat recovery (classified in the
incineration sector). As we were unable to perform this distinction due to lack of data, we
compared the sum of the EMEP emissions estimates for MSWI with heat recovery, and
MSWI without heat recovery and heat production to the sum of the UNEP Toolkit estimates
for category l.a (municipal solid waste incineration) and group 3 (heat and power

generation).



Results

National inventory of dioxin sources from 1990 to 2008

Overall, 2620 dioxin sources were identified over the French territory between 1990 and
2008 (Table 1). Waste incineration (n=1913), and ferrous and non-ferrous metal production
(n=241) represent, respectively, 73% and 9% of the sources inventoried. The remaining 18%
correspond to heat and power generation (6%, n=165), production of mineral products (6%,
n=156), production and use of chemicals and consumers goods (1%, n=13), and
miscellaneous sources (5%, n=131). Medical waste incineration represents the most frequent
source category (category l.c, n=1442), followed by municipal waste incineration (1.a,
n=377), fossil fuel plants (3.a, n=147) and crematoria (8.b, n=131). The categories of iron and
steel production (2.ci, n=46; 2.c.ii, n=60), and aluminium production (2.e, n=54) constitute
further categories comprising numerous sources. Setting aside medical waste incinerators, the
total annual number of dioxin sources only slightly decreased over time from 905 in 1996 to
853 in 2008 (Table S2). Of the 2620 sources identified, only 920 (35%) were active in 2008.

The overall response rate to the questionnaire sent to facilities companies or operating
groups was 32% despite mail and phone reminders. The highest response rates were observed
for cement production (4.a, 100%); ferrous and non-ferrous metal production (80%); lime
production (4.b, 80%); sewage sludge incineration (l.e, 78%); and hazardous waste
incineration (1.b, 70%). It should be noted that sole confirmation of information through
phone contact with operators was not accounted for in the response rate. Some companies
explicitly refused to respond. The main reasons for refusal were lack of time, information
being difficult to access or lost, in particular for facilities which were no longer active, and

mistrust in the study.
Geolocations of the inventoried sources

Figure 1 shows the geolocations of the inventoried sources. The location accuracy of the
hospital waste incinerators (n=1444) is as follows: 62% are located at the address plate, 18%
at the town hall, 18% at the track and 2% nearby. Of the remaining sources types (n=1176),
82% are located at the stack, 12% at the centroid of the building, 5% at the address plate and
1% at the town hall.

10



Legend ¥
National facilities A

UNEP classification

(@]

Waste incineration
Ferrous and non ferrous metal production =
Power Generation and Heating

@
o
@ Mineral products
@
@

Chemicals and Consumer Goods

Crematoria

L e G&Qgg
ag°®
@ o° 6
0.0
°
Sources: AFIF, AQP, BASIAS, BASOL, Cordier's study, GEREP, ICPE, IGN, IREP,PREDD, 0 55 110 220
Association Robin des bois, SVDU, CLB - 2017 —— Km

Figure 1 — Geolocations of the dioxin sources between 1990 and 2008 in France

Emission intensity estimates

The distribution of emission intensities by the UNEP Toolkit group and activity category
is shown in Table 1. The median annual emission per source for waste incineration (0.402 g-
TEQ/year) largely exceeds that of other groups, i.e. ferrous and non-ferrous metal production
(0.017 g-TEQ/year), heat and power generation (0.001 g-TEQ/year), production of mineral
products (0.008 g-TEQ/year), production and use of chemicals and consumer goods (0.017 g-
TEQ/year) and miscellaneous sources (0.008 g-TEQ/year).

Municipal waste incineration (1.a) and iron ore sintering (2.a) are the categories with the
most important median intensity per source of 3.85g TEQ/year and 1.3 g-TEQ/year,
respectively. The median annual emissions of two additional categories are above 0.1 g-
TEQ/year: medical waste incineration (1.c; 0.323 g-TEQ/year) and cement production (4.a;
0.147 g-TEQ/year). A further six categories (Pulp and paper production; Hazardous waste
incineration; Iron and steel making; Aluminium production; Biomass power plants and Waste
wood and biomass incineration) display median emissions close to 0.5 g-TEQ/year (Table 1).

The estimated uncertainties of dioxin emission estimates vary across categories ranging
from +30% (1.g, 2.a, 3.b, 7.a and 7.f) to £100% (1.c, 4.f and 8.b) (Table 1). At the national
level, we observe an average uncertainty of £62% in the total emission estimates. Setting
aside hospital waste incinerators (1.c, n=1442), characterised by the lowest confidence level,

the uncertainty in the total emission estimates is +53%.
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Table 1 — Median annual intensity of emissions (g-TEQ/year) by UNEP Toolkit group and category

Group sljfrgefs (g_jl\f[g: gl/?]r;ar) IQR Uncertainty (%)
1 Waste incineration 1913 0.402 0.180 —0.981 96%
2 Metal production 241 0.017 0.002 - 0.105 53%
3 Heat and power generation 165 0.001 0.0002 - 0.007 40%
4 Production of mineral products 156 0.008 0.001-0.051 63%
7 Chemicals and consumer goods 14 0.048 0.009-0.080 29%
8 Miscellaneous 131 0.008 0.006-0.014 100%
Category s](jl?ré)efs (g_¥§ gl/ilréar) IQR Uncertainty (%)
l.a Municipal solid waste incineration 377 3.850 1.750-8.467 49%
1.b Hazardous waste incineration 67 0.055 0.010-0.229 63%
l.c Medical waste incineration 1442 0.323 0.174-0.630 100%
le Sewage sludge incineration 21 0.018 0.0040.029 45%
1.f Waste wood and biomass incineration 1 0.04 NA 75%
l.g Destruction of animal carcasses 5 0.011 0.045-0.146 30%
2.a Iron ore sintering 7 1.31 0.603-6.000 30%
2.b Coke production 5 0.018 0.010-0.042 75%
2.ci Iron and Steel Making 46 0.05 0.010-0.419 51%
2.c.ii Iron Foundries 60 0.009 0.002-0.026 56%
2.c.iii Hot-dip Galvanizing Plants 9 0.008 0.001-0.013 32%
2.d Copper production 23 0.001 0.0001-0.056 75%
2.e Aluminium production 54 0.05 0.014-0.179 59%
2.f Lead production 14 0.01 0.002-0.020 42%
2.g Zinc production 7 0.002 0.001-0.020 50%
2.h Brass and bronze production 2 0.021 0.011-0.032 50%
2] Others non-ferrous metal production 14 0.003 0.002-0.022 36%
3.a Fossil fuel power plant 147 0.001 0.0002-0.005 37%
3.b Biomass power plants 9 0.05 0.028-0.059 30%
3.c Landfill Biogas combustion 9 0.001 0.001-0.001 75%
4.a Cement production 39 0.147 0.043-0.285 58%
4.b Lime production 36 0.008 0.004-0.031 66%
4.c Brick production 5 0.003 0.002-0.003 32%
4.d Glass production 30 0.029 0.006-0.040 37%
4.f Asphalt mixing 46 0.001 0.0001-0.001 100%
7.a Pulp and paper production 13 0.075 0.012-0.080 30%
7.f Chlorinated inorganic chemicals 1 0.007 NA 30%
8.b Crematoria 131 0.008 0.006-0.014 100%

Emission trends (1990-2008)

Results show a 98.4% decrease in total dioxin emissions between 1990 and 2008 (Figure
2). Waste incineration (UNEP Toolkit Group 1) constitutes the main contributor to total
annual dioxin emissions until 2005, representing 95%, 85% and 75% of the total emissions
respectively in 1990, 2000 and 2005. Over the last three years of the study period, 2006 -
2008, emissions from ferrous and non-ferrous metal production (Group 2) instead are
dominant. Emissions from waste incineration decreased by 99.5% over the whole period and
two sharp decreases are observed in 1996 and 2005, subsequent to changes of regulatory
standards in January 1991 and September 2002 involving the implementation of new

abatement technologies for incinerators and the closing of hospital waste incinerators (Table
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S3). A similar decrease is observed over the whole period for ferrous and non-ferrous metal
production, and for the production of mineral products (57% and 74%, respectively) (Table
S4). The trend is different for the production and use of chemicals and consumer goods, and
miscellaneous groups, whose emissions increased over the entire period by 31% and 100%,
respectively (Table S5). However, the annual emissions of these two groups are low (1.27 and
1.26 g-TEQ/year, respectively, in 2008), representing less than 3% each of total emissions.
Emissions from the heat and power generation group vary slightly over the study period (-
8%) and remain negligible at 4% of total emissions. Overall uncertainties in emissions
decrease over the years, from 67% in 1990 to 49% in 2008 (Table S2). Total uncertainties in
emissions represent almost 3 kg-TEQ/year in 1990, whereas in 2008, they represented 35 g-
TEQ/year.

Except for Iron and steel making (category 2.c.i), all categories with emissions above 10
g-TEQ/year in 1990 (1.a, 1.b, l.c, 2.a, 1.e and 4.a), strongly decrease over the 18-year period
by between 57% and 99% (Tables S3, S4 and S5). We observe an increasing trend in
emissions for 8 categories out of 28. For crematoria (category 8.b), this increase in emissions
is due to an almost three-fold rise of the number of crematoria from 41 in 1990 to 120 in
2008. For other categories, displaying a reduced number of sources (n< 10) and overall weak
emissions, an increased sensitivity to emission variations of a single source is observed. As
for uncertainties in group emissions, we observe a decrease in the uncertainties by category
(Tables S3, S4 and S5). Except for hospital waste incineration, the emission estimates for the
8 categories with a median emission >0.05 g-TEQ/year over the study period were associated

with relative low uncertainties, ranging from 30% to 63%.
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Figure 2 - Trends in dioxin emission estimates (g-TEQ/year) by UNEP group in France from 1990 to
2008
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The decrease in emissions varies spatially (Figure 3). In 1990, we observe high spatial
differences in emissions over the French territory, with the highest emissions in the North and
strong emissions in the Rhone-Alpes region. While in 1990, 33 French departments (34%)
have an annual emission above 50 g-TEQ (including 4 departments with emissions above 150
g-TEQ/year), there are only 12 (13%) with an annual emission above 50g-TEQ in 1996
(including two departments with emissions above 150 g-TEQ/year) and the large majority of
the French departments have emissions between 0 and 25 g-TEQ/year. In 2002, the emissions
of the majority of the departments are below 5 g-TEQ/year. Some high emission values
remain in the most populated areas (Paris, Lyon and Bordeaux), often due to a single major
source. In 2008, almost all French departments have annual emissions below 5 g-TEQ/year

(Figure 3).
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Figure 3 - UNEP Toolkit estimates of dioxin emissions by department in France from 1990 to 2008

Comparison of the estimates with available measurements (2003-2008)

We compared annual UNEP Toolkit emission estimates and dioxin emissions declared in
the IREP database, i.e. dioxin emissions exceeding the reporting threshold of annual dioxin
emissions of 0.1 g-TEQ/year in place since 2003 (Figure 4 and Table S6). Between 2003 and
2008, we identified 128 dioxin air emission declarations, corresponding to 59 distinct sources

(2.3% of the inventoried sources over the whole period). Overall, UNEP Toolkit estimates of
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annual averaged emissions exceed emission measurements by 34%, while median source
annual emissions underestimate measurements by 40% (Median (IQR): 1.65 (0.16-3.64) g-
TEQ/year; 2.76 (1.27-5.51) g-TEQ/year). For waste incineration (63 declarations from 36
distinct sources), the median emission estimates (median (IQR): 2.51 (0.13-5.40) g-
TEQ/year) are close to the median emission measurements declared in the IREP (2.80 (1.64-
4.73) g-TEQ/year), with a difference below 10% (Table S6). For ferrous and non-ferrous
metal production (65 declarations from 23 distinct sources), median source annual emissions
underestimate median emission measurements declared in the IREP by 32% (1.65 (0.38-2.76)
versus 2.41 (0.93-6.54) g-TEQ, respectively). Yet, the declared measurements remain within
the range of the estimated uncertainty in the UNEP Toolkit estimates. Overall, the majority
(52%) of our estimates are within + 200% of the IREP data for the corresponding facilities
and activity period (Figure 4) and the Spearman's rank correlation coefficient shows a

“moderate” correlation (rs = 0.42).
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Figure 4 - Comparison between annual average estimates of dioxin emissions and declared dioxin
measurements exceeding the reporting threshold of annual dioxin emissions (0.1 g-TEQ/year) (IREP
database) in France between 2003 and 2008
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Comparison at the departmental level

At the departmental level, the summed annual UNEP Toolkit estimates overestimate
those from the INS emission inventory by 63% in 2004 (425.5 g-TEQ vs 260.6 g-TEQ,
respectively) and 29% in 2007 (71.8 g-TEQ vs 55.8 g-TEQ) (Figure 5). In both cases, INS

values are included in the uncertainties ranges of the UNEP Toolkit estimates.

We observe a decrease in the difference in average emission by department (from +58%
to +27%, respectively) from 2004 to 2007, with a constant coefficient of determination (0.69
in 2004 and 0.67 in 2007). The difference in median emission by department remains small
(approximately 0.1 g-TEQ/year). The number of departments with a difference between the
Toolkit estimates and the INS inventory exceeding +0.5 g-TEQ/year and £2 g-TEQ/year
decreases, respectively, from 53 to 18 and from 32 to 4 departments between 2004 and 2007
(Figure 5).
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Average (SD) 2.85 (6.08) 4.52 (12.29) 0.59 (1.56) 0.75 (1.89)

Figure 5 — Comparison at the departmental level between emission estimates (g-TEQ/year) from the
INS inventory and the UNEP Toolkit estimates inventory for 2004 and 2007

Comparison at the national level

By using the EMEP emission inventory, we performed comparisons for the following
groups and categories: ferrous and non-ferrous metal production (group 2), production of
mineral products (group 4), miscellaneous sources (group 8), hazardous waste incineration
(category 1.b), medical waste incineration (1.c), and municipal solid waste incineration and

heat and power generation combined (group 3 and category 1.a) (see Table S7).
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We observe discrepancies between the two inventories in emission estimates and
historical trends for the different groups and categories. The UNEP Toolkit total emission
estimates from 1990 to 2008 underestimate the EMEP estimates for ferrous and non-ferrous
metal production and hazardous waste incineration (by 37% and 60%, respectively) and
overestimate the EMEP estimates for production of mineral products, crematoria and medical
waste incineration (by approximately 130%, 1200% and 1800%). For group 8, the relative
difference is high but the absolute total difference is low (0.86 g-TEQ/year on average).

The largest absolute difference is observed in 1990 for the group including both
municipal solid waste incineration and heat and power generation, with an overestimation of
the EMEP annual dioxin emissions by the UNEP Toolkit of nearly 2.4 kg (+200%) (Table
S7). This difference progressively decreases over time: 1467 g-TEQ in 1995, 564 g-TEQ in
2000, 167 g-TEQ in 2004 and 12 g-TEQ in 2008. From 1990 to 2008, the difference between
the EMEP estimates and UNEP Toolkit estimates falls by more than 95% for ferrous and non-
ferrous metal production, municipal solid waste incineration and heat and power generation,
production of mineral products groups and medical waste incineration. For crematoria and
hazardous waste incineration, the difference increases over the years by 100% (0.6 g-TEQ)

and 184% (22.5 g-TEQ), respectively.

Discussion

This study reports a national inventory to estimate annual dioxin emissions for France at
the source level, from 1990 to 2008 as a basis for future use in an epidemiological study. To
our knowledge the present inventory is the first historical inventory to include a systematic
geolocation of the sources with a high spatial resolution taking into account a source’s
technological characteristic and the activity rates of a large number of dioxin-emitting sources
(n=2620) including an uncertainty evaluation of emission estimates. We further compared the
UNEP Toolkit estimates with emissions measurements, as well as inventories at the
departmental (INS) and national level (EMEP).

Our results showed a large decrease in atmospheric dioxin emissions in France between
1990 and 2008 (-98.4%). Similar decreases over the same period in emissions from
controlled sources have been described by others: for Europe (Quass et al. 2004), the United
States (Dwyer and Themelis 2015) and Japan (Government of Japan 2012). The observed
reduction of emissions in our study and contribution of different dioxin source groups to total

dioxin emissions was heterogeneous over the French territory over time.
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In the absence of dioxin atmospheric monitoring data, the use of technical parameters to
reconstruct historical dioxin atmospheric emissions has been shown to be a robust
methodology (Cordier et al. 2010; Coudon et al. 2018; Fabre et al. 2008b). The UNEP Toolkit
provides a series of emission factors that may differ by a factor of three to ten for different
technologies in many categories. The reliability of the information used to derive the emission
factor and subsequent choice of the emission factor based on technical characteristics, as well
as uncertainties in the activity rate may lead to large differences in the emission estimates for
a specific source or group of sources. Uncertainty estimates are therefore an essential element
of an emissions inventory. However, little is known about the accuracy of existing emission
estimates and few emission inventories report uncertainties explicitly. Our observation that
dioxin emission estimates are associated with large uncertainties, that vary across categories,
are consistent with observations from the literature (Breivik et al 2006). Pulles et al., using
Monte Carlo modelling, showed that the annual total emission estimates with the UNEP
Toolkit for 2000, in 13 Central and Eastern European countries, was situated in a range of 2-3
times lower and 3-5 times higher than the mean value. Quina et al. (2011), using the UNEP
Toolkit, estimated that the total amount of PCDD/PCDF emissions was situated in a range of
2 times lower to 2.5 times higher the most likely value of the total annual amount of
PCDD/PCDF released in Portugal in 2006. An inventory of PCDD/PCDF releases estimates
total annual emissions from 15 countries to be 10500 g I-TEQ/year for 1995, with an inferior
value 1.3 times lower and an upper value approximately 3.5 times higher (Fiedler 1999).

Similarly to Pulles et al., the largest contribution to the overall uncertainty was due to the
uncertainty in emissions from hospital waste incinerators (Pulles et al. 2006). The large
number of sources and the poor quality of available information strongly affected the average
confidence level and subsequent uncertainty estimates. Our comprehensive data search that
included multiple databases and use of historical information sources as well as direct contact
with operators allowed for numerous facilities to obtain and confirm information on technical
characteristics and activity rates. However, the overall response rate to the questionnaire sent
to facilities companies or operating groups was low (32%) despite mail and phone reminders.
Similar to other studies, the lack of information on technical characteristics and activity rates
of dioxin sources especially in the early 1990s constitutes an important limitation in our
study.

In response to this and to assess the reliability of the UNEP Toolkit estimates, we
compared our estimates with both measurements at the individual source level and two others
inventories providing global annual average dioxin emission estimates at the departmental

(INS) and national (EMEP) scales.
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Measurements of dioxin emissions are scarce (Coudon et al 2018). The comparison of our
annual UNEP Toolkit emission estimates to 128 dioxin emissions measures from 59 sources,
declared since 2003 in the IREP database, showed a “moderate” correlation overall. The
median measurements were situated within 1.5 times the median values of the annual Toolkit
estimates. The discrepancies observed can be explained by several factors. The one-off
measurements declared in the IREP database by the facility operators once a year have been
taken for another purpose and may not be representative of the annual average emission.
Furthermore, the variability at a single plant can be an order of magnitude between different
sampling periods (Pacyna 2003). Also, measurements were available only for municipal
waste incinerators and the metal industry, and the number of sources was small.

The comparison at the departmental scale showed that the median estimates of the INS
inventory were between 1.03 times lower (2004) and 2 times higher (2007) than the median
values of the UNEP Toolkit estimates. The comparison at the national scale showed that the
annual estimates from the EMEP emission database were up to 3.5 times lower compared to
the annual UNEP Toolkit estimates for municipal solid waste incineration and heat and power
generation, and production of mineral products. The largest differences were found for
medical waste incineration. Conversely, EMEP emission estimates exceeded the UNEP
Toolkit estimates for ferrous and non-ferrous metal production and hazardous waste
incineration. The major differences were observed between 1990 and 1999 corresponding to
the period with the highest dioxin emissions. The UNEP Toolkit estimates tend to get closer
to the departmental and national inventory estimates for more recent years, probably due to
better access to technical source data but also to the overall decline in emissions. These
differences can be explained by differences in the emission factors and activity rates used to
estimate emissions, the lack of technical data on facilities, and the absence of information on
the real number of dioxin sources, such as hospital waste incinerators (Quass et al. 2004). For
the latter, the factor of 10 difference is likely to be due to the large number of sources in our
inventory (n=1442) with low-quality information collected for this specific category. For the
crematoria, the discrepancies are due to differences in the emission factors varying by a factor
of 10, and to the low emissions of this category that favours large relative differences. Also,
several studies suggest that for the period 1990-2000, dioxin emissions were underestimated
due to a poor characterisation of emission sources (Pacyna et al. 2003; Webster and Connett
1998; Brzuzy and Hites 1996). In our study regarding municipal solid waste incineration, we
inventoried numerous small MSWI in rural areas; most of them did not have an abatement
system and were closed before 1996 due to their high emissions. These sources may not have
been included in the EMEP inventory. For example, using specific databases from the Rhone-
Alpes region, we inventoried numerous small waste incinerators located in the mountainous

arca.
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Industrial emissions today are low in Europe and further refinement should incorporate
other punctual and non-industrial sources that can emit relatively high amounts of dioxins
(Coudon et al. 2018; Lee et al. 1999; Serveau et al. 2013) locally on an ad hoc basis over
time, such as biomass fires, the burning of manufactured goods and cable, and outdoor
burning and illegal landfills in the early 1990s. Yet, these poor or uncontrolled emission
sources could not be considered here due to the lack of reliable activity data and estimates of
such emissions, in particular retrospectively, and the difficulty of their geolocation.
Furthermore, considering only air emissions from controlled sources may also lead to an
underestimation of the total amount of PCDD/PCDF released (Quina et al 2011; Brzuzy and
Hites 1996).

Conclusion

In the framework of an epidemiological study on the long-term effects of dioxin exposure
on cancer risk, we created the first database containing annual dioxin emissions at the facility
scale for 2620 facilities in France between 1990 and 2008, including geolocation at the
facilities’ stack and the technical information needed to characterise emissions over time. Our
study shows that the UNEP Toolkit estimates provide reliable estimates for some comparison
and that the main difficulty is the availability of data and subsequent uncertainties in the
emission estimates. The differences observed in the comparisons at the source, and
departmental and national scales were within the estimated uncertainty ranges from our study
and as reported in the literature (Breivik et al. 2006).

The final database contains further complementary information on the sources’ technical
parameters (namely stack height, smoke temperature and velocity) and was used to provide
emission estimates and technical information for the modelling of dioxin exposure between
1990 and 2008 (Coudon et al. 2018). The estimates will further be used in an epidemiological
study on historical exposure to dioxins and risk of breast cancer. Our database could be useful
in the assessment of human exposure in future studies and forms a basis to estimate emissions

of other pollutants such as heavy metals (Coudon et al. 2018).
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Table S2 - Number of sources, average and median annual emissions estimates (in g-TEQ/year), standard
deviation, interquartile range and average uncertainty from 1990 to 2008

Average annual

Median annual

Years Number of emissions (SD) emissions (IQR) uncertainty
sourees g-TEQ/year g-TEQ/year
1990 2323 1.89 (8.68) 0.288 (0.132-0.83) 66%
1991 2326 1.88 (8.65) 0.287 (0.132-0.82) 66%
1992 2338 1.81 (8.56) 0.281 (0.129-0.80) 66%
1993 2346 1.70 (7.73) 0.279 (0.129-0.79) 65%
1994 2348 1.65 (7.63) 0.273 (0.126-0.77) 64%
1995 2348 1.40 (5.22) 0.269 (0.126-0.76) 64%
1996 905 2.80 (8.13) 0.050 (0.0049-2.12) 54%
1997 906 2.35(7.43) 0.047 (0.0045-1.68) 52%
1998 902 1.93 (5.28) 0.040 (0.0041-1.41) 52%
1999 892 1.59 (4.81) 0.030 (0.0036-0.85) 50%
2000 876 1.20 (3.95) 0.022 (0.0029-0.30) 48%
2001 867 0.87 (2.94) 0.018 (0.0025-0.15) 44%
2002 849 0.69 (2.64) 0.015 (0.0022-0.10) 41%
2003 836 0.43 (2.19) 0.012 (0.0018-0.05) 40%
2004 845 0.50 (4.06) 0.012 (0.0017-0.05) 56%
2005 852 0.30 (1.47) 0.011 (0.0016-0.05) 40%
2006 847 0.10 (0.44) 0.010 (0.0015-0.04) 40%
2007 858 0.08 (0.43) 0.009 (0.0014-0.04) 50%
2008 853 0.08 (0.43) 0.009 (0.0013-0.04) 50%
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3. Extension de la base de données aux émetteurs de cadmium

Les sources de dioxines sont également émettrices d’un certain nombre d’autres polluants
cancérogenes parmi lesquels on peut citer plusieurs métaux lourds dont le cadmium (Nawrot et al. 2006).
Les dioxines ont parfois été utilisées dans la littérature comme polluant « traceur » de 1’exposition
globale liée aux émissions des incinérateurs (Fabre et al. 2008; Ranzi et al. 2014). Le travail méthodique
et étendu en terme de récolte de données, réalisé au sein du projet GEO3N, a permis d’aboutir a une
base comprenant les données (émission, localisation, technologie de réduction des émissions, etc.) de
2620 sources de dioxines entre 1990 et 2008. Dans le cadre du projet XENAIR (chapitre 1), nous avons
souhaité exploiter cette base pour estimer I’exposition atmosphérique au cadmium liée aux sources

industrielles. La méthodologie retenue pour construire cette base nous offrait plusieurs avantages :

e Pour chaque source, nous disposions d’un recueil de données technologiques complétes qui ne
se concentrent pas uniquement sur les systémes d’épuration des fumées spécifiques aux
dioxines ;

e [’estimation des émissions est basée sur 1’utilisation combinée de facteurs d’émission et de
taux d’activité (tonnages annuels), et permet, en changeant les facteurs émission, d’extrapoler
les émissions de cadmium ;

e Une (probable) couverture trés élevée des sources industrielles de cadmium et par conséquent
une quantité de travail réduit pour compléter la base des sources émettrices ;

e Les estimations des incertitudes sur les émissions de cadmium peuvent se baser sur les données

déja recueillies sur les dioxines ;

Avant de « convertir » cette base de données de sources de dioxines en sources de cadmium, il était
nécessaire de compléter deux points : vérifier que la base couvrait bien la majorit¢ des sources de
cadmium et identifier un jeu de facteur d’émissions, si possible unique, pour estimer de maniére correcte
les estimations de cadmium. Pour ce faire un travail préliminaire a été lancé en 2016 sur la région Rhone-

Alpes et a fait ’objet d’un stage de Master 2, réalisée par Hassan HOURANI, que j’ai supervisé.

D’apres les données de la littérature, les secteurs émetteurs de cadmium sont semblables aux
secteurs émetteurs de dioxines (CITEPA 2017). Nous avons, dans un premier temps, identifié¢ les
principaux secteurs et activités pouvant émettre du cadmium en recensant toutes les déclarations
inscrites au registre iREP en Rhone-Alpes sur la période 2003-2012. En couvrant une large période,
nous nous assurons de considérer la majorité des secteurs émetteurs de cadmium. Il est apparu que sur
la trentaine de sources dépassant le seuil de déclaration de rejets de cadmium en Rhone-Alpes, seulement

quatre n’étaient pas déja dans la base des émetteurs de dioxines.
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Durant le projet GEO3N, devant le temps extrémement long consacré a I’inventaire des sources,
une priorisation des sources a été effectuée pour ne pas conserver les activités trés peu émettrices liées
a certains secteurs spécifiques (chimie, production de produits minéraux, retraitement des batteries
usagées...), ce qui explique ces sources manquantes. Nous pouvons donc nous appuyer sur la base
« dioxine » et la compléter en recensant les sources manquantes dans les secteurs identifiés, au cas par

cas, afin de pouvoir considérer tous les émetteurs de cadmium.

Pour estimer les rejets en dioxines des installations industrielles, le projet GEO3N se basait sur le
jeu de facteur d’émission fourni par le Toolkit de ’'UNEP (UNEP 2013). Le choix de cet outil fut évident
car abondamment utilisé dans la littérature scientifique et repris par des inventaires européens (Kok et
al. 2005; Momeniha et al. 2017; Pulles et al. 2006; Quina et al. 2011; Saral et al. 2014). Pour estimer les
émissions de cadmium, nous avons identifi¢ deux jeux de facteurs d’émissions différents pouvant étre
utilisés : le Guide book de ’EMEP et la base OMINEA (Organisation et méthodes des inventaires
nationaux des émissions atmosphériques) du CITEPA. Pour choisir la base appropri¢e (méme si, pour
certains secteurs, les facteurs d’émission sont communs) nous avons estimé les rejets annuels des
sources en Rhone-Alpes avec ces deux outils et avons comparé les résultats avec les mesures
disponibles. Il ressort de ces comparaisons que les facteurs d’émission d'OMINEA sont plus fiables que
le GuideBook EMEP (Tableau 1) mais également que les estimations du GuideBook s’¢éloignent

fortement des données mesurées avant 2005.

Ce résultat pourrait s’expliquer par le fait que le jeu de facteurs d’émission OMINEA est issu d’une
institution nationale (CITEPA) et est donc potentiellement plus adaptée pour estimer les rejets des
industries frangaises que le Guidebook de ’EMEP qui est un outil européen. De plus, le CITEPA adapte
annuellement les facteurs d'émission utilisés grace a une approche statistique basée sur les mesures
réalisées sur les émissions industrielles. La spécificité nationale se traduit donc par le détail des
informations et leurs représentativités plutot que par 1’approche méthodologique proprement dite.

Les analyses comparatives ont donc permis d’identifier ’OMINEA du CITEPA comme base de
référence pour estimer les rejets de cadmium. Le croisement de la base OMINEA avec le jeu de facteurs
d’émission du Toolkit a par ailleurs permis de vérifier qu’aucun secteur émetteur de cadmium n’avait

été absent du précédent recensement des sources industrielles.
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Tableau 1- Comparaisons entre les mesures et les estimations (basées sur les facteurs d’émissions EMEP et
OMINEA) des émissions de cadmium (kg/an) des sources industrielles en Rhone-Alpes

Nombre Emissions Estimation Estimation Ecart (%) | Ecart (%)
de moyennes EMEP OMINEA Mesure / Mesure /
mesures (kg/an) (kg/an) (kg/an) EMEP OMINEA
Source 1 3 22.33 11.90 17.27 -47% -23%
Source 2 1 11.00 4.76 8.20 -57% -25%
Source 3 2 15.00 4.05 7.44 -73% -50%
Source 4 1 23.00 3.02 13.82 -87% -40%
Source 5 1 11.00 3.19 3.36 -71% -69%
Source 6 4 31.75 8.50 19.28 -73% -39%
Source 7 1 11.00 3.45 6.75 -69% -39%
Source 8 2 15.50 5.77 18.83 -63% 21%
Source 9 3 28.33 7.83 21.53 -72% -24%
Source 10 2 17.50 3.86 10.84 -78% -38%
Source 11 1 15.00 3.07 6.01 -80% -60%
Source 12 1 21.00 4.85 22.16 -717% 6%
Source 13 2 12.00 2.92 5.37 -76% -55%
Source 14 2 11.00 3.40 11.10 -69% 1%
Source 15 3 15.67 4.59 12.62 -71% -19%
Source 16 1 13.00 3.40 6.66 -74% -49%
Source 17 1 13.00 11.77 9.70 -9% -25%
Source 18 4 13.75 6.12 12.63 -55% -8%
Source 19 2 18.50 4.25 7.82 -77% -58%
Source 20 1 16.00 3.13 6.12 -80% -62%
Source 21 5 49.60 24.04 47.96 -52% -3%
Source 22 2 19.00 6.45 20.30 -66% 7%
Source 23 2 11.00 2.99 5.51 -73% -50%
Source 24 2 12.50 7.20 20.24 -42% 62%
Source 25 5 26.40 21.01 42.54 -20% 61%
Source 26 6 19.33 8.53 15.36 -56% -21%
Source 27 3 17.67 6.11 14.96 -65% -15%
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Résultats au niveau national

Le recensement au niveau national a permis d’identifier 80 sources de cadmium non présentes dans

la base des sources de dioxines (Tableau 2). Comme détaillé dans ’article n°1, certaines de ces sources

avaient été négligées car trop faiblement émettrices de dioxines (notamment groupes 4 et 7 et catégories

1d et 3a). Le nombre de sources de cadmium sur la période 1990-2008 s’¢éléve donc a 2700.

Tableau 2 — Répartition des nouvelles sources identifiées durant I’inventaire des sources de cadmium

Groupes Sources
1 Incinération de déchets 7
2 Production de métaux ferreux et non-ferreux 8
3 Production de chaleur et d’électricité 12
4 Production de produits minéraux 35
7 Chimie 11
8 Divers 0
Catégories Sources

1.d Incinération de déchets de déchiqueteuse a fraction 1égere 7
2.c.i | Fabrication de Fer et d’aciers 3
2.c.ii | Fonderies 2
2.e Production d’aluminium 3
3.a Centrale a combustible fossile 12
4.a Cimenterie 2
4.c Production de briques 7
4.d Production de verre 8
4.e Production de céramique 18
7.a Production de papier 2
7.b Produits chimiques inorganiques chlorés 9
7.f Industrie pétroliere 7

Total 80

Chacune de ces nouvelles sources a ¢té géolocalisée et a fait I’objet d’un recueil de données

techniques pour appliquer le facteur d’émission approprié et estimer les rejets en cadmium. La

répartition en nombre total de sources est peu affectée par ces nouvelles sources, la seule évolution

notable étant le nombre de sources du groupe « Production de produits minéraux » qui passe de 156

sources a 191 sources (Figure 7).
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biens de consommation

= Divers

Figure 7 — Réparation par groupes des sources de dioxines et de cadmium

Si la répartition en termes de nombre de sources par polluant reste peu modifiée, la répartition des
émissions par groupes est considérablement modifiée. Dans le cas des dioxines, le groupe « incinération
des déchets » était trés largement le secteur le plus émetteur et, apres une baisse importante entre 2005
et 2006, il est dépassé par le groupe « production de métaux ferreux et non ferreux » (Figure 8). Pour le
cadmium, la répartition est différente (Figure 9). Le groupe « production de métaux » reste le
contributeur principal aux émissions totales sur toute la période (variant de 56% a 74% entre 1990 et
2008). La contribution du groupe « Incinération des déchets » décroit sur la période, de 34% en 1990 a
6% en 2008, contrairement aux groupes « divers » et « production de chaleur » qui augmentent de 1%
en 1990 jusqu’a 5% et 7% respectivement en 2008. Le groupe « production de produit minéraux »
devient le deuxiéme contributeur a la fin de la période d’étude avec une contribution relative aux

émissions total de 11% en 2008.

De maniére similaire aux dioxines, on observe, une baisse du total des émissions de cadmium de
25255 kg en 1990 a 9340 kg en 2008, soit une baisse de 63% (Figure 10). Les incertitudes concernant
nos estimations annuelles, évalué tel que décrit dans I’article 1, diminue trés 1égeérement entre 1990 et

2008, passant de 63% a 60%.
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Figure 8 — Evolution en pourcentage des émissions annuelles de dioxines par groupes UNEP entre 1990 et 2008
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Figure 9 — Evolution en pourcentage des émissions annuelles de cadmium par groupe UNEP entre 1990 et 2008
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Figure 10 — Evolution des émissions total de cadmium (tonnes/an) par groupes UNEP entre 1990 et 2008
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Dans le cadre d’une étude épidémiologique, il est intéressant d’étudier la variation des émissions
des sources a I’échelle individuelle. On observe dans le tableau 3 qu’en 1990 malgré une domination du
groupe « production des métaux » en termes d’émission globale, les valeurs médianes d’émission de
cadmium par source sont plus élevées pour les groupes de I’incinération des déchets, de la production
de produits minéraux et « divers ». Ces résultats illustrent 1’intérét de créer une base de données multi-
sources avec une caractérisation a 1’échelle individuelle. Dans le cas des groupes incinération des
déchets, production de métaux ferreux et non ferreux et production de produit minéraux, ces valeurs
médianes diminuent fortement et se stabilisent autour de 1.5 kg/an par sources en 2008. La baisse des
émissions est plus 1égere pour le groupe « divers » (crématorium), passant de 6.7 a 4.1 kg/an par sources
car la baisse des émissions s’est conjuguée avec une augmentation du nombre de crémations annuelle.
11 est important de noter que les valeurs de ce groupe sont a prendre avec précaution due a la trés forte
incertitude liée a la collecte de données (nombre de crémations souvent non communiqué et difficulté
d’obtenir des informations sur les techniques d’épuration des fumées mis en place) et a I’incertitude sur
la valeur des facteurs d’émissions (tres forte variabilité observée dans la littérature). La technologie
assez rudimentaire utilisée dans les crématoriums implique 1’application de facteurs d’émissions ¢levés
(CITEPA 2017). Apres 2008, de nouvelles réglementations plus strictes ont été mises en place pour les

crématoriums (facteur 10 d’écart entre les facteurs d’émission avant et apreés mise en place de filtres).

Tableau 3 — Evolution des émissions annuelles médianes des sources émettrices de cadmium (kg/m?) par groupe
entre 1990 et 2008

Production de Production . .
. ., \ Production Produits

Incinération  Incinérateur métaux de chaleur . - . .

des déchet hospitalier ferreux et non of de prodults chimiques et bl.ens Divers

es déchets p .

forreux délectricite minéraux de consommation

1990 5.21 0.86 3.86 0.18 5.98 1.07 6.78
1991 5.29 0.86 3.78 0.18 5.45 1.07 6.05
1992 5.60 0.86 3.72 0.18 5.00 0.01 5.28
1993 5.51 0.86 3.53 0.19 4.69 0.01 5.28
1994 5.48 0.86 3.69 0.11 3.88 0.01 5.12
1995 5.07 0.86 3.73 0.19 3.67 0.01 5.12
1996 5.24 1.94 3.64 0.19 3.57 0.01 5.10
1997 4.53 1.94 3.50 0.19 3.38 0.01 5.11
1998 4.58 1.94 3.50 0.18 3.17 0.01 5.10
1999 4.78 3.09 3.50 0.18 3.08 0.01 5.11
2000 5.26 1.17 3.50 0.16 2.95 0.01 4.75
2001 5.46 1.17 345 0.14 2.75 0.01 4.63
2002 442 1.17 3.50 0.15 2.72 0.01 4.69
2003 4.24 1.17 3.09 0.14 2.76 0.01 4.63
2004 3.20 1.17 2.35 0.14 2.37 0.01 4.59
2005 3.05 0.56 2.04 0.14 1.89 0.01 4.57
2006 1.77 0.72 1.74 0.09 1.87 0.01 4.37
2007 2.04 0.46 2.04 0.08 1.67 0.01 4.10
2008 1.53 0.46 1.68 0.08 1.67 0.01 4.10
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Une comparaison de nos estimations avec un échantillon de mesures a 1’émission (409 mesures
réparties sur environ 100 sources soit 4% du nombre total des sources de cadmium recensées) a été
réalisée et est détaillée dans I’article n°2 (chapitre 3). Les résultats sont meilleurs que pour les dioxines,
avec une valeur moyenne estimée (OMINEA) par source de 47 kg/an pour une moyenne des valeurs
mesurées de 49 kg/an. Environ 60% des estimations ont un écart avec les émissions mesurées compris
entre = 100%. Sur les 409 mesures, seulement 20 sont surestimées de plus d’un facteur 3. Néanmoins la
corrélation mesure/estimation reste faible (rs = 0,41) et similaire a celle observé pour les dioxines (article
n°l).

Nous avons observé, en début de chapitre, que 1’écart entre émissions mesurées et émissions
estimées était plus important lorsque les facteurs d’émissions de ’EMEP étaient utilisés. Néanmoins,
les mesures de cadmium, sont limitées, réparties sur quelques sources et disponibles sur une courte
période temporelle. On ne peut donc pas considérer qu’elles sont représentatives de la qualité des
estimations en particulier pour la période 1990-2000, qui est la période ou les émissions sont les plus
fortes. La problématique est similaire pour les dioxines. C’est pourquoi, nous avons tout de méme
comparé nos estimations sur la période 1990-2008 avec les estimations fournit par 1’inventaire des

émissions EMEP pour la France, pour quelques catégories parmi les plus émettrices (Tableau 4).

Tableau 4 — Comparaison des émissions de cadmium (kg/an) estimées dans notre étude avec les incertitudes
associées en pourcentage (+) et estimée avec les facteurs d’émission de ’EMEP pour 4 catégories entre 1990 et

2008.
Incinérateur de déchets Incinérateurs de Incinérateurs de Production de fer et
municipaux déchets dangereux déchets médicaux d'acier et fonderies

Année | UNEP + EMEP | UNEP + EMEP | UNEP + EMEP | UNEP + EMEP

1990 | 6357 60% | 1734 456 63% 460 1712 100% | 2181 | 9055  61% | 5594
1991 | 6300 61% | 1795 478 61% 471 1712 100% | 1662 | 8977  61% | 5630
1992 | 6234  60% | 1844 531 63% 494 1712 100% | 1284 | 8881  61% | 5293
1993 | 5931  57% | 1839 537 62% 487 1712 100% | 1008 | 8798  61% | 5024
1994 | 5782  57% i 1690 569 62% 548 1710 100% i 801 9646  62% 1 5689
1995 | 5175  52% | 1456 544 63% 539 1710  100% | 736 | 10245 61% | 5844
1996 | 4951  51% | 1281 531 63% 536 4 100% { 623 | 10451 60% | 5751
1997 | 3794  49% 947 456 63% 459 100% | 504 | 10343 60% | 6571
1998 | 3414  49% 780 443 62% 438 100% { 269 | 10176 61% | 6501
1999 | 3148  47% 548 400 62% 404 100% | 241 10062  61% | 6194
2000 | 3009  45% 520 344 64% 369 100% { 192 9958  61% | 6556
2001 | 2795  43% 281 285 63% 315 100% | 144 9838  61% | 6198
2002 | 2066  41% 190 257 58% 261 100% 96 9866  61% | 6113
2003 | 1582  41% 113 215 54% 191 100% 62 6799  63% | 4326
2004 | 1085  42% 45 100 53% 132 100% 37 3403  65% | 2147
2005 986 41% 37 116 49% 157 100% 4 2098  66% i 1641
2006 571 39% 17 92 47% 152 100% 4 2702 67% | 1221
2007 657 38% 20 60 50% 121 100% 2 2510 67% | 1063
2008 498 40% 12 67 47% 144 100% 1 2514 67% | 1327

—_— = = = = NN NN W R
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Le plus gros écart est observé pour la catégorie des incinérateurs de déchets municipaux avec
4600 kg de différence en 1990 (soit une erreur d’un facteur 3.5). Cette différence se réduit
progressivement au fil des ans : 2600 kg en 1999, 1040 kg en 2004 et 486 kg en 2008. C’est d’ailleurs
le cas pour les 4 catégories présenté dans le Tableau 4.

Pour la catégorie des incinérateurs de déchets industriels, les estimations des deux inventaires sont
proches avec des différences ne dépassant pas les 100 kg sur la période. Cette meilleure corrélation entre
les deux inventaires pour la catégorie des incinérateurs de déchets industriels par rapport a celle des
incinérateurs de déchets municipaux a plusieurs explications. Tout d’abords, nous avons inventorié un
grand nombre de petits incinérateurs de déchets municipaux vétustes, localisés principalement dans les
campagnes. La plupart n’étaient pas équipées de systémes d’épuration et fonctionnaient de maniére
discontinue sans réel controle des déchets en entrée. Les facteurs d’émissions recommandées, par le
Toolkit dans ces situations, conduisent a des estimations de fortes émissions méme avec des taux
d’activité faibles. De par leurs tonnages réduits et leurs faibles durées de fonctionnement (pour la plupart
fermé avant 1996) ils ont pu échapper (ou étre négligés) par les inventaires nationaux précédents. De
plus, le manque de données techniques et les volumes traités par ces incinérateurs génerent de tres fortes
incertitudes concernant les émissions. Contrairement aux incinérateurs municipaux, les incinérateurs de
déchets dangereux sont identifiés depuis treés longtemps comme des sources potentielles de pollution et
sont bien mieux référencés, encadrés et équipés. Ce qui explique la proximité des valeurs des deux
inventaires.

Pour la catégorie de I’incinération de déchets hospitaliers, le probléme est similaire : un nombre de
sources inventoriées probablement supérieurs aux autres inventaires (n=1442 en 1990), et un manque
de données pour estimer les rejets avec une meilleure précision. Les valeurs des deux inventaires sont
assez proches en début de période puis a partir de 1995, nos estimations baisse brutalement car nous
avons considéré que ces sources fermaient suite la mise en application de ’arrété du 21 janvier 1991. A
partir de 2005, les valeurs des deux inventaires redeviennent trés proches. Cette problématique de la
contribution des incinérateurs hospitaliers aux émissions sur la période 1990-2000 est évoquée comme
une limite importante par Quass et al (2005) dans son inventaire des émissions de dioxine entre 1985 et

2005.

Enfin pour la catégorie de la production de fer et d'acier et fonderies, qui la catégorie le plus
émettrice de cadmium, nos estimations sont environ 2 fois supérieures aux estimations EMEP. Cet écart
relatif reste constant sur la période, mais la différence absolue diminue (due a la baisse des émissions).
Cet écart est probablement di a la différence entre les facteurs d’émissions utilisés. De plus, le groupe
de la production de métaux ferreux et non-ferreux est le groupe avec les émissions les plus difficiles a
quantifier due a la complexité et a la variété des processus mis en place par les industriels. A titre
d’exemple la qualité des métaux en entrée de processus peut faire varier les facteurs d’émission d’un

facteur 20 (UNEP 2013).
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4. Conclusion

Nous avons créé la premiere base de données francaise contenant les émissions annuelles des sources
de dioxines et de cadmium a 1’échelle individuelle des sources en France entre 1990 et 2008, ainsi que
des informations techniques et leurs localisations (le plus souvent a la cheminée). Cette base de données
sera utilisée dans des études épidémiologiques portant sur le risque de cancer du sein associé a
l'exposition a la dioxine et au cadmium, mais pourra étre étendu a d'autres polluants. Ce travail illustre
les qualités et les défauts d’un travail de reconstitution des émissions historiques dans le cadre d’une
¢tude épidémiologique.

En utilisant le Toolkit de ’'UNEP et la base OMINEA, nous avons pu inventorier 2620 et 2700
sources d’émission de dioxines et de cadmium respectivement. Le travail de recueil de données
techniques a permis de caractériser 1'évolution des technologies d’épuration des fumées pour chaque
source sur la période 1990-2008 et ainsi d'estimer les émissions annuelles et les incertitudes associées.
La comparaison avec un faible échantillon de mesures de I’émission montre une corrélation modérée
avec les estimations (rs autour de 0.40). Pour les deux polluants, I’émission médiane estimée par sources
est inférieure a 1’émission médiane mesurée (-32% pour le cadmium, -40% pour les dioxines). Les
différences entre nos estimations et les mesures peuvent s'expliquer par un certain nombre de facteurs.
Premicrement, les mesurées proviennent de la base de données de 1'REP qui recueille les déclarations
d'émissions des industriels. Deuxiémement, les mesures de dioxines n'ont été effectuées qu'une fois par
an (au mieux) et peuvent ne pas étre représentatives des émissions moyennes annuelles. Pour ces raisons,
les mesures d'émissions ne peuvent pas étre considérées comme pleinement représentatives des
émissions réelles survenant sur une année enti¢re. De plus, les mesures sont disponibles sur la période
2003-2008 (qui correspond aux plus faibles émissions sur la période d’étude) et ont été quasi
exclusivement effectuées sur des incinérateurs de déchets municipaux et des installations
métallurgiques, qui ne sont pas représentatives de la variété des sources inventoriées. C’est pourquoi il
est difficile d’extrapoler ces résultats pour estimer la qualité des estimations, en particulier pour la

décennie 1990-2000.

On constate que, pour ces deux polluants, les plus gros écarts entre nos estimations et les estimations
d’autres inventaires, sont observés pour le groupe de I’incinération des déchets et particuliérement sur
la période 1990-2000. En comparant deux inventaires des émissions de dioxine portant sur une période
similaire, Breivik et al. (2006) a observé des écarts de plusieurs ordres de grandeur, similaire a nos
résultats lors de la comparaison avec I’inventaire EMEP. Globalement, les différences observées durant
les comparaisons aux échelles départementale et nationale se situaient dans la gamme d’incertitude. Les
estimations de l'incertitude sont un élément essentiel des inventaires des émissions, mais peu d’étude
reporte explicitement ces incertitudes. Les ordres de grandeur des incertitudes quantifiée dans les autres
¢tudes de la littérature sont similaires aux nétres (Breivik et al. 2006; Fiedler 1999; Pulles et al. 2006;

Quina et al. 2011).
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Les différences observées lors de la comparaison avec d’autres inventaires sont dues au manque de
données sur les sources, a la différence sur le facteur d'émission utilisé et a I'absence de connaissances
sur le nombre précis de sources. Les nombreux petits incinérateurs avec émissions ¢levées, ainsi que les
nombreux incinérateurs de déchets hospitaliers, ont peut-étre échappé aux inventaires antérieurs. Il faut
¢galement noter que sur cette période (1990-2000), un certain nombre de sources furent fermées en
raison du non-respect des normes en vigueur (affaire des ceufs contaminés dans le Nord-Pas de calais
en 1998, incinérateur de Gilly sur Isére en 2000, usine Recytech en 1998, etc.). Ces cas illustrent les
incertitudes sur les estimations des émissions a cette période (Webster and Connett 1998). Dans le cas
des dioxines, la problématique est encore plus complexe car les émissions sont particuliérement liées a
I’installation de systémes spécifiques de réduction des émissions de dioxines. Selon la mise en place, ou
non, d’une telle installation, les €émissions peuvent varier d’un facteur 100. D’une maniére générale, les
incertitudes diminuent mais restent fortes dans ces inventaires ainsi que dans les études récentes. Une
¢tude sur les émissions de dioxines en Europe centrale pour I’année 2000 a montré que les estimations
du total des émissions, avec un intervalle de confiance a 90%, variaient autour de la valeur estimée d’un

facteur 2-3 inférieur et un facteur 4 supérieurs (Pulles et al. 2006).

Nos résultats montrent une trés forte variabilité des émissions a I’échelle des sources, méme pour
des sources issues d’une méme catégorie, ainsi qu’une forte variabilité temporelle. Ceci illustre 1’ intérét
de la reconstitution des émissions historiques en se basant sur les technologies mises en place a 1’échelle
individuelle. Les émissions établies en se basant sur les mesures directement effectuées aupres des
sources peuvent induire un biais car elles sont effectuées sur un sous-échantillon non représentatif de

I’ensemble de sources.

Nous avons réussi a évaluer les rejets industriels avec une trés grande précision spatiale (70% au
minimum a la parcelle dont 43% a la cheminée), mais un des défauts majeurs de ce travail, outre le
manque de données, reste la considération d’une émission continue dans I’année. De nombreuses études
ont montré que les arréts et redémarrages successifs des industries entrainent de fortes émissions
ponctuelles (Cheruiyot et al. 2016). S’il est envisageable d’appliquer une modulation annuelle pour les
sources liées au chauffage, il est extrémement difficile voire impossible de caractériser les rythmes de
fonctionnement de chaque usine. Certaines fonctionnaient en continu, d’autres uniquement en semaines
et un certain nombre ont subi des arréts pour maintenance pendant de longues périodes. Ces paramétres
viennent agrandir les incertitudes sur les émissions. Dans le cas d’études futures sur des pathologies
pouvant étre liée a des expositions sur des fenétres temporelles plus réduites (expositions mensuelles ou
journalieres), obtenir une plus grande finesse temporelle dans I’évaluation des émissions de dioxine et

de cadmium sera probablement nécessaire, mais difficilement réalisable.
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La sollicitation par questionnaires des industrielles a joué un role clef dans la caractérisation des
sources grace a 1’obtention d’informations précises et détaillées sur le fonctionnement des sources.
Neéanmoins, le faible taux de retour (environ 550 questionnaires envoyés par mail ou courrier pour 175
réponses) pose probléme. Un certain nombre d’industriels ont refusé de nous répondre pour diverses
raisons : manque de temps, données difficile d’accés, données perdues, manque de confiance dans
1I’étude, remise en question de la méthodologie, etc. De plus, entre et au sein des trois groupes qui
représentent 95% des questionnaires envoy¢ (incinération de déchets, production de métaux, production
de produits minéraux) les taux réponse sont trés variable (respectivement 20%, 80% et 25%).
Néanmoins, au sein de ces groupes, certaines catégories de sources ont des taux réponse ¢levées
(incinération de déchets industriels spéciaux : 70%, incinération de boues d’épuration : 78%, production
de ciment : 100% et production de chaux : 80%). Il est a noter que, si seule une confirmation été
nécessaire, les industriels étaient contacté par téléphone (ce qui n’apparait pas dans les statistiques).
Enfin sur les plus de 2600 sources recensées, environ 1700 n’étaient plus en activités apres 2008, ce qui

a compliqué fortement la récolte d’informations qui a commencé en 2014.

Nos résultats illustrent la réussite des politiques publiques visant a réduire les émissions
atmosphériques, les efforts réalisés par les industriels pour réduire leurs émissions devant étre salués. 1l
est a noter que cette diminution des émissions des sources industrielles durant les décennies 1990 et
2000 implique de changer les méthodologies et de ne plus prendre en compte uniquement les sources
industrielles comme ce fut le cas par le passé dans de précédentes études épidémiologiques (Cordier et
al. 2010; Fabre et al. 2008; Floret et al. 2003; Pronk et al. 2013; Viel et al. 2008; Zambon et al. 2007).
La contribution de certaines sources non-industrielles (secteur tertiaire/résidentielle, trafic routier) est
devenue non négligeable sur les périodes les plus récentes et doit étre prise en compte. La non-prise en
compte de ces sources pourrait entrainer des biais de classifications non-différentielles des sujets dans
les études épidémiologiques. Pour quantifier les déterminants de I’exposition historique a la dioxine et
au cadmium et leurs évolutions, le chapitre 3 présentera les résultats d’un travail de modélisation des
émissions multi-sources (industrielles, trafic, chauffage, divers) réalisé sur le Grand Lyon entre 1990 et

2008, grace au modele SIRANE.
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CHAPITRE III. EXPOSITION ATMOSPHERIQUE AUX DIOXINES ET
AU CADMIUM

Evaluation de I’exposition atmosphérique chronique aux dioxines et au cadmium
dans la métropole du Grand Lyon entre 1990 et 2008.
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1. Introduction

La pollution de I’air en milieu urbain est un mélange complexe de divers polluants provenant d’une
grande variété de sources. Plusieurs études épidémiologiques récentes ont analysé l'association entre la
pollution de l'air extérieur et le risque de cancer du sein, mais les résultats restent incohérents. Pour les
polluants atmosphériques liés au trafic (oxydes d'azote, particules et hydrocarbures aromatiques
polycycliques), des études cas-témoins ont mis en évidence des associations positives (Bonner et al.
2005; Hystad et al. 2015; Mordukhovich et al. 2016; Nie et al. 2007) alors que les études de cohortes
prospectives n'ont pas rapporté d'associations significatives (Andersen et al. 2017; Hart et al. 2016;

Raaschou-Nielsen et al. 2011; Reding et al. 2015).

Pour les polluants a effets perturbateur endocrinien, certaines études ont également observé des
associations positives avec le risque de cancer du sein, notamment pour les PCB (Lauby-Secretan et al.
2013), la 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD) (Dai and Oyana 2008b; Fabre et al. 2008c), le
Benzo[a]pyrene (B[a]P) (Nie et al. 2007; Salehi et al. 2008), ou encore le cadmium (Julin et al. 2012;
Liu et al. 2015b; Salehi et al. 2008).

L'incohérence des résultats de ces études pourrait s'expliquer par des limites méthodologiques qui
ne permettent pas d’évaluer de maniere compléte I’impact de I’exposition atmosphérique. Outre les
limitations liées a I’absence de connaissances sur les facteurs de confusions du cancer du sein (IMC,
¢ducation, alcool, etc.) ou sur I’histoire résidentielle des sujets, les incertitudes liées a 1’évaluation de
I’exposition historique aux polluants atmosphériques reste un frein majeur a ce type d’étude et peuvent
induire une mauvaise classification des sujets et donc une incertitude dans les risques estimés (Basagana

et al. 2013; Cordioli et al. 2013¢; Huang and Batterman 2000).

Lorsque I'on s'intéresse aux polluants que l'on pourrait qualifier de «classiques», mesurés par un
grand nombre de stations de surveillance de la qualité de 1’air, comme le NO> ou les particules fines,
I'évaluation des performances des modeéles est réalisée en comparant les résultats avec les données de
mesure de concentration en air ambiant. C'est le cas par exemple des travaux de Vienneau et al, de
Gulliver and Briggs et de Hoek et al (Gulliver and Briggs 2011; Hoek et al. 2001; Vienneau et al. 2009).
Notons toutefois que, méme dans ces études, les auteurs ne sont pas en mesure d'estimer les incertitudes
liées aux émissions de sources, car elles sont fournies par des inventaires nationaux d'émissions. Lorsque
les études se concentrent sur des polluants comme les dioxines, les PCB et les métaux lourds, 1'évaluation
des modeéles d'expositions est plus complexe di au manque de données de mesures de concentrations (a

émissions et a l'air ambiant) et aux incertitudes sur la quantification des émissions.
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En raison de ce manque de données de surveillance pour les dioxines, aucune étude n’a réalisé de
comparaison entre des concentrations modélisées et mesurées en air ambiant dans une zone urbaine. Les
études antérieures portant sur ’exposition atmosphérique aux dioxines et le risque de cancer ont
principalement utilisées des indicateurs d’exposition simple basés sur la distance source-sujet (Bidgoli
et al. 2010; Pronk et al. 2013; Visser et al. 2004). Comme montré par Cordioli et al. (2013), ces
indicateurs, considérés comme un moyen acceptable de pallier au manque de données de mesure, sont
cependant associés a des erreurs dans le classement des sujets (Cordioli et al. 2013). Ce n'est que
récemment que des études ont commencé a utiliser des modeles de dispersion (Cordier et al. 2010; Fabre

et al. 2008; Ranzi et al. 2011; Viel et al. 2008).

Pour le cadmium, a notre connaissance, il n'existe pas de comparaisons entre les concentrations
modélisées et mesurées dans 1’air ambiant publiées dans la littérature, a I'exception de 1’étude de Liu et
al. (2015) qui se base sur les résultats des modélisations réalisées par I’US EPA pour estimer les
expositions des sujets de la cohorte (Liu et al. 2015). Néanmoins, selon Garcia et al (2013), les résultats
des modélisations de I'EPA, utilisée par Liu et al, ont montré des sous-estimations importantes par

rapport aux mesures de métaux lourds en air ambiant et notamment de cadmium (Garcia et al. 2014).

Objectif et méthodes

L'objectif de ce chapitre est de comprendre comment les multiples contributeurs a la pollution
atmosphérique aux dioxines et au cadmium affectent l'exposition humaine, et comment les niveaux

d'exposition ont évolué dans un contexte urbain au cours des vingt derniéres années.

Dans un premier temps, nous avons déterminé les émissions atmosphériques de dioxines et de
cadmium des différents types de sources (industrielle, liées chauffage, liées au trafic de la circulation ou
diffuse), ainsi que les variations de ces émissions entre 1990 et 2008 dans la métropole lyonnaise. Les
émissions des sources industrielles ont ét¢ estimées en utilisant la méthodologie développée durant le
travail d’inventaire et de caractérisation effectuée précédemment (chapitre 2). Pour les dioxines, nous
avons utilisé le Toolkit crée par 'UNEP qui fournit un jeu de facteurs d’émission validés au niveau
européen et déja utilisés dans plusieurs inventaires européens (Quina et al. 2011; Saral et al. 2014).
Concernant le cadmium, nous nous sommes basé sur le jeu de facteurs d’émission de 'OMINEA qui a
été créé spécialement par le CITEPA pour évaluer les rejets francgais (CITEPA 2017). Concernant les
autres sources d’émission (trafic, chauffage, diffuse), nous avons tiré profit d'un ensemble de données
d'émissions fourni par ’ATMO AURA et issus de leur cadastre des émissions (Atmo Auvergne-Rhone-

Alpes 2016).
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Dans un second temps, nous avons estimé la variabilité temporelle et spatiale des niveaux de
concentrations a 1’adresse d’un sous-échantillon de femmes de la cohorte E3N vivant dans cette zone.
A cette fin, nous avons utilisé le modele SIRANE pour reconstruire les champs de concentration au
niveau du sol et les niveaux d'exposition des sujets résidant dans le Grand Lyon (zone de 1020 km?), sur
une période de 18 ans avec une résolution spatiale (25 m) et temporelle (1h) fine. Contrairement aux
¢tudes précédentes (Fabre et al. 2008; Ranzi et al. 2011), nous disposions de mesures pour les émissions
des sources et pour les concentrations dans l'air ambiant. Pour évaluer la performance du modéle
SIRANE, les résultats ont été comparés aux critéres définis par Hanna & Chang pour un modéle de
dispersion en milieu urbain (Hanna and Chang 2012). De plus, grace au travail mené précédemment
(Chap. 2), nous disposions des incertitudes sur les estimations des émissions des sources industrielles et

nous avons pu évaluer leurs impacts sur les concentrations estimées.
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Abstract

Identifying the long-term effects of airborne pollutants requires the computation of the spatial
and temporal variability of their concentration in air to estimate the exposure of the population. To
estimate exposure levels of individuals in a breast cancer case control study nested in a national
prospective cohort, we determine here the differential impact of a variety of cadmium and dioxin
sources on urban air over a large urban area and over a period of almost 20 years.

To that end, we couple an emission model, to estimate dioxin and cadmium atmospheric
annual releases, with an urban dispersion model in order to compute pollutant concentration fields at a
fine temporal (1 hour) and spatial (25 meters) resolution. The reliability of the modelling chain is
compared to two types of measurement: 1) localized industrial emissions and ii) dioxin and cadmium
air monitoring data (from 2007 to 2008), collected at a fixed station, placed in the city centre, as well
as at three mobile short-term dioxin monitoring stations, located in the suburbs (the latter providing
dioxin data, only). Comparisons between measured and estimated emissions show non-negligible
difference, with a correlations for dioxin (rs = 0.42) and cadmium (rs = 0.41). Despite this, mean values
between estimated emissions and emission measurements are close to each other, in particular for
cadmium. Weekly average modelled concentrations show an overall good agreement with weekly
average measured concentrations in spring and summer but are generally lower than monitored data in
winter due to peak concentrations from diffuse sources representing an important proportion of
emissions in 2007/2008. The model provides better results for cadmium than for dioxin. Despite the
relevant errors in the model predictions, the model meets the validation criteria, defined by Chang and
Hanna for an urban dispersion model.

Simulation scenarios of air pollutant concentrations, reconstructed over the last 20 years, show
the effects of the variability of the pollutant sources over time with decreasing levels of dioxin and
cadmium concentrations in air. This is primarily due to the reduction in localized industrial releases,
which results in a general trend of homogenization of the exposure of the population.

The model further allows us to dissociate the contribution of different types of pollutant
sources on the population exposure. The impact on local concentrations due to industrial emissions,
which were originally responsible for the major impact on air quality, is shown to drop over the years
by 99% and 92% for dioxin and cadmium, respectively. Today, the major contributions are due to
diffuse miscellaneous sources in the case of dioxin and to traffic-related emissions for cadmium.

Average modelled concentrations at the study subjects’ residential locations range from 0.10
to 5.75 fg-TEQ/m?* for dioxin and 0.10 to 1.6 ng/m’® for cadmium and are comparable with data from
the literature.

The study results will be essential to increase the accuracy of the assessment of long-term

airborne dioxin and cadmium exposure and improve the results of epidemiological studies.



1. Introduction

Long-term exposure to air pollution has been consistently associated with adverse health
effects and reduced life expectancy (Pope et al., 2009). Health problems related to atmospheric
pollution increase in urban areas, due to the large number of sources of pollutant. Urban air pollution
is a mixture of multiple pollutants originating from a large variety of sources and includes various
substances classified by the International Agency for Research on Cancer (IARC) as carcinogenic or
probably carcinogenic to humans (Loomis et al., 2013). Among these, pollutants with endocrine-
disrupting properties and heavy metals have been specifically investigated due to their adverse
outcomes (Tchounwou et al., 2012; Kabir et al., 2015). Typical examples of these kinds of pollutant

are dioxins and cadmium.

Dioxins are environmental and persistent organic pollutants, with lipophilic properties, which
can contaminate food and accumulate in adipose tissues (Arisawa et al., 2003). Cadmium is a heavy
metal with endocrine-disrupting properties. The most toxic dioxin congener, 2,3,7,8-PCDD/F, and
cadmium have been classified as human carcinogens (Group 1) by the IARC (Baan et al., 2009;
Nawrot et al., 2006). Assessment of cadmium and dioxin exposures is therefore warranted, although it

is complicated by the latency in the disease development, especially for cancer (Ries et al., 2006).

Breast cancer has been positively linked with exposure to IARC Group 1 carcinogens with
endocrine-disrupting properties, such as 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD) (Dai and Oyana,
2008; Fabre et al., 2008), and cadmium (Cd) (Salehi et al., 2008; Liu et al., 2015; Julin et al., 2012),
but current evidence remains inconsistent. Some of the inconsistencies observed in epidemiological
studies may be due to methodological limitations, such as a lack of statistical power due to small study
populations, or a failure to control for individual breast cancer risk factors. Furthermore, the lack of a
past residential history for the study subjects and use of historical exposure estimates may have

resulted in exposure misclassification, which is likely to contribute to imprecise risk estimates.

The accurate assessment of airborne environmental pollutant exposures and their variation in
space and time represents a major challenge in epidemiological studies. Despite the presence of some
natural sources, such as forest fires and volcanic eruptions, the large majority of dioxin and cadmium
atmospheric releases are due to anthropogenic emissions (Qual et al., 2000; Nriagu, 1989). These are
generally related to incomplete combustion that occurs in industrial processes (chemicals
manufacturing, combustion processes, metallurgical processes, paper and pulp processing), domestic

heating and traffic (Pacyna and Pacyna, 2001; Lohmann and Jones, 1998).

Measurements of airborne dioxin and cadmium concentrations, as well as the flow rates of
their atmospheric emissions, are sparse, especially before the year 2000. Even though the amount of
monitoring data has progressively increased in the last few years (Qual et al., 2004), it remains largely
insufficient for estimating the spatial variability of the concentrations. Therefore, previous studies

investigating the impact of dioxin exposure on health mainly relied on the use of subject-source

3



distance as the key parameter for the exposure evaluation (e.g. Pronk et al., 2013; Langlois et al.,
2009; Zambon et al., 2007). However, the use of these kinds of proxies, seen as a means to overcome
the lack of measurement data, has been shown to be subject to substantial misclassification in
epidemiology studies (Cordioli et al., 2013). Therefore dispersion modelling is nowadays considered
as a more pertinent approach for exposure assessment with a high spatial resolution. Among the
studies based on dispersion modeling exposure assessment, only few focused on the link between
dioxin or cadmium exposure and breast cancer (Ranzi et al., 2011). Fabre et al. (2008) suggested that
exposure to dioxins is associated with an increased risk of breast cancer, and Liu et al. (2015)
observed an elevated risk of hormone receptor-negative tumors with higher exposure to cadmium
compounds. However, current evidence remains inconsistent and poor exposure assessment has been
advanced to explain the inconsistency of results in published studies (Cordioli et al., 2013). With the
exception of the study by Liu et al (2015), no previous studies have evaluated the agreement of
modeled data with air monitored data. One major reason for this is the lack of measurement data for
dioxin and cadmium emissions, in particular for earlier years and, as mentioned above, the lack of

monitoring data in ambient air.

To inform the exposure assessment in a case-control study nested in the French national
prospective women’s cohort of teaching and allied professionals (E3N) on the effects of long-term air
pollution exposure (including airborne dioxin and cadmium exposure) on breast cancer risk (Clavel-
Chapelon et al., 1997), the present study aims to i) determine the contribution of different source
categories (industrial, heating, traffic and diffuse) on air concentrations of dioxin and cadmium, as
well as their temporal variation over the 1991-2008 period in the Lyon metropolitan area (LMA) and
i1) estimate the temporal and spatial variability of the exposure levels of the E3N women living in this

arca.

For this purpose, following usual methods (e.g. Fabre et al., (2008); Ranzi et al., 2011), we
combine an emission model with an atmospheric dispersion model. In doing so, we take advantage of
i) a complete emission set and ii) available measurements of both pollutant emissions from industrial
sources and measurements of pollutant concentrations in ambient air. The latter allows us to evaluate
the reliability of the two models through comparison with measurement data and to estimate the

uncertainty of the industrial emissions.

The modelling chain is subsequently used to reconstruct i) historical trends of pollutant
concentration fields at ground level and ii) the relative exposure levels in a large urban area (1020

km?), over a period of 18 years at a fine temporal (1h) and spatial (25m) resolution.



2. Materials and Methods

The assessment of dioxin and cadmium concentrations within a selected area and over a
specific period (2.1) requires two main steps: 1) evaluation of the spatial and temporal variability of the
intensity of the pollutant sources (2.2), and ii) simulation of the effect of atmospheric turbulence on

pollutant dispersion (2.3).

2.1. Study population, area and period

The E3N study (Etude Epidémiologique aupres de femmes de la Mutuelle Générale de
I'Education Nationale) is an ongoing prospective cohort involving 98,995 French female volunteers,
born between 1925 and 1950, who are members of a national teachers’ health insurance plan (Clavel-
Chapelon et al., 2015). E3N participants were enrolled in 1990 and they completed self-administered
questionnaires every 2 to 3 years on cancer risk factors and residential history. For the present study,
we selected 421 participants who lived in a 30km x 34km area in the LMA in 1990. The LMA is the
urban area with the second largest population in France (1.4 million people) around Lyon, the third
largest city in the country. Figure 1 shows the geocoded residential addresses of the 421 women
residing in the LMA in 1990 using ESRI ArcGis software (Faure et al., 2017) and the population
density of the LMA. For the purpose of the present study, we consider the residential addresses to
remain unchanged over the whole study period. The choice of the LMA is principally based on the
availability of measurement of pollutant concentrations in ambient air, notably from a fixed station
providing data on cadmium and dioxin concentrations over two years (2007-2008), and three mobile
stations, providing 8 dioxin measurements per year. In France, this kind of measurement is exclusively
available for the LMA, thus explaining the choice of the study area. Another point of interest is given
by the historical variety of source categories in this area, and namely by the presence of several

industrial sources.



Legend

Measurement
stations
@ Lyon Centre
] Lyon South
. © Lyon North
/\ Feyzin
Population density
(no/km2)

0 - 500
© 500- 3000
[ 3000 - 150000

() Background
station

Y Bron Airport

O E3N subjects

E

B 0 25 5 75 10 km
L — —— ) o

Figure 1 — The Lyon metropolitan area (LMA) showing the distribution of the E3N subjects, the population
density (no/km?) in 2008 and locations of the measurement stations for long-term dioxin and cadmium
concentrations (Lyon Centre), short-term dioxin concentrations (Lyon South, Lyon North and Feyzin),

background PM10 concentrations and meteorological data (Bron airport).

2.2 Dioxin and cadmium emissions

To assess the historical dioxin and cadmium concentrations, the dispersion model requires a complete
set of emission data (localization, intensity, type) for each year. We distinguish three categories of
sources: industrial sources (2.2.1), miscellaneous diffuse sources (2.2.2) and traffic sources (2.2.3).

Measurements are available only for industrial emissions and for a limited period (2.2.4).



2.2.1 Industrial sources

Industrial dioxin and cadmium sources are identified through regional and national databases,
namely the GEREP (annual emission report on pollutant and greenhouse gas releases), IREP (French
National Registry of Pollutant Emissions) and the ICPE (Inventory of French classified facilities). This
information is complemented with information from institutions, industrial unions and nationally
recognized associations. Structured questionnaires were sent to the facilities identified to collect
additional information on their technical characteristics and activity rate. Given the absence of direct
measurement of dioxin and cadmium emissions during the early period of our study and in order to
achieve a standardized estimate of the source contributions, we used emission factors provided by the
Standardized Toolkit for Identification and Quantification of Dioxin and Furan Releases from UNEP
(https://toolkit.pops.int/) for dioxin emissions and the OMINEA (Organization and Methods of the

National Inventories of the Atmospheric Releases in France) for cadmium.

The Standardized Toolkit for Identification and Quantification of Dioxin and Furan Releases
from UNEP was used to characterize and quantify dioxin releases, in a wide range of industrial
sectors, based on their activity and technical characteristics (input materials, air pollution control
system, and flue gas or chimney height) as well as their evolution over time. The emission factor,
assessed for each facility, was coupled with the activity rate of the industry to obtain an estimate of

annual dioxin release (g-TEQ/year) for each industrial source.

Cadmium emissions were estimated using emission factors provided by the French database,
OMINEA, from the Inter-professional Technical Centre for studies of Air Pollution (CITEPA). This
database uses the Selected Nomenclature for Air Pollution (SNAP) European classification. To take

into account activity sectors not included in OMINEA, we used the EMEP database.

In order to assess uncertainties of industrial emissions, the information collected for each
industrial source during the inventory was rated according to the completeness of data on technical
parameters (in-depth information; approximate information; summary information) and activity rate
(known; known for at least one year of the activity period; approximated using an average activity rate
from similar sources) for each year of the study period. The four categories of confidence level (High,
Medium+, Medium-, and Low) of the emission estimates take into account both the technical
parameters and the activity rate and corresponds to the uncertainty of the emission estimates (=30%;
+50%; £75% and £100%) for each inventoried industrial source. All industrial sources were geocoded
at the position of the stack, based on aerial photographs and Google Street View using ESRI ArcGis
software. The methodology used to geocode study subjects and industrial sources is described in detail
elsewhere (Faure et al., 2017). Industrial emissions were modelled as elevated point sources with an

intensity that varies with an annual time step.



2.2.2 Diffuse and small sources

The estimate of all other kinds of dioxin and cadmium sources was provided by the
Association of Air Quality Surveillance in the Auvergne-Rhone-Alpes Region (ATMO-AURA)
cadaster, developed since 2000 for cadmium and 2002 for dioxin, and included releases for both
anthropic and natural sources. The cadaster was built with a top-down (disaggregation of national data
to the city level) and a bottom-up approach (aggregation of local data at the city-scale level) combined
with the use of emissions factors. The cadaster also takes into account the emissions of small facilities,
traffic, domestic heating and other miscellaneous sources. Sources were classified, based on the
activity sectors using the SNAP classification (Atmo Auvergne-Rhone-Alpes., 2016). The inventory at
the city level was distributed and spatially aggregated on a regular 1xlkm grid. Each cell contains
contributions of the 11 SNAP source categories. In order to avoid double counting the industrial
sources in the 1x1km cadaster cells, SNAP categories corresponding to facilities already inventoried

(2.2.1) were excluded from the cadaster.

To consider the different contributions to dioxin and cadmium air concentrations, the cadaster
is split into three parts according to the SNAP classification: traffic, heating and miscellaneous
emissions. Traffic emissions are projected into the street network (Sect. 2.2.3), and heating emissions
are considered as spatially distributed sources with their intensity on the 1x1km grid depending on the
population density. The temporal variability of heating emissions is modulated according to heating
activity as a function of the external temperature (using previous year’s correlation). Miscellaneous
sources include all other kinds of releases, such as diffuse source or burning of stolen copper cable. In
the absence of information about their variability, their emissions are considered as constant over the
2007-2008 period. Note that a significant contribution to emissions from miscellaneous sources is
provided by the combustion of the plastic sheath covering copper cables: the sheath being burned off
after the cables have been stolen. This activity appears to be the most important source of dioxin in
France for the most recent years of the study period (Serveau et al., 2013). Given the illegal nature of
this activity, these releases are extremely difficult to localize in space and time, and the total amount of
these releases can only be estimated at national level (based on the total amount of copper stolen over
the years). Their disaggregation across the national territory at the local scale is then simply based on

the local density of the population.

As is often the case in atmospheric pollutant dispersion studies at the urban scale (e.g. Soulhac
et al., 2017, Meneses et al., 2004), the intensity of the distributed and traffic emissions is provided by
local environmental agencies. For the LMA, the distribution of emissions intensity is provided by
ATMO AURA, based on data and information which are not in public access. In this context, it is
therefore impossible to quantify appropriate uncertainty levels and sensitivity analyses can only be

based on rough variation of emissions around the reference value (e.g. Soulhac 2012).



2.2.3 Traffic sources

Traffic is generally considered as a weak contributor to dioxin and cadmium emissions in
France (Serveau et al., 2013) and in Europe (Qual et al., 2004). However, traffic emissions may be
relevant in cities with a high building density, since they occur at ground level and within deep street
canyons that are characterized by low ventilation rates (Salizzoni et al., 2009; Buccolieri et al., 2015),
which leads to an accumulation of airborne pollutants. The traffic network of the LMA is split into 21
922 segments, each of them representing a street between two intersections, characterized by a specific
pollutant emission rate, with an hourly time step. For a detailed description of the methodology used to
estimate pollutant emissions from traffic fluxes the reader is referred to Soulhac et al. (2012). The non-
quantification of the uncertainty levels of traffic sources is due to the same reasons discussed above

for diffuse and small sources (see 2.2.2).

Direct information on traffic emissions was only available for 2007-2008. Before 2007, a
spatially averaged emission over the whole agglomeration provided by the cadaster was available
(2.2.3). This latter average is used to modulate the emissions over the whole traffic network (which is
assumed to be the same as for 2007-2008), keeping the same ratio of emissions between the different
street segments. The temporal variability of traffic emissions is modulated day by day according to

previous traffic flow observations (see Soulhac et al. (2012), for details).

2.2.4 Emission measurements

Measurements of emissions are only available for industrial sources and are provided by the
iREP database (French pollutant release register). IREP data are provided by industrialists since 2003.
For France as a whole, 128 and 409 measurements were available for dioxin and cadmium,
respectively. Concerning the LMA, the dataset contains emission measurement data for 5 sources of
cadmium and 3 sources of dioxin. Due to the scarcity of measurements available for the LMA area,
we perform a comparison of our estimates against emissions measurements for both the LMA area and

the whole of France (Figure 2).

2.3 Atmospheric dispersion

2.3.1 The SIRANE Model

The numerical simulations are performed with SIRANE, a model conceived to simulate
atmospheric pollutant dispersion in a built environment. Its specificity relies on the parameterisations
of the pollutant transfers within the urban canopy (Soulhac et al., 2011), namely the channeling and

the retention of pollutant within the street canyons (Soulhac et al., 2008; Salizzoni et al., 2009;
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Soulhac et al., 2013) and the mass transfer within street intersections (Soulhac et al., 2009). To date
SIRANE has been validated by means of wind tunnel experiments (Carpintieri et al., 2012; Ben Salem
et al., 2015) and open field measurement data (Soulhac et al., 2012). The most comprehensive
validation in a real urban area was recently published by Soulhac et al. (2017), based on the dispersion
of nitrogen oxides for the whole year 2008 over the same domain as in the present studytaking into
account all kinds of pollutant sources, i.e. traffic emissions, domestic heating, and industrial

emissions.

The meteorological data (wind speed and direction, temperature, cloud cover and precipitation
intensity) used in the model were collected by Météo France at the Bron Airport (Figure 1). These are
needed to estimate the parameter governing the pollutant dispersion, as well as their dry and wet
deposition, with an hourly time-step. In the model, we consider different source typologies: industrial
emissions (Sect 2.2.1) are represented as elevated point sources (taking into account the effects related
to buoyancy and momentum fluxes at the emissions), traffic emissions are line sources distributed on a
road network, and miscellaneous diffuse sources are represented as ground level area sources. Without
any direct information about the size distribution of the pollutant particles, according to previous
studies (Sugita et al., 2004; Fabre et al., 2008; European Commission, 2000; Angeles Gonzalez et al.,
2012) we assume these to have a diameter of 1um. We performed simulations, with a fine resolution
(25 meters), over five years for each pollutant, namely in 1991, 1996, 2002, 2007 and 2008 for dioxin
and in 1991, 1996, 2000, 2007 and 2008 for cadmium. The earliest year taken into account is 1991,
due to the low quality of the meteorological data for 1990. The choice of two different years, i.e. 2000
for cadmium and 2002 for dioxin, is due to the fact that these were the earliest years for which
information from the source cadaster was available. Before 2000 we only had estimates for the
industrial sources, and no cadaster data were available. We therefore assumed that the contributions of
all other sources are those provided by the earliest data available in the emission cadaster, i.e. 2000 for
cadmium and 2002 for dioxin. With this assumption, dioxin and cadmium dispersion is modelled for

1991 and 1996.

2.3.2 Background concentrations

Pollutant concentrations within a given domain result from both local emissions and emissions
from sources located outside the domain. The contribution of the latter is usually referred to as
‘background concentration’. The characterization of the background concentrations is a key issue in
pollutant dispersion modelling at the local scale (Beelen et al.,, 2009). These background
concentrations are generally estimated by means of nested model simulations or through direct
measurements. In the first approach (nested models), the results provided by a regional model are used
as boundary conditions for the simulation at the local scale (Soulhac et al., 2003). In the second

approach, the data provided by stations placed in rural areas (i.e. located away from the pollutant
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sources) surrounding the urban agglomeration are assumed to be representative of the background
values (Soulhac et al., 2012). For the pollutants of interest in our study, both estimates are missing
since we do not have any large-scale simulations or any measurements in the surrounding rural area.
The only possible way to estimate a plausible value of background concentration is therefore to refer

to data from the literature.

A first survey of typical values of dioxin concentration was provided by Lohmann and Jones
(1998) who reported annual average values of 100-400 fg TEQ.m™ in urban areas, 20-50 fg TEQm™ in
rural areas and close to 10 fg TEQ.m? in remote rural areas. Despite the general decrease of the
intensity of dioxin emissions over the last few years, recent measurements collected throughout the
French territory (Table 1) generally confirm these early estimates by Lohmann and Jones (1998).
These values are similar to the background values reported by the U.S. Environmental Protection
Agency (2013), for the National Dioxin Air Monitoring Network (NDAMN) for the period 1998-
2004, showing TEQ concentrations of 15.9 fg TEQ.m-3 for urban and 13.9 fg TEQ.m-3 for rural
areas, with high values during the fall and winter months, compared to the spring and summer months.
Today, different estimates of background concentrations collected in different regions of France
indicate minimal dioxin concentrations in the range 5-40 fg TEQ.m™ and values in remote urban areas
that are around 10 fg TEQ.m™. This latter value was assumed here as an annual average for the dioxin

background concentrations.

A review from the European Commission (2000) indicate usual concentrations of cadmium
ranging from 2 to 20 ng.m™ in industrial areas, 0.2 to 2.5 ng.m™ in urban areas and 0.1 to 0.4 ng.m™ in
rural areas. More recent data from the European air quality database AirBase indicate cadmium
concentrations of 0.1-3.0 ng.m™ for both urban traffic and background levels (Strincone et al., 2013).

For the present study a background concentration of 0.1 ng.m is considered for cadmium.

Nb. of Years of
. fg-TEQ.m-3 Type Reference
sites measurement
Rural I site 10-90 Weekly average 2004 AirParif, 2005
Urban 9 sites 20-3410
Urban 1 site 5-20
Weekly average 2006 Atmo Poitou-Charentes, 2006
Industrials 1 site 9-28
Urban 1 site 39
Annual average 2010 Atmo Nord-Pas de Calais, 2010
Industrial 1 site 104
Industrial 1 site 18-140 Annual average ~ 1999-2012  Atmo Languedoc-Roussillon, 2013
Industrial 15 sites 21-129 R
Urban 1 site 2437 Annual average  2008-2012  Atmo Auvergne-Rhone-Alpes, 2014

Table 1 — Details on dioxin measurements by French Air Quality Associations (AASQA).
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Several studies show a relevant seasonal variability in the background concentrations for both
pollutants, with higher values in winter than in summer (Wai Ting Tung et al., 2005; E.Ahmedv et al.,
2016; Duan et al., 2012; EPA 2013). Accordingly, dioxin and cadmium background weekly
concentrations are modulated over time, in line with the variation of the weekly average PM10
concentrations (Umlauf et al., 2010; Castro-Jiménez et al., 2012), as measured from the reference

background monitoring station (Figure 1) of air quality studies in Lyon (Soulhac et al., 2017).

2.3.3 Concentration measurements

The monitoring of airborne dioxin and cadmium has been performed by the air quality
association of the Auvergne-Rhone-Alpes region (ATMO-AURA) in the LMA since 2007 (see Figure
1). For the 2007-2008 period, 102 and 94 weekly average measurements for dioxin and cadmium,
respectively, are available, from a fixed station, referred to here as ‘Lyon Centre’. For this same
period, three mobile stations, referred to as ‘Lyon South’, ‘Lyon Nord’ and ‘Feyzin’, provide short-
term dioxin measurements. The ‘Lyon South’ station, placed within the urban area, and the ‘Lyon
North’ station, placed in a sub-urban area, provided 8 weekly measurements only (in 2007 for Lyon
South; in 2008 for Lyon North). The ‘Feyzin’ station (industrialised area in the south of Lyon)
collected 16 measurements (evenly distributed in 2007 and 2008). To compare modelled
concentrations and monitoring data from the Lyon Centre station, we use weekly average
concentrations of dioxin (ITEQ-fg.m-3) and cadmium (ng.m-3). We further use statistical indices and
acceptance criteria (Chang and Hanna, 2012). Since the short-term period measurements were not

performed exactly on the same periods, we could not include these data in the statistical analysis.

3. Results and Discussion

The reliability of the modelling chain is evaluated by a systematic comparison of the model
predictions with direct measurements of pollutant emissions (3.1.1) and concentrations (3.2.1). The
emission model and the dispersion model is then used to simulate the historical trends over the 20-year
period considered in this study (3.2.2). Finally, we provide a classification of the E3N subjects on the
LMA, depending on their exposure to concentrations of dioxin and cadmium in air over the 1991-2008

period (3.3).
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3.1 Emissions

3.1.1 Comparison with available measurement

In the LMA, between 1990 and 2008, we identify 31 industrial dioxin and cadmium sources.
At the national level, 2620 dioxin sources and 2690 cadmium sources are inventoried in the same
period. Given the low number of measurements in the LMA (Sect. 2.2.4), we perform a comparison
between emission estimates and measurements considering two samples: the emissions in France as a

whole and those in the LMA (Figure 2 and Table 2).

Dioxin France (n=128) LMA (n=7)
Mean (SD)  Median (Min-Max) Mean (SD)  Median (Min-Max)
Measurements (g/year) 4.0 (3.9) 2.8 (0.1-19.0) 2.5(1.4) 3.1(0.1-3.5)
Estimations (g-TEQ/year) 5.8 (12.7) 1.7 (0.0001-56.6) 5.1(3.3) 5.4 (0.1-7.9)
Cadmium France (n=409) LMA (n=17)
Mean (SD)  Median (Min-Max) Mean (SD)  Median (Min-Max)
Measurements (kg/year) 47 (105) 23 (1.8-1240) 12 (14) 10 (0.1-50)
Estimations (kg/year) 49 (197) 16 (0.1-3007) 11 (10) 7.0 (0.2-41)

Table 2 — Statistical description of measured and estimated emissions for dioxin and cadmium for France as a
whole and the LMA.

For both, the national level and the LMA, mean values of estimated emissions were close to
emission measurements for cadmium and generally overestimated dioxin measurement values (Table
2), with similar Spearman’s rank correlations for dioxin (rs = 0.42) and cadmium (rs = 0.41). The
comparison between our estimate (and their relative uncertainties) and measurement of dioxin and
cadmium emission is represented in Figure 2. The majority of estimated emissions are within £ 100%
of measured emissions for cadmium and + 200% for dioxin (Figure 2). For both pollutants, the number
of sites for which emissions are overestimated by more than 200% is small (5% for cadmium and 12%
for dioxin). For both pollutants, we obtain a similar value of the Spearman’s rank correlation
coefficient. When considering the LMA, we observe similar results. On average, estimates of
emissions tend to overestimate the measured dioxin emissions. For cadmium, the averages of our
estimates and of the measurements are very similar. On Figure 2, for emission estimates placed in the
LMA (red dot), 2 out of 7 dioxin emission measurements and 4 out of 17 cadmium emissions

measurements are over/underestimated by more than 200%.

The uncertainties of dioxin and cadmium industrial source emission estimates range from 30%
to 100%. At the national level, we observe average uncertainties of £65% and +68% for dioxin and
cadmium emission estimates, respectively. These national averaged values are highly influenced by

the large number of hospital waste incinerators (n=1442), characterised by a low confidence level of
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the technical and activity information collected. Compared to the national level, average uncertainties
in the LMA are lower for both dioxin (£38%) and cadmium emissions (£35%) due to the relatively

low number of hospital waste incinerators (n=3).

This comparison between model estimates of emissions and measurements cannot however be
considered as a “validation” of the emission model. The emission measurements from industrial
sources represent only a small portion of the pollutant sources, whose intensity is reasonably expected
to be characterized by relevant fluctuations over time. For this reason the emission measurements
cannot be considered as fully representative of actual emissions occurring over a whole year, and have

therefore to be treated with caution.
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Figure 2 — Comparison between annual average estimates of dioxin (a) and cadmium (b) industrial emissions and

measurements in the LMA area and in France as a whole between 2003 and 2008

3.1.2 Historical trends

Estimates of industrial emissions significantly decrease in the period 1990-2008, by 99% and
85%, for dioxins and cadmium, respectively. For both pollutants, maximal industrial releases occur
before 1994. Dioxin emissions exhibit two clear drops in 1996 and in 2006, whereas cadmium
emissions decrease gradually over the period (Figures 3a and 3b). The variability of the emissions is
due to regulatory constraints (Nzihou et al., 2012) and technological evolutions. Dioxin emissions
show the effects of prescription on municipal solid waste incinerator flue gas treatment systems in
1996, and the implementation of a new dioxin emission limit value in 2005. Over time, emission
uncertainties of industrial sources in the LMA vary slightly from £37 % in 1990 to £33 % in 2008,
except for 2 year (£ 68% in 2006 and £69% in 2007), due to a major dioxin source with a low

confidence level.
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The data presented in Table 3 show that the global reduction in emissions is associated with a
major change in the relative contribution of the different sources to total emissions. Industry is the
main source of dioxin emissions for 1991, 1996 and 2002. Between 2002 and 2008, industrial
emissions of dioxin decrease and diffuse sources become the major contributor (56% of total dioxin
emissions). Despite a decrease over the years, industrial sources remain the main source of cadmium
emissions for the whole period. The proportion of cadmium emissions from traffic increases from
4.3% to 11.9% between 2002 and 2008.

These general tendencies are in agreement with those identified by CITEPA, reporting that the
total emissions of dioxin and cadmium in France decreased by 95 % and 80%, respectively, between

1990 and 2008 (Serveau et al., 2013).
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Figure 3 - Estimates of industrial dioxin (a) and cadmium (b) releases in the LMA (1990-2008)

Dioxin emissions Cadmium emissions

Total Total
Industrial ~ Diffuse  Heating  Traffic Industrial ~ Diffuse  Heating  Traffic
(g/year) (kg/year)

1991 98.2% 1.4% 0.3% 0.1% 73.7 91.1% 52% 1.0% 2.8% 3472
1996 92.1% 5.9% 1.4% 0.5% 16.9 89.3% 6.2% 1.1% 3.3% 290.2

2002 91.4% 6.5% 1.6% 0.6% 155 86.3% 8.0% 1.5% 4.3% 164.8
2008 31.4% 56.0% 8.9% 3.7% 2.0 78.7% 4.6% 4.8% 11.9% 593

Table 3 — Contribution to total dioxin (a) and cadmium (b) emissions in the LMA from industrial, diffuse,

heating and traffic sources
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In 2007 and 2008, i.e. the period for which we have monitoring data, dioxin emissions from
diffuse sources are the major contributor to total dioxin emissions and releases due to the burning of
stolen cables are considered to represent the main component of diffuse emissions at the national level

(Serveau et al., 2013).

3.2 Ambient air concentrations

3.2.1 Comparison with available measurements

The comparison between simulated ground-level concentrations and measured weekly-average
concentrations registered at the fixed monitoring station (Lyon Centre) for 2007-2008 is presented in

Figure 4 and 5.

Weekly average measurements show a clear seasonal trend, with higher concentrations in winter
and lower in summer and spring. Winter dioxin peaks attain concentration levels up to 10 times higher
than summer values; cadmium peaks are instead only four times the minimal summer values. Besides
the winter peaks, we observe the presence of other peaks, which appear almost randomly during the
year and seem not to be correlated to the occurrence of peculiar meteorological conditions. When
compared to minimal summer values, these distributed peaks are larger for dioxin than for cadmium.
These unusually high measured values are therefore likely to be due to miscellaneous uncontrolled
sources, and they mainly concern dioxin emissions. As shown in Sect 3.1 (Table 3), in 2007-2008, a
large proportion of dioxin emissions are due to miscellaneous and diffuse releases, such as the burning
of stolen copper cables. These kinds of releases are not predictable in an emission scenario and can
produce very intense emissions, localized both in time and in space that can in turn affect local

measured concentrations.

Modelled dioxin concentrations (Figure 4) are overall in good agreement with those registered at
the Lyon Centre station in spring and summer. However the trend of the modeled data is not able to
reproduce the seasonal variations observed in the measurements. Non-negligible differences between
simulations and experimental data are therefore observed during the winter, when the modeled
concentrations are ten times lower than the peaks observed experimentally. As previously discussed,
these peaks are likely due to uncontrolled and unpredictable diffuse emissions of dioxin, which are not
taken into account in our emission scenarios. We therefore expect these systematic underestimates to
be due to the uncertainties in our emission scenarios rather than to uncertainties in the dispersion
models. Other errors in the numerical estimates of dioxin concentration can be attributed to the lack of
information on plume depletion mechanisms such as the degradation due to the reaction with hydroxyl

radicals (Cleverly et al., 2007), direct photolysis, or uncertainties in dioxin- vapor/particle partitioning,.
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In a similar way, modelled cadmium concentrations show a general good agreement with
measured concentrations in spring and summer and significant discrepancies in winter, a period during
which the model generally tends to underestimate monitored values. For cadmium, the model results
generally reproduce the seasonal trend better than for dioxin, even though they fail to predict some
winter peaks during the winter. The discrepancies between model and measured data are however
significantly lower than those observed in case of dioxin data. This reduced uncertainty reflects the
higher accuracy of the cadmium emission scenario (compared to that of dioxin). Indeed, the emission
scenario for cadmium is not affected by the large uncertainties related to diffuse sources, whose

contribution in the emission scenario is significantly lower than that of industrial sources (Tab. 3).

Based on these observations, we can assert that the emissions related to the burning of copper
cables (and others unpredictable releases) are a major source of uncertainty in modelled dioxin
concentrations. In order to have an estimate of the occurrence of these (unpredictable) releases and
their impact on the air pollutant concentrations, we examined the ratio between measured and
modelled dioxin concentrations (median: 1.47) and the ratio between measured concentrations of
dioxin and cadmium (median: 1.25x10%). For the weeks with a measured/modeled dioxin ratio in the
range 0.5-2, the median dioxin/cadmium ratio is close to 1x10 (1.09x10*). However, in the 14 weeks
during which the model exhibits relevant under-prediction of the dioxin concentrations
(measured/modeled dioxin ratio above twice the median ratio), the median dioxin/cadmium
concentration ratio is equal to 2.39x10* (nearly 2 time the median dioxin/cadmium ratio). This
decoupling between dioxin and cadmium concentration levels is likely to be associated with the
occurrence of unpredictable intense dioxin releases in the study area. Note that the impact of these
‘accidental’ releases become more and more important as the general concentration level tended to

decrease over time.

For both pollutants, the systematic under-prediction of the measured concentrations may be, at
least partially, attributed to the role of re-suspension of particles, which can have a major role in the
dispersion of particles in a highly urbanized area (ATMO Auvergne-Rhone-Alpes., 2014). However,

this physical phenomenon is not taken into account in the SIRANE model.

Since background concentrations is a major contributor to air pollution levels over the whole
agglomeration (this is also the case for other pollutant as NOx and PM, see Soulhac et al. (2012,
2017)), we have plotted its time-dependency in Figure 4. This clearly shows that the evolutions of the
concentration levels are not only related to the modulation of the background. Notably, the model is
able to predict cadmium concentration peaks, as determined by particular meteorological conditions
(Figure 4b). Even in the case of dioxins, some of the seasonal peaks can actually be predicted by the
model. The variability associated to these peaks is however small when observed with a concentration

scale that is imposed by the large winter peaks (Figure 4a).
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Despite the different levels of agreement between modelled and measured dioxin and cadmium
concentrations, the two time series produce similar scatter plots, with similar R? coefficients (R* = 0.37
for dioxin and 0.39 for cadmium). Yet, for cadmium the dispersion of the data is reduced and the value
of R? increases from 0.39 to 0.57 after the exclusion of two outliers. Despite the differences observed
between the time series, the model satisfies the validation criteria for both pollutants, as defined by

Chang and Hanna (2012), for an urban dispersion model (Table 4).
The 2007 and 2008 average modelled dioxin concentrations (17.7fg-TEQ/m?) are significantly

lower than the monitored concentrations (35.5fg-TEQ/m’). For cadmium, the comparison between

modelled (0.18ng/m’) and measurement data (0.23ng/m?) show a better agreement between the two.

The results for the mobile short-term dioxin stations (namely North Lyon, South Lyon and Feyzin)
in the 2007-2008 (Figure 5a) are similar to those for the fixed station, with a clear tendency to
underestimate measured data. A detailed analysis of the data suggests however different tendencies at
the three stations. At the urban and suburban stations (South Lyon and North Lyon), we observe an
average modelled concentration of 15.70 fg-TEQ/m3 (measured: 25.19 fg-TEQ/m3) and 11.32fg-
TEQ/m3 (measured: 24.76 fg-TEQ/m3), respectively. For these two station, the range of
concentrations is reduced, the model underestimates the dioxin concentration, by a factor of two, for
only 2 and 3 measurement concentrations (over 8). At the industrial station (Feyzin), the average
measured concentrations are higher than for the other stations (39.68 fg-TEQ/m3), and the average
modelled concentration is equal to 14.42 fg/m3. At this location, the model seems less performant, and
underestimates the dioxin concentrations by a factor of 2 for 11 weeks (out of 16). Unfortunately, the
limited number of these short-term measurements prevents us to include these in a more

comprehensive statistical analysis of the model performance.

The analyses of the sensitivity of our modelled concentrations to the uncertainties in industrial
emissions shows a variability of the total average concentration (at the Lyon center monitoring station)
of £0.5% (+0.09 fg-TEQ/m?) for dioxin and £1.4% (+0.003 ng/m3) for cadmium, respectively (Figure
4a and 4b). These variations turn out to be negligible compared to the absolute concentration values.
The same results are observed for the short term measurement stations. This is of course due to the
small contribution of industrials sources to the total concentration in this particular period (Table 5 and
7). Therefore, the uncertainties in the industrial emissions cannot reveal the reasons for the systematic

underestimate of the average concentrations measured at the monitoring stations.
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3.2.2 Historical trend and source sector contributions

The background concentration, whose annual average is assumed to be constant over the whole
period, is the major contributor to the average concentration over the area, for both cadmium and
dioxin (Tables 6 & 8). On the other hand, contributions from the sources in the LMA vary during the
study period.

Dioxin

In the 1991-2008 period, modelled annual average dioxin concentrations on the LMA domain
decrease by 36%. This reduction mainly occurs before 1996, whereas between 2002 and 2008, the
average annual dioxin concentration decreases only slightly (from 12.56fg TEQ/m’® to 11.28fg
TEQ/m?) (Table 5). Between 1996 and 2008, we observe, however, a relevant change in the spatial
concentration patterns, and the local concentration peaks exhibit a reduction, which is much larger

than that of the mean values.

This general trend implies two main features: i) dioxin concentrations decrease in the most
exposed areas and ii) the difference between the most exposed and the least exposed areas is also
reduced. It is worth noting that in 1991, the 1% most exposed area to industrial emissions was 100
times more exposed than in 2008. As a result, the concentration field appears more homogeneous in
2008 compared to that in the previous years. These variations are mainly due to the fall by 99% in the
contribution of industrial sources. Furthermore, uncertainties in dioxin emission (that are due to
industrial emissions) in the LMA decrease from + 12.5% in 1991 to £0.3% in 2008. Between 2002 and
2008, the contribution from industrial sources becomes negligible whereas the contribution of all other

sources (diffuse sources, heating and traffic) remains stable (Table 6).

In each modelled scenario, dioxin concentrations are higher in the city centre, due to the higher
density of pollutant sources. Highest concentrations are however located downwind close to

industrials sources (Figure 6).

Cadmium

Considering the whole 18-year period, the average annual cadmium concentration and the 99™
percentile declined by 26% and 51%, respectively. This decrease is mainly due to a strong reduction in
the intensity of industrial and diffuse sources (92% and 82%, respectively) and is also associated with
a decrease of uncertainties in the total concentration over the LMA, due to industrial cadmium
emission (from £6.3% to +0.6%). Between 1991 and 2000, we observe slight differences in average
concentrations (from 0.16 to 1.49ng.m™) and in the concentration patterns, with hot spots above 1.6

ng/m® occurring close to industrial facilities and high concentrations (between 0.5 and Ing/m?®) on
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major road (as show on Figure 7). In the 1990-2000 period, the highest concentrations of cadmium

always occur close to industrial sources.

The main decrease in the average annual cadmium concentration is observed between 2000 and
2008 (from 0.149ng/m? to 0.119ng/m?). In this 8-years period, the contribution due to traffic and
domestic heating to the modelled cadmium concentrations remains stable (around 8% and 4%
respectively) while the contribution due to industrial and diffuse sources decrease (from 10% to
around 2%). Therefore, compared to the year 2000 scenario, the concentration field in 2008 appears to
be significantly altered. Among the emissions occurring within the studied domain, traffic has become
the major contributor to the average modelled cadmium concentrations (Table 7 and Table 8), and this
results in concentration fields (Figure 7d) in which the maximal values take place along the major
roads. Note that, when occurring within street canyons, the impact of these emissions is further

amplified, and requires specific modelling tools to be predicted.

3.3 Dioxin and cadmium exposure of study subjects in the study area

To evaluate the differences in population exposure we considered annual average concentrations,
computed at the residential address location of the 421 E3N subject, for four references years (1991,

1996, 2002, and 2008).

3.3.1 Dioxin

The modelled median dioxin concentration at the address locations decrease by 31%, i.e. from
19.50fg TEQ/m? in 1991 to 13.45fg TEQ/m? in 2008, and maximal concentrations decrease by 76%,
from 82.1fg TEQ/m? in 1999 to 20.1fg TEQ/m? in 2008. Whereas in 1991, 75% of the study subjects
were exposed above 16fg TEQ/m?, only 25% are exposed to values exceeding 16fg TEQ/m? in 2008
(Figure8a). Similar to the decrease of modelled concentrations over the entire LMA, the observed
decrease mainly occurs before 1996 and is associated with the decrease of industrial dioxin emissions.
After 1996 dioxin average concentrations vary slightly (from 15.61fg TEQ/m® to 13.45fg TEQ/m’)

with an average decrease of 14%.

Uncertainties due to industrial dioxin emissions decrease over time and are associated with small
variations of the total concentration at the E3N subjects’ residence location (from +10.6% in 1991 to
+0.3% in 2008). These relative variations remain constant over space even in the most exposed area of

the LMA.

During this 18 year period, background levels of exposure are the major contribution to average
dioxin concentrations in the LMA (Table 9). However, at some E3N subject locations, background
contribute to less than 20% to the exposure. Their exposure is instead mainly linked to industrial

sources in 1991 and to diffuse sources in the subsequent period. The contribution from traffic and
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heating to average concentration levels remains weak (around 3% and 1%, respectively). Overall,
annual average dioxin concentrations, at the subjects residence location, remain below the WHO
indicator, i.e. < 300 fg-TEQ/m? (WHO, 2000), even when considering uncertainties of the industrial

emission estimates. Note however that a small area of the LMA was above this limit in 1991.

Summarizing, over the study period, average dioxin concentrations at the study subjects
residential locations due to industrial sources range from 0.10 to 5.75fg TEQ/m’. These values are
similar to those provided by previous modelling studies (which however took into account industrial
sources only), namely Cordier et al. (2010), Zambon et al. (2007) and Floret et al. (2006), who found
average dioxin concentrations of 3fg TEQ/m’®, between 4 and 6fg TEQ/m’® and between 0.1 and 1.6fg
TEQ/m’, respectively.

3.3.2 Cadmium
Over the 18-year period, median cadmium concentrations at the E3N volunteers’ locations
decrease by 33%, from 0.21ng/m’ to 0.14ng/m* and the maximum concentration decline by 27%, from

1.60ng/m* to 1.17ng/m’.

In 1991, 75% of the E3N subjects are exposed to values above 0.17ng/m* whereas in 2008, only
5% are exposed to concentrations exceeding this value (Figure 8b). At the same time, the contribution
of industrial and diffuse sources on the median cadmium concentrations decreases by 91% and 87%,
respectively. The main reduction in concentration occurs between 2000 and 2008. This is mainly due
to the huge decrease in releases due to industrial and diffuse sources (-85% and -86%). The
contribution of domestic heating to cadmium concentration remains weak and stable during the whole
period. As for dioxin, uncertainties due to industrials emissions decrease over the years and have a

small impact on the total concentration at the E3N location (from £5.9% in 1991 to £0.8% in 2008).

Differently from the case of dioxin, traffic is one of the major contributors (around 19%) of
cadmium concentrations at the E3N location, over the whole period. In 2008, traffic is by far the main
contributor to median cadmium concentrations. The highest concentration value (> Ing/3) are
therefore observed for E3N subjects (Table 10) located in street canyons. Furthermore, these locations
contribute in amplifying the impact of traffic-related emissions, due to the reduced ventilation of these
peculiar urban environments. Overall, the observed annual average cadmium concentrations remain
below the WHO indicator for cadmium air concentration (< 5ng/m’) (WHO 2000), even after

considering uncertainties of the estimates.

Average cadmium concentrations at the study subject’s residential location range from 0.10 ng.m™
to 1.6 ng.m>. These levels are similar to those reported by Liu et al. (2015), who modelled the
airborne cadmium exposure of more than 100.000 women from the California Teachers Study cohort,

and estimated values in the range 0.04-12ng.m>.
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Conclusions

In the framework of an epidemiological study on the long-term effects of dioxin and cadmium
exposure on breast cancer risk, we have herein presented the results of a modelling chain, simulating
the evolution in space and time of measured and modelled ground-level air concentrations of these
pollutants over a large urban area (1020km?) and over a period of 18 years at a fine temporal (1h) and
spatial (25m) resolution. To our knowledge, this is the first study to assess the spatiotemporal
variability of dioxin and cadmium concentrations over almost 2 decades, comparing modelled and
measured concentrations, and taking into account information on a large variety of pollutant sources
(industrial, traffic, diffuse and heating) and background concentrations for the whole study area and at
individual residence locations. Previous studies mainly focused on emissions from incinerators and a
majority of studies used simplified exposure measures, subject to misclassification bias. Furthermore,
this is the first study comparing model-predicted concentrations to ambient air concentrations for
dioxin.

The study relies on a modelling chain made up of two modules: one dedicated to the estimate
of dioxin and cadmium releases and the other to the simulation of their atmospheric dispersion. The
performance of these two modules has been evaluated against industrial emissions measurements

(both at a national and local level) and to air pollution concentrations.

Results obtained for pollutant emission estimates show that these are affected by non-
negligible differences compared to emission measurements that are generally within the range of
+100% for cadmium and +200% for dioxin. Comparisons between modelled and monitored
concentrations, registered at a fixed position (located in the city centre) over two years (2007-2008),
are also characterized by some non-negligible differences. In particular the model is unable to
reproduce dioxin peaks observed during the winter. The model instead captures better the cadmium
variations, including some of the peaks observed during the winter. Despite these differences observed
in the time series, our model satisfied the validation criteria for both pollutants, as defined by Chang
and Hanna (2012). The trend observed in the dioxins data at the fixed monitoring station is supported

by the short term measurement made at the three mobile sites (at urban, suburban and industrial sites).

The sensitivity analysis shows that, in 2007-2008, uncertainties associated with industrials
emissions are responsible of negligible variations of ground level concentrations. Evaluated at the
fixed monitoring station these are of +1% for dioxin and +4% cadmium. Using the model to
reconstruct past air pollution scenarios over two decades, we observed a decrease of dioxin and
cadmium concentration. Their spatial average is reduced by 36% for dioxin and 26% for cadmium,
whereas the 99™ percentile of the concentration is reduced by 75% for dioxin and -51% for cadmium.
This reduction is mainly associated with the progressive reduction of the intensity of localized

industrial sources and results in concentration fields that tend to become more homogeneous.
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The comparison with published results shows that our estimates of dioxin and cadmium
concentrations at the E3N ‘study subjects’ locations are similar to those provided by other studies (Liu
et al., 2015; Cordier et al., 2010; Zambon et al., 2007 and Floret et al., 2006). Median concentrations
at these locations decrease by 31% and 33% for dioxin and cadmium, respectively, from 1991 and
2008. The contributions of the industrial sources to the median concentration drop by 98% for dioxin
and 91% for cadmium over the years. Note that variations of the concentration at the E3N subject
location due to uncertainties in industrials releases also decrease during the study period (from £10.6%
to £0.3% for dioxin concentration; from +5.9% to + 0.8% for cadmium concentration). Notably, for
the most recent scenario, i.e. 2008, we observe that the main contributors to dioxin and cadmium
concentrations are due to miscellaneous diffuse sources and to traffic, respectively. During the study
period, background levels are the major contributors to annual average dioxin and cadmium
concentrations in the LMA. This contribution is however variable according to the year and the subject

location and ranges from 20% to 98%.

A major limitation in our study is the lack of direct measurements or emission data for diffuse
and small sources and traffic included in our modelling chain. Contrary to industrial emissions, we
were not able to quantify precisely the uncertainties associated with this type of emissions. This should
be investigated in future research that should also assess the implications on the misclassification of
individuals’ exposure. The information provided by our numerical results about the contribution of the
different sources on the exposure of the E3N cohort subjects (and their variation over time) will be
essential to increase the accuracy of the assessment of long-term airborne dioxin and cadmium

exposure and improve the results of epidemiological studies.
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3. Conclusion

Ce travail a été une étape préliminaire aux études épidémiologiques GEO3N et XENAIR qui
étudient I’exposition atmosphérique aux dioxines et au cadmium des femmes de la cohorte E3N, pour

évaluer le risque de cancer du sein associé a cette exposition.

A notre connaissance, il s'agit de la premicre étude qui évalue la variabilité spatio-temporelle des
concentrations de dioxines et de cadmium sur pres de deux décennies, en comparant les concentrations
modélisées et mesurées, en prenant en compte une grande variété de types de sources (industrielle,
diffuse, liée au trafic ou au chauffage) ainsi que les concentrations de fond. C’est également la premicre
¢tude comparant les concentrations prédites par un mode¢le de dispersion aux concentrations de dioxines

mesurées dans l'air ambiant.

Les résultats obtenus pour les estimations des émissions montrent que ceux-ci sont affectés par des
différences non-négligeables par rapport aux mesures et se situent généralement entre =100% pour le
cadmium et +200% pour la dioxine. Ces résultats restent en cohérence avec d’autres comparaisons
observées dans la littérature (Breivik et al. 2006). Les comparaisons, sur deux ans (2007-2008), entre
les concentrations modélisées et mesurées sont caractérisées par une sous-estimation des concentrations
moyennes (résultats similaires observés par Liu et al (2015) pour le cadmium et Garcia et al (2013) pour
d’autres métaux lourds) (Garcia et al. 2014; Liu et al. 2015b). Pour les dioxines, le modéle n’est pas
capable de reproduire un certain nombre de pics de concentration, particuliérement en hiver. Cependant,
il est a noté que les comparaisons avec des mesures réalisées en centre-ville montrent de meilleurs
résultats que la comparaison avec les mesures ponctuelles réalisées en zone industrielles proche de
sources de dioxines. En ce qui concerne le cadmium, le modéle capture mieux les variations

hebdomadaires de concentrations, y compris les pics observés pendant l'hiver.

Malgré ces différences, les résultats remplissent les critéres de validation pour les deux polluants,
tels que définis par Chang et Hanna (2012) pour un modéle en milieu urbain (Hanna and Chang 2012).
De plus, I’article a permis, en étudiant la variation du ratio dioxine/cadmium, d’illustrer 1’impact
important des éveénements locaux et imprédictibles (incendie, brilages de cables, etc.) sur les
concentrations de dioxines.

La comparaison avec les résultats précédemment publiés montre que nos estimations des
concentrations en dioxines et cadmium a la localisation des sujets de la cohorte E3N sont similaires aux

valeurs fournies par d'autres études plus limitées dans 1’espace et dans le temps (Cordier et al. 2010;

Floret et al. 2006; Liu et al. 2015; Zambon et al. 2007).
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Ce travail met en évidence que les sources industrielles peuvent étre considérées, sur la décennie
1990-2000, comme les principales sources affectant 'exposition des sujets et les principales sources
d’expositions différentielles. Au cours de la période suivante (2000-2008), nous avons identifi¢ une
baisse générale des niveaux d'exposition, mais surtout une disparition des zones de forte concentration
et donc une réduction de la gamme des niveaux d'exposition (les différences d'exposition entre les sujets
¢taient beaucoup plus importantes dans la décennie 1990-2000 que dans la période 2000-2008). Pour le
scénario le plus récent, a savoir 2008, nous observons que les principaux contributeurs aux
concentrations sont dii a des sources diffuses diverses pour les dioxines et au trafic pour le cadmium.
Ces observations soulignent la difficulté des études épidémiologiques a classer les sujets en fonction de
leurs niveaux d'exposition, en raison des faibles concentrations observées actuellement. En raison de la
classification des dioxines comme cancérogene sans seuil, des estimations de l'exposition avec une
grande précision sont néanmoins nécessaires méme si les niveaux d'exposition sont faibles au cours de

la période 2000-2008.

L'une des principales limites de notre étude est I’évaluation de la contribution du brilage de cables.
Les émissions sont estimées a partir de la quantité de cables volés au niveau national et il est quasiment
impossible de connaitre ou ces cables sont brilés. A défaut d’informations précises, les émissions sont
positionnées en fonction de la densité de la population dans le cadastre d’ATMO-AURA. Sur notre zone
d’étude, ces émissions, répartis sur des mailles de 1x1km, créent des zones d’émissions diffuses et
homogenes centrés sur le centre-ville lyonnais. La contribution relative de ces émissions prend de
I’importance au fil des années, ce qui induit une probable surestimation des expositions moyennes en
centre-ville et donc un biais important dans 1’estimation des expositions pour les années récentes.

Une autre limite est 1'absence de mesures des émissions pour les sources diffuses ou le trafic. Ceci
empéche de quantifier précisément les incertitudes liées a ce type d'émissions. Pour évaluer les
implications de ces incertitudes sur la classification des sujets pour les années récentes, de nouvelles
recherches doivent étre menées. De plus, la part des émissions liées au trafic devra probablement étre

recalculée aprés mise a jour des facteurs d’émission suite au « scandale Volkswage ».

En conclusion, les résultats de 1’article confirment la nécessité d’utiliser des outils de simulation
numériques pour estimer les expositions et la contribution des différentes sources a l'exposition (et leur
variation dans le temps). L’utilisation de ce type de modele est essentielle pour améliorer 1’évaluation

des expositions a long terme et réduire les biais des études épidémiologiques.
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CHAPITRE IV. EVALUATION DE L’EXPOSITION ATMOSPHERIQUE
CHRONIQUE AUX DIOXINES ET CADMIUM EN FRANCE (1990-2008)

Création d’un indicateur spatial de [’exposition chronique aux dioxines et au
cadmium, validation en comparaison avec un modele Gaussien et application
dans le cadre du projet GEO3N

147



1. Introduction

L'une des principales difficultés rencontrées par les études épidémiologiques portant sur les liens
entre cancer et exposition atmosphérique, est de caractériser précisément 1’exposition sur de grandes
zones d’¢tudes et de longues périodes. Quantifier les expositions historiques aux polluants
atmosphériques demande de connaitre les antécédents résidentiels et professionnels des sujets et
d’estimer les concentrations a une échelle spatiale et temporelle fine, en particulier dans les centres
urbains, pour limiter au maximum les risques de biais de classement des sujets (Basagana et al. 2013;
Cordioli et al. 2013). Alors que la couverture spatiale des réseaux de mesure de la qualité de l'air a
réguliérement augmenté au cours des dernicres années, différentes approches ont été développées pour
représenter de manicre adéquate la variation spatiale des polluants et reconstruire rétrospectivement les
expositions. On peut citer notamment les systémes d'information géographique (SIG), les modéles de
Land Use Regression (LUR) (Eeftens et al. 2012; Gulliver et al. 2013; Hoek et al. 2008) ou encore les
modeles de dispersions atmosphériques (de Hoogh et al. 2014).

Dans le cas des dioxines et du cadmium, le trés faible nombre de mesures combiné a la forte
diminution des émissions au cours des 30 derniéres années (Serveau et al. 2013) limitent l'utilisation de
modeles de dispersion ou de LUR pour évaluer les expositions historiques sur un large territoire. Pour
ce type de polluants, I’utilisation d’un indicateur SIG semble donc plus pertinente. Un certain nombre
d’études ont utilisé ces indicateurs SIG pour étudier les liens entre pollution atmosphérique et risque de
cancer (Gulliver and Briggs 2011; Hoek et al. 2008; Pronk et al. 2013; White et al. 2009; Yu et al. 2006).
Certaines études utilisent des indicateurs, se basant uniquement sur la distance sujet-source (Langlois et
al. 2009; Pronk et al. 2013), d’autre emploient des indicateurs plus complexes incluant notamment des
parametres météorologiques ou topographiques (Gulliver and Briggs 2011; Han et al. 2013; Hoek et al.
2001a; Zou et al. 2009). Pour les dioxines, seuls Pronk et al (2013) ont étudié 1’exposition chronique
aux dioxines a l'aide d'un SIG, en utilisant un inventaire historique des émissions industrielles de
dioxines (1987-2000). Cependant aucun parametre météorologique n’était pris en compte dans cette

étude.

Une autre problématique concerne 1’exhaustivité des sources d’expositions. Pour les dioxines,
comme les installations issues de divers secteurs industriels peuvent émettre ces polluants (incinérateur,
cimenterie, fonderie, aciérie, sidérurgie) (Lohmann and Jones 1998), un certain nombre d’études,
utilisant des SIG ou des modeles numériques, se concentrent uniquement sur les rejets des incinérateurs
(Ashworth et al. 2013; Cordioli et al. 2013; Fabre et al. 2008). De plus, pour évaluer précisément les
expositions chroniques aux dioxines, une caractérisation précise des technologies mises en place par les
industriels au cours du temps est nécessaire. En effet, pour des installations semblables, 1’absence ou la
présence de systeme d’abattement spécifique peut entrainer des variations dans les émissions d’un

facteur 20 (UNEP 2013b).
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La plupart du temps, les émissions utilisées dans les études proviennent d’inventaires réalisés pour
d’autres utilisations. Les auteurs n’ont donc pas la connaissance des parameétres techniques a 1’échelle

individuelle des sources (Pronk et al. 2013).

Objectifs et méthodes

L'objectif de ce travail était de développer et de calibrer, par comparaison avec le modéle gaussien
SIRANE, un indicateur de I’exposition atmosphérique des femmes de la cohorte E3N aux polluants émis
par des sources industrielles, afin d'étudier 1’association avec le risque de cancer du sein (dans le cadre
des projets GEO3N et XENAIR). L’objectif primaire était de construire un indicateur viable pour
estimer 1’exposition industrielle aux dioxines entre 1990 et 2008, puis d’étudier son applicabilité pour

évaluer les expositions industrielles de cadmium sur la méme période et sur la méme population.

L’indicateur avait comme paramétres de base: la localisation des sources industrielles sur
I'ensemble du territoire frangais entre 1990 et 2008 (chapitre 2), les émissions annuelles de dioxines
associées et la localisation des sujets E3N sur la méme période. Nous avons testé six parameétres a inclure
dans I’indicateur pour améliorer ses performances et le rapprocher d’un modéle gaussien (données
météorologiques, vitesse de sortie des fumées, hauteur de cheminée, etc.). Ces parameétres ont été
identifiés a partir d’une revue de la littérature (annexes 1 et 2) et des travaux sur la modélisation de la
dispersion atmosphérique. Pour identifier la combinaison de paramétres la plus performante, nous avons
reparti les sujets en quintiles d’expositions en utilisant plus de 80 combinaisons de parametres. Puis
nous avons identifié la combinaison permettant d’obtenir la classification des sujets la plus proche de
celle fournie par le modele SIRANE. Nous avons ainsi estimé les concordances entre les classifications
en calculant les kappas pondérés (wk) et le coefficient de détermination (R?). Ce travail de calibration
¢été réalisé dans trois zones représentatives des lieux de vie des femmes E3N (zones urbaines, rurales et
coticres) et sur trois années distinctes, soit neuf scénarios. Une fois fixée, la combinaison de paramétres
permettant d’obtenir les meilleures concordances a été testée pour 18 autres scénarios permettant de
tester la reproductibilité des résultats. Ces 18 scénarios €taient répartis en deux groupes : neuf avec une
nouvelle localisation aléatoire de sujets, et neuf pour lesquels les valeurs d’émissions de dioxines avaient
¢été remplacées par des valeurs d’émissions de cadmium. Ce dernier set de validation a donc également

permis d’évaluer 1’applicabilité de I’indicateur pour évaluer 1'exposition de 'atmosphére au cadmium.
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Abstract

Background
Dioxins are environmental and persistent organic carcinogens with endocrine disrupting properties. A

positive association with several cancers, including risk of breast cancer has been suggested.

Objectives
This study aimed to develop and assess performances of an exposure metric based on a Geographic
Information System (GIS) through comparison with a validated dispersion model to estimate historical

industrial dioxin exposure for its use in a case-control study nested within a prospective cohort.

Methods

Industrial dioxin sources were inventoried over the whole French territory (n> 2500) and annual
average releases were estimated between 1990 and 2008. In 3 selected areas (rural, urban and urban-
costal), dioxin dispersion was modelled using SIRANE, an urban Gaussian model and exposure of the
French E3N cohort participants was estimated. The GIS-based metric was constructed, calibrated and
compared to SIRANE results using a set of parameters (local meteorological data, characteristics of
industrial sources, e.g. emission intensity and stack height), by calculating weighted kappa statistics
(wk) and coefficient of determination (R?). Furthermore, as performance evaluation, the final GIS-

based metric was tested to assess atmospheric exposure to cadmium.

Results
The concordance between the GIS-based metric and the dispersion model for dioxin exposure estimate
was strong (wk median=0.78 (1% quintile=0.72, 3" quintile =0.82) and R?> median=0.82 (1st quintile=

0.71, 3rd quintile=0.87)). We observed similar performance for cadmium.

Conclusions

Our study demonstrated the ability of the GIS-based metric to reliably characterize long-term
environmental dioxin and cadmium exposures as well as the pertinence of using dispersion modelling
to construct and calibrate the GIS-based metric.

Keywords: dioxins, cadmium, exposure assessment, GIS, dispersion modelling, SIRANE, cancer

Short title: GIS-based metric to assess air pollutant exposure



Background

Outdoor air pollution has been consistently linked to a range of adverse health effects,
including cancer and has been estimated responsible for 3.1 million premature annual deaths
worldwide [1]. Outdoor air pollution is a mixture of multiple pollutants originating from a large
variety of sources, including various carcinogens classified as carcinogenic (Group 1) or probably
carcinogenic (Group 2A) to humans by the International Agency for Research on Cancer (IARC) in
2013 [2]. Several recent epidemiological studies investigated the association between outdoor air
pollution and breast cancer risk but results remain inconsistent. For traffic-related air pollutants
(nitrogen oxides, particulate matter and polycyclic aromatic hydrocarbons), case-control studies
highlighted positive associations [3—8] while prospective cohort studies did not report significant
associations [6,9—12]. Only few studies investigated the effect of airborne exposure to dioxin and
cadmium (Cd) on breast cancer risk and overall results are inconclusive and need to be further
investigated [6,13,14]. Finally, inconsistency across results of studies on xenoestrogens exposure in
ambient air and breast cancer risk from the literature could be explained by methodological
limitations, including lack of historical measurements and insufficient statistical power [15-18]. The
multiplicity of exposure sources and the latency between exposure and cancer occurrence represent
major challenges and require to precisely characterize the spatial-temporal variability of exposures
over large areas and long time-periods. In numerous studies, the lack of past residential history and
historical air pollutant exposure assessment at a fine spatial and temporal scales may have resulted in
exposure misclassification, hence likely to have contributed to imprecise risk estimates [13,15,19].
While numerous facilities, including metal industries and cement kilns are likely to emit dioxins
[17,20,21], the majority of published studies restricted exposure assessment to incinerators [15,22,23].
Moreover, information on the evolution of the facility technologies and activity over time is needed to

precisely assess long-term dioxin exposure [24].

Furthermore, to overcome the lack of measurement data, previous studies investigating the
impact of dioxin exposure on linear distance or presence/absence of the source as a measure of
exposure [15,17,25,26]. Yet, the use of these kinds of proxies has been shown to be subject to
substantial misclassification [15]. Therefore dispersion modelling, is considered as more reliable to

accurately assess exposure with a high spatial resolution [15].

While the spatial coverage of ambient air quality monitoring networks has steadily increased
in recent years, different approaches have been developed to adequately represent the spatial variation
of pollutants and reconstruct retrospective exposure for earlier periods, including atmospheric
dispersion modeling [27], land use regression (LUR) models [28-30] and Geographical Information

Systems (GIS). In the case of dioxins, the lack of monitoring data in France as input source and the



sharp decrease of emissions over the past 30 years [31] limit the use of LUR modelling to assess
dioxin exposure over the French territory. Furthermore, the use of atmospheric dispersion models has
to face several difficulties due the fact that the pollutant sources and receptors are distributed over
wide area (the whole France). Performing simulations in domains of these size requires significant

computational resources.

GIS are being increasingly used in environmental epidemiological studies and are based on the
residential proximity to distinct types of environmental exposure sources (e.g. industrial facilities,
traffic roads) considered as an exposure surrogate. Moreover, GIS allow integrating meteorological
and topographical parameters influencing pollutant dispersion, into a GIS-based exposure metric [32—
35]. The positional accuracy of subjects’ residences is a key requisite to avoid exposure

misclassification [36,37].

The objective of this study was to develop and calibrate, through comparison with a Gaussian
dispersion model, a GIS-based metric assessing long-term airborne dioxin exposures of participants in
a case-control study nested in the French E3N cohort (Etude Epidémiologique apres de femmes de la
Mutuelle Générale de 1’Education Nationale) in order to investigate the association with breast cancer

risk.

Methods

Study population

The E3N study is an ongoing prospective cohort involving 98,995 French female volunteers,
born between 1925 and 1950, and members of a national teachers’ health insurance plan, and aimed to
identify female cancer risk factors [38]. Since 1990, participants completed self-administered
questionnaires, mailed every 2-3 years, on health status, medical history and main cancer risk factors
(hormonal, reproductive, dietary and lifestyle-related factors). The E3N cohort is the French

component of the European Prospective Investigation into Cancer and nutrition (EPIC) study [39,40].

For this nested case-control study, 5,455 incident invasive breast cancer cases (confirmed by
pathology report) and 5,455 matched controls were selected from the E3N cohort. Participants were
included if they had filled in their home address at baseline, lived in the metropolitan French territory
between 1990 and 2008, and had not reported cancer at baseline. According to an incidence density
sampling, one control per case was randomly selected and matched to cases for age, department of

residence, menopausal status, date of recruitment or blood draw and existence of a biological sample.



Preliminary steps to the GIS-based metric

The GIS-based assessment of industrial airborne exposure to dioxins, was based on a national
inventory of dioxin emitting sources and estimation of the annual dioxin emissions, the geocoding of

dioxin sources and of the residential history of study participants over the study period.

Dioxin industrial sources: inventory and characterization

A detailed retrospective inventory of industrial sources likely to emit or to have emitted
dioxins between 1990 and 2008, over the whole France, was carried out, taking into account waste
incineration, medical waste incineration, metal production, heat and power generation, production of
mineral products, chemicals and consumer goods, and crematoria. Dioxin emitting sources were
identified through institutional and national databases, namely GEREP (annual emission reporting on
pollutant and greenhouse gas releases), IREP (French National Registry of Pollutant Emissions) and
ICPE (Inventory of French classified facilities). Industrial unions, nationally recognized associations
and whistleblowers were contacted to identify additional facilities, in particular for earlier years and a
structured questionnaire was sent to these identify facilities in order to collect additional information
on technical characteristics. From 1990 to 2008, a total of 2,626 dioxin emitting sources were

inventoried over the French territory.

Dioxin releases mostly depend on the combustion process and conditions, the type of material
burned and the flue gas treatment. Along with the inventory, technical characteristics were collected,
including geographic location of the facilities (geographic coordinates and addresses), operation
periods and rates, stack height, process characteristics and flue gas cleaning technologies for the
different periods. Using the technical characteristics of dioxin sources, intensity of dioxin emissions
were estimated using the Standardized Toolkit for Identification and Quantification of Dioxin and
Furan Releases developed by the United Nation Environmental Program [41]. The Toolkit allowed for
a classification of dioxin emissions according to activity sectors and operating characteristics. The
industrial sources inventoried were classified into Toolkit categories and a dioxin emission factor (in
g-TEQ/t) was assigned. For each distinct operation periods, annual dioxin emission intensity (in g-
TEQ/year) was estimated by multiplying the emission factor by the operation rate. A general decrease
was observed in the dioxin source annual average emissions (Table 1) due to the improvement of gas

cleaning technologies.

Geocoding of the residential history and emitting sources

As this current work is a part of a GIS-based metric assessing long-term airborne dioxin
exposures of the participants of the whole cohort-nested case-control study, location of facilities and

geocoding of the participants’ residential history was performed for the whole France, using ArcGIS
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software (ArcGIS Locator, ESRI, Redlands, CA, USA), BD Adresse for ArcGIS and its reference
street network database, BD Adresse® (National Geographic Institute, IGN, Saint Mand¢, France) that
includes 26 million addresses. The choice of the geocoding method was based on the accuracy of
positioning to limit exposure misclassification and has been described in detail elsewhere [36]. Overall
28,511 residential addresses in metropolitan France were geocoded collected from the questionnaires
sent between 1990 and 2005; 78.1% of the subject’s residences were geocoded to the address, 26%

required manual checking and among them 17.4% have been corrected.

Facilities identified through the inventory were located based on their geographic coordinates
when available, or geocoded using the addresses collected. All automatically geocoded locations were
manually checked and repositioned at the stack using current and historical aerial photography from
IGN. Facilities for which the stack was not visible on current or past aerial images, were located as
accurately as possible in descending order according to positional accuracy, i.e. at the centroid of the
building; at the centroid of the parcel; or at the town hall of the municipality. Among the 2,626 sources
inventoried in France between 1990 and 2008, 82% were positioned at the stack, 13% at the centroid

of the building and 5% at the parcel.

Development of the GIS-based metric

Identification of relevant parameters

Based on the review of relevant publications in the literature [17,32,34,35,42—44] and
previous work on dioxin and cadmium modelling [45], the following parameters were included in the
GIS-based metric to characterize exposure and classify study subjects according to their airborne
dioxin exposure from industrials sources (Table 2): subject’s residence-to-source distance, wind
direction and speed, exhaust smoke velocity and stack height. For all parameters, a setting sample was
tested to identify the relevant combination of parameters (Table 2). The selected parameters were
combined with the sources and subject locations, the sources’ annual emission intensity (in g-

TEQ/year) and the exposure duration (in years).

Integration of the selected parameters

Proximity to dioxin emitting sources is a key parameter to assess individual dioxin exposure
[15]. Based on the literature, three different buffer sizes were tested in the calibration step,
corresponding to a circular buffer around each dioxin emitting source of respectively 3km, Skm and
10km [17,42—44]. A matrix of distance source-to-residence was calculated using the Point-to-Point
function in ArcGIS software. Subjects residing outside the buffer were considered as non-exposed
[44]. Inside the buffer, the decrease in dioxin concentrations was calculated testing different residence-

to-source distance decline patterns (Table 2).



Pollutant atmospheric dispersion depends on meteorological conditions, in particular wind
direction and speed. We included wind parameters in the GIS-based metric using data from the French
national meteorological service, METEO France, based on 727 areas of homogeneous weather pattern
(AHWP) in metropolitan France. To take into account continuity of meteorological monitoring over
the study period (1990-2008), the 727 AHWP were grouped, in collaboration with METEO France,
into 223 meteorological areas according to the proximity to the reference station, homogeneity of
weather pattern and type of area (plain, mountain, hillside and valley). The measurement stations
provided information on wind direction and speed between 1990 and 2008 on an hourly basis with an
average completeness of data around 90% for the whole study period. Each inventoried industrial
source was affected to a reference meteorological station representative of the local weather
conditions. For a given year, if the completeness was below 75%, data from the nearest meteorological

station were used.

To integrate wind directions into the GIS, a GIS data layer named contributing area for dioxin
dispersion (CADD), was created for each dioxin emitting source, based on equal segments of the wind
rose and proportion of annual wind blow and speed at each segment (Figure 1). In the calibration step,
we tested CADDs of 10°, 30° and 90°. Furthermore, for CADDs of 10°, weighted contribution (50%,
25%) of adjacent segments was assessed [44]. To take into account the wind speed, we reported the
average annual wind speed for each segment and adjusted the decrease in dioxin concentration
according to this average wind speed. For a given subject, exposure was estimated based on the

CADD in which the subject’s residence was located. The process was managed with ArcMap 10.1.

GIS-based metric calibration

Specific areas and periods selected for metric calibration

We restricted the calibration of the GIS-based metric to three French geographical areas
presenting typical topographical and meteorological patterns and distinct numbers and types of dioxin
emitting sources (Figure 3), representative of the living environment of the majority of the E3N
subjects: Lyon (a non-mountainous highly urban area), Le Bugey (a rural area) and Le Havre (a costal
medium-size urban area). We further selected three distinct years over the study period with a 6-years
gap (1996, 2002 and 2008) presenting, for each area, different emission intensities and meteorological

parameters.

In the Lyon area, addresses were collected from the E3N questionnaires sent in 1997, 2002
and 2005 (respectively for 1996, 2002 and 2008 scenarios). Due to residential mobility, loss to follow-
up and, exclusion of case-control pairs following breast cancer diagnosis, the number of subjects
decreased over the study period (312 subjects in 1996, 173 in 2002 and 68 in 2008). In this area,
80.8% of the study subjects were located at the address level and 16.9% at the street address. The



number of E3N subjects residing in Le Bugey and Le Havre was lower (n< 30). In order to obtain a
relevant number of subjects residences for the present calibration study, 150 simulated subjects'
residences were randomly located in each of these two areas. The accuracy of the participant

residential addresses geocoded was similar with the one observed in the whole France (see 2.2.).

Overall, 40 dioxin sources were identified and located in Lyon, nine in Le Havre and one in
Le Bugey. All the 50 sources were located at the stack. In Lyon and Le Havre, the number of sources
inventoried was sufficient to perform a comparison between the Gaussian model and the GIS-based
metric (Table 1). As only a single industrial source was inventoried for the Bugey, we added three
virtual sources with differing parameters (stack height, smoke exit velocity, emission intensity, etc.)
and annually varying dioxin emissions. The choice of technical parameters and emissions of these
three virtual sources were based on average values observed during the inventory step, for three

emission domains: heat and power generation, metal production and crematoria.

Annual average dioxin emission estimates for each area and year are described in Table 1.
Similarly to the national level, a decrease is observed, from 1996 to 2008, for each of the selected
areas. These changes in emissions were due to new emission policies, applied at the end of the 90’s
[24]. The observed decrease is sharper for Le Havre (from 4.13 g/year in 2002 to 0.05g/year in 2008)

than for the two other sites, and is mainly due to the closing of a major industrial sources after 2002.

Modelling of airborne dioxin exposure

Modelling of dioxin atmospheric dispersion was performed in Lyon, Le Bugey and Le Havre,
for the three distinct periods (1996, 2002, and 2008) using the SIRANE atmospheric dispersion model.
SIRANE is an urban dispersion model that integrates a specific module to simulate pollutant
dispersion within a built environment [46,47] considering local meteorological conditions and
geometry of the streets. The SIRANE model has been validated by means of wind tunnel experiments
[48,49] and open field measurement data [46,50]. Note that a detailed validation of the model, based
on NO2 concentration levels, was performed over the whole Lyon urban agglomeration for the year
2008, i.e. one of the three domain considered in this study. Details on SIRANE dioxin modelling

results are available in Additional file 1.

Average annual dioxin concentrations (in fg-TEQ/m3) were calculated at each E3N subject’s
residence location for each year and categorized into quintiles according to the average dioxin
concentration. Modelled dioxin concentrations served as reference for the calibration and validation of
the GIS-based metric. Modelled dioxin concentrations for 2008 in Lyon, were compared to weekly
average concentrations provided by a monitoring station located in the city center of Lyon since 2007

[45].



Performance evaluation

Once selected the parameters to be integrated in the GIS-based metric and best-performing
parameter combination, two evaluations were completed to assess the performance of the GIS-based

metric.

For the first performance evaluation, 150 new virtual subjects were randomly distributed in
each of the three areas. The periods (1996, 2002 and 2008), source locations and emissions remained
unchanged. Given the size of the Lyon area (34km x 30km), and the variation of population density

over the area, the distribution was weighted according to population density in the Lyon area.

The second performance evaluation was made to assess the performance of the GIS-based
metric to assess exposure to pollutants other than dioxins. For this purpose, we applied the GIS-based
metric to assess cadmium exposure. Cadmium emitting industrial sources were inventoried through
institutional and public databases, industrial unions and nationally recognized associations. Using
emission factors provided by the OMINEA database (Organization and Methods of the National
Inventories of the Atmospheric Releases in France), from the Inter-professional Technical Centre for
studies of Air Pollution (CITEPA), and technical parameters collected through similar steps as for
dioxins, annual cadmium emissions were estimated for each industrial source. A total of 2,686
cadmium emitting sources were inventoried over the French national territory from 1990 to 2008. At
the national level, annual cadmium average emissions decreased from 24.4 kg/year to 9.5 kg/year
between 1996 and 2008 (Table 1). More details are provided in a previous publication [45]. In the 3
selected areas, cadmium emissions estimates showed similar levels and trends to those observed at the

national level (Table 1).

As for dioxins, the GIS-based metric was applied in Lyon, Le Bugey and Le Havre for 1996,
2002 and 2008 and modelling of cadmium atmospheric dispersion was performed using SIRANE for
the same years and areas. Details on SIRANE cadmium modelling results are available in Additional

file 2.

Statistical analyses

The GIS-based metric was defined through comparison with annual dioxin concentrations
estimated by SIRANE, for each scenario, which allowed selecting the most relevant parameters and

their combination to be included in the GIS-based metric.

For the development of the GIS-based metric and its performance evaluation, we compared
the categorical dioxin exposure classification (based on quintiles) of study subjects between the GIS-
based metric and the SIRANE dispersion modelling for the three locations (Lyon, Le Bugey, Le
Havre) and the three different years (1996, 2002 and 2008),



Agreement between quintiles of dioxin concentrations from modelling and quintiles of the
GIS-based metric estimates was calculated using weighted kappa coefficients (wk) and their 95%
confidence intervals (95% CI). Weighted kappa coefficients assign less importance to discrepancies
between adjacent quintiles and higher weight to larger discrepancies [15]. The determination
coefficient R?* was also computed for each scenario. Analyses were performed using SAS software

version 9.4 (SAS Institute Inc, Cary,NC).

Results

Calibration of the GIS-based metric

We observed higher wk for a buffer size of 10km (wx ranging from 0.42 to 0.71 depending on
the parameter combinations) compared to buffers of 3km and Skm (wx ranging from 0.31 to 0.42 and
from 0.34 to 0.60 for 3km and Skm respectively). Taking into account wind direction, using CADDs
increased the metric performance, in particular for CADDs with 10° wind rose segments (Table 3 for
Lyon area; see Additional file 3 for Le Havre area). The highest agreement was obtained for an inverse
subject’s residence-source square distance weighting. The addition of wind speed parameters reduced
the agreement: wk (95% CI) ranging from 0.71 (0.67, 0.76) to 0.81 (0.79, 0.88) without wind speed
and from 0.58 (0.49, 0.66) to 0.71 (0.70, 0.82) after integration of wind speed in the Lyon scenario
(see Additional file 4).

The integration of the source technical parameters (exhaust smoke velocity and stack height)
did not further improve agreement between the categorical dioxin exposure classification by the two
methods (see Additional file 5 and 6), except for Le Havre in 2008 where the integration of the stack
height of the major industrial source (240 m) led to considerable improvement of the agreement
between the GIS-based metric and the dispersion modelling (wk (95%CI) from 0.64 (0.59, 0.71) and
0.78 (0.72, 0.84) without and with integration of stack height respectively). Given the absence of
impact of the stack height on the weighted kappa coefficients in all other scenarios and the low
completeness of data for stack height at the national level (36%), it was decided to integrate into the
GIS-based metric only stack heights above 90 m, corresponding to 3 times the median stack height of
the 2,626 sources over the whole France. Data were available for all sources with stack height above

90 m.

Based on the performance of the nearly 80 different parameter combinations in the nine
calibration scenarios (3 areas over 3 years, see Figure 2 and 3), we retained the following formula for

the GIS-based metric:
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where the indices j and i indicate the places of residence (j=1,...,J) and the industrial sources
(i=1,....I), respectively, and where EI; is the annual dioxin emission intensity of each industrial source
(in g-TEQ/year), ¢; is its emission period duration (in years), dj is the residence-to-source distance (in
m), Fj; is the factor taking into account the percentage of time during which the wind is blowing in a
CADD (see “Integration of the selected parameters” subsection) as to induce a transport from the
industrial source i to the location of the participant ;j (accounting for the weighted contribution of the
sector of the buffer in which the participant is located in, i.e. 50% and that of the two adjacent sectors,
i.e. 25% each), h;; is the stack height (in m) and hmedian 1S the median value of the other sources’ stack
height (in m) in a 10km buffer. Atmospheric dioxin exposure was expressed in pg-TEQ/m? and

annually computed.

Using the formula (i), the nine calibration scenarios, yielded wk (95% CI) ranging from 0.71
(0.67, 0.76) to 0.84 (0.79, 0.88), corresponding to a “substantial” to “almost perfect” agreement
between the categorical dioxin exposure classification into quintiles by the GIS-based metric, and the
SIRANE dispersion modelling (Figure 3). The R? ranged from 0.68 to 0.90 for the same scenarios
(Table 4). The scatterplots (Figure 2) illustrates the ability of the GIS-based metric to provide robust

estimates of the subject’s exposure in comparison to modelling results.

Performance evaluation of the GIS-based metric

Once established, the final GIS-based metric (i) was applied to the new samples of virtual
subjects randomly located in Lyon, Le Bugey and Le Havre for 1996, 2002 and 2008. The calibration
scenarios yielded wk (95% CI) ranging from 0.58 (0.49, 0.66) to 0.86 (0.81, 0.91) (Table 4). Weighted
kappa were below 0.6 (0.58) for one scenario (Lyon, 2008). The determination coefficients ranged
from 0.30 to 0.94 for these nine scenarios (Table 4) with one scenario under 0.5 (Havre, 1996; R*: 0.3)
and 4 scenarios above 0.85.

The GIS-based metric (i) was further applied to estimate airborne cadmium exposure (Table
4). We observed a “substantial” to “almost perfect” agreement for categorical dioxin exposure
classification (quintiles) between the GIS-based metric and the SIRANE modelling with wk (95% CI)
ranging from 0.69 (0.64, 0.73) to 0.86 (0.82, 0.91). The wk remained consistent across sites, periods,

emission intensities and number of sources. The R? for these nine scenarios ranged from 0.66 to 0.86.
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Discussion

GIS are being increasingly used in epidemiological studies to compute exposure surrogates
based on distance between study population and exposure sources or using more advanced methods
integrating meteorological and topographical data, residential history as well as characteristics of
industrial sources [17,34,42—44]. We developed a GIS-based metric in this way, filling methodological
gaps of the existing literature to improve accuracy of airborne dioxin exposure estimates. To our
knowledge, this is the first study calibrating a GIS-based metric evaluating its performance to estimate
dioxin or more largely, air pollutant exposure, from industrial sources, to be used in an

epidemiological study, through comparison to the SIRANE model [50].

The combination of parameters demonstrated consistently reliable estimates for the two
performance evaluations with differing number of sources, subjects, meteorological and topographical
conditions. Weighted kappa coefficients indicated “substantial” to “almost perfect” [S51] agreement
with the modelled estimates, except for one scenario (Lyon, 2008; first performance evaluation set).
The relative poor performance in this scenario (wk (95% CI): 0.58 (0.49, 0.66)) may be explained by
the situation for Lyon in 2008 involving a high density of sources (n=33) with very low and
homogenous source emissions increasing the difficulty to differentially classify study subjects into

quintiles [52]. Note that in this scenario, we obtained a high determination coefficient (R?: 0.88).

Likewise, the values of the coefficient of determination (R?) demonstrated reliable estimates
by the GIS-based metric with median values of 0.80. Only one scenario (Le Havre, 1996, first
performance evaluation set) showed a poor performance. This observation can be explained by two
outliers (out of the 150 virtual subjects for this area) that were 10 times more exposed than all other
subjects and underestimated by the GIS-based metric. The value of R? increased from 0.30 to 0.95
after the exclusion of these two subjects, which were randomly located. It is worth noting that for this
same situation, a substantial agreement was obtained for the categorical exposure classification (wk
(95% CI): 0.71(0.64, 0.78)). Regarding the large range of R? obtained, it should be noted that the

determination coefficient can be highly influenced by a few subjects with extreme values.

Pronk et al, studied dioxin exposure using a GIS but did not perform calibration or validation
[17]. The performance observed in our study for parameter combinations such as used by Pronk et al.
2013 (inverse distances squared-weighted emission, winds not taken into account and buffer limiter to

Skm), was much lower, with wk ranging from 0.31 to 0.45.

Overall, the level of performance of our metric is comparable to other studies conducted in
Europe on more frequently studied pollutants [15,32,34,42]. Unlike dioxins and cadmium, numerous
measurement are available for NO2 [42], PM10 [15,32] and black smoke [34], and facilitates

calibration and validation. Cordioli et al. (2013), using PM10 as a tracer for incinerator pollutant

12



emissions, evaluated the agreement of categorical exposure classifications of subjects between PM10
concentration maps and different exposure methods, including a simple indicator based on distance
between exact address location and incinerator. Using this simple indicator, the authors obtained a wk
of 0.61. We observed similar results when our GIS-based metric was only based on source-subject
distance (wk (95% CI) ranging from 0.61 (0. 59, 0.96) to 0.78 (0.73, 0.84)). Three studies conducted a
calibration using measurements [32,34,42] and two of them completed a performance evaluation.
Gulliver and Briggs (2011) obtained a good agreement between ambient air measurements and metric
estimates (R* 0.67-0.77) for annual PM10 concentrations in London [32]. These results were
comparable to performance realised by a Gaussian model (R% 0.71-0.77). Vienneau et al. (2009),
yielded a determination coefficient of 0.60, using a GIS-based moving window approach, in
comparison with NO2 measurements across Europe but provided an estimation with limited accuracy
(1x1km?) [42].

The estimates observed for cadmium demonstrated the ability of the GIS-based metric to
assess, as for dioxins, pollutant exposures from industrial sources with behaviours similar to dioxins,
i.e. pollutants with particle size around 1 to 10 um and absence of chemical reaction in the
atmosphere. Note that, the SIRANE model for both pollutants used a similar setting (pollutant
modelled as a passive scalar with an average diameter of 1um) but with different average densities

(dioxins: 321.9 g/mol; cadmium: 112.4 g/mol) [45].

Strengths of our study included the use of a GIS and its application on a large area [34,42],
over a long and retrospective time-period, at the individual subject’s address and considering the
residential history over the study period [13,15]. Moreover, they suggest that GIS-based metrics
provide a robust alternative to LUR models in case studies with few measured data (limiting the use of
LUR models) or wide domains with large number of sources (requiring high computational resources

for the use of atmospheric dispersion models).

Our GIS-based metric required a retrospective inventory of industrial sources, the estimation
of their emission intensity, the geocoding of the participants’ residential history and of the industrial
sources, and the computation of local meteorological data and source technical parameters in the GIS.
The highest agreement of the parameters combination with the dispersion model was reported for the
inversed square residence-to-source distance, as observed in three other studies [17,34,42]. The buffer
size around sources was set at 10km, which is consistent with the literature, with buffer sizes ranging
from 3 to 10km for industrial sources [17,42,44]. As the exposure due to traffic was not included in
the GIS-based metric, smaller buffer sizes were not retained for the current study. Furthermore, while
the parameters integrated in our GIS-based metric are consistent with several studies from the
literature [15,32,35,43], the inclusion of the wind speed in the parameters’ combination of the GIS-
based metric, did not further improve the agreement statistics despites wind speed being known to

impact pollutant dispersion, and this may constitute a possible source of error. While other studies
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integrated wind direction [44] or both wind direction and wind speed in their metric [32,42,43], no
other study evaluated the impact of wind speed on the metric performance. Similarly, we did not
identify studies that evaluated the impact of stack height or other industrial sources technical
parameters on the metric performance. Integration of additional parameters, such as pluviometry or
outdoor temperature, as well as regional background concentrations [34], may further improve the

performance of the GIS-based metric.

Our study was based on a multi-source approach, considering multiple emission sectors (waste
incineration, metal production, cement industries, etc.) and the evolution over time of the facilities’
technical characteristics. In the absence of dioxin monitoring data, emission intensity of the industrial
sources was estimated using a standardized tool (http://toolkit.pops.int/). Pronk et al. also used a
historical dioxin emission inventory (1987-2000) and a multi-source approach limited, however to
some activity sectors [17]. The accuracy of our emission estimates were directly linked to the quality
of the information collected from industrial facilities on technical characteristics of the sources.

Previous studies often used emission inventories conducted for other purposes [17,42].

The accuracy of address location may have important implications on misclassification of
individual exposure, depending on the spatial concentration gradient of the exposure. Although the
residential addresses of the study subjects were not recorded initially to be geocoded and used for the
assessment of environmental exposure, their accuracy can be considered precise enough to limit

misclassification bias, in particular for urban subjects in the present study [15,33,36].

In the case of dioxin, domestic activities are known to poorly contribute to airborne dioxin
exposure compared to industrial sources for earlier years [53]. Some non-industrial sources have
however become non negligible for more recent periods and may lead to the underestimation of the
exposure and to a non-differential misclassification bias. Other punctual and non-industrial sources
can emit relatively high amounts of dioxins and cadmium [31,54], locally and in a short time scale,
such as biomass fires, manufactured good burnings, cable burning, outdoor burning and illegal
landfills in the early 1990s. These sources could not be considered in this GIS-based metric due to the
difficulty of their retrospective inventory, their geolocalization and the estimation of their dioxin
emissions. To reconstruct the subjects’ historical dioxin exposure, additional methods should be

employed to take into account these type of emissions as well as historical dietary exposure [55].
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Conclusion

In this study, a GIS-based metric has been developed and evaluated in order to estimate the
retrospective airborne dioxin exposure of participants of a cohort-nested case-control study. The final
metric combined residential distance to facilities, wind direction and proportion of the year blown and
technical parameters of the facilities. This combination of parameters showed reliable estimates in
comparison to an atmospheric dispersion model [50] across different scenarios. The GIS-based metric
also provided reliable estimates for cadmium exposure from industrial sources and might be able to
assess exposure to other air pollutants with similar properties and behaviour than dioxins and cadmium

(i.e. heavy metals, PM10 etc.), in particular when monitoring data are lacking.
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Additional files

Additional file 1 / FigureAF5.docx

Title: Boxplot of the average dioxin concentrations (fg/m3), modeled at the E3N location in Lyon, Le

Havre and Le Bugey for 1996, 2002 and 2008 with the SIRANE model

Additional file 2 / FigureAF6.docx

Title: Boxplot of the average cadmium concentrations (ng/m3), modeled at the E3N location in Lyon,

Le Havre and Le Bugey for 1996, 2002 and 2008 with the SIRANE model

Additional file 3 / Table AF1.docx

Title: Weighted kappa coefficients and CI95 % with different CADD and distance decline patterns in

the Le Bugey scenarios.

Additional file 4 / Table AF4.docx

Title: Weighted kappa coefficients and CI95 % in Lyon and Le Bugey with and without taking into

account wind speed.

Additional file 5/ Table AF2.docx

Title: Weighted kappa coefficients and CI95 % in Lyon, Le Bugey and Le Havre with different source

technical parameter settings.

Additional file 6 / Table AF3.docx

Title: Weighted kappa coefficients and CI95 % in Lyon, Le Bugey and Le Havre with and without

technical parameters.
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Tables

Table 1 — Average dioxin (g-TEQ/year) and cadmium (kg/year) release estimates of the sources
inventoried for 1996, 2002 and 2008 in France, Lyon, Le Havre and Le Bugey

Dioxins 1996 2002 2008
Areas n mean + SD n mean + SD n mean £+ SD
France 918 2.76 £ 8.08 850 0.66 £ 2.64 854 0.08 £0.42
Lyon 23 3.08+12.68 24 0.58+1.91 28 0.02 +£0.03
Le Havre 7 7.07+11.93 8 4.13+£11.42 7 0.05+0.05
Le Bugey * 4 1.63 £2.27 4 0.51 +£0.38 4 0.31+0.22
Cadmium 1996 2002 2008
Areas n mean + SD n mean + SD n mean = SD
France 963 24.4+121.1 906 20.7 +£121.2 909 9.5 £51.5
Lyon 23 11.6+31.5 24 6.1£5.7 28 1.1+24
Le Havre 7 253+£256 8 1.1£115 7 47+49
Le Bugey * 4 27.8+41.9 4 15.0+23.4 4 35+44

n: number of industrial sources; ® For the need of the calibration three of the four sources in Le Bugey were
virtual.

Table 2 — Parameters and modalities tested to calibrate the GIS-based metric

Type Parameters Modalities tested

Impact zone of dioxin
) . o Circular buffer with 3, 5 and 10 km radius
industrial emissions

Geographical _
Residence to source 1 1 1 1 p e? p
= == 35 o5 €% —e %d
distance decline d’ dis’ d?’ d3 d
Equal wind rose segment sizes (CADDs) of
) 90°, 30°, and 10°
Wind frequency _ o _
+ Weighted contribution of adjacent
Meteorological segments
Variation of the residence to source
Wind speed distance decline pattern according to the
hourly wind speed
, 1 1
Exhaust smoke velocity ; g ;
Technical
ey 1 1 1
Stack height E;W;F

d: residence to source distance; v: exhaust smoke velocity; h: facility’s stack height
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Figures

Figure 1 — Integration of wind direction parameters into the GIS-based metric through creating a data
layer of contributing area for dioxin dispersion (CADD)

Initial situation Wind rose GIS Data layer

Fig 1.a: Creation of GIS data layer: Division of the wind rose into equal segments and assignment of wind
direction and proportion of the year blown to each segment

T 'North Nc‘Trth
¢ ‘West *  East West *  Fast
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4 CADD of 90° 12 CADD of 30° 36 CADD of 10° 36 CADD of 10° weighted

by the adjacent segments

Fig 1.b: Degrees of CADD tested to consider wind directions in the GIS metric



Figure 2 — Scatterplots of the calibration of the subjects exposure estimates using the GIS-based metric

and the SIRANE model in Lyon, Le Havre and Le Bugey for the years 1996, 2002 and 2008
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Figure 3 — Spatial representation of the subject classification into quintiles of exposure, using the GIS-
based metric (A) and the SIRANE model (B) in Lyon, Le Bugey and Le Havre in 2008 — Calibration

set
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Figure 3.c — Le Havre area, subject classification into quintiles of exposure, calibration set, 2008
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Table S1 - Weighted kappa coefficients and CI95 % with different CADD and distance decline

patterns in le Bugey scenarios

Distance
decline

Year

Without
integration of
wind direction

90°; 4 CADD

30°;, 12 CADD

10°; 36 CADD

10° with
adjacent
segments;
weighted at
25%

10° with
adjacent
segments;
weighted at
50%

1/d

1996

2002

2008

0.64 (0.56-0.72)

0.78 (0.73-0.84)

0.68 (0.60-0.75)

0.58 (0.50-0.67)

0.58 (0.51-0.66)

0.51 (0.42-0.60)

0.63 (0.55-0.70)

0.59 (0.51-0.70)

0.53 (0.44-0.63)

0.65 (0.58-0.72)

0.58 (0.50-0.67)

0.53 (0.45-0.62)

0.66 (0.59-0.73)

0.58 (0.49-0.66)

0.53 (0.44-0.61)

0.63 (0.55-0.70)

0.58 (0.50-0.65)

0.52 (0.43-0.61)

1/d?

1996

2002

2008

0.59 (0.51-0.68)
0.74 (0.68-0.80)

0.64 (0.57-0.72)

0.67 (0.59-0.74)
0.78 (0.72-0.83)

0.67 (0.60-0.74)

0.73 (0.67-0.80)
0.84 (0.79-0.89)

0.72 (0.65-0.78)

0.75 (0.69-0.81)
0.83 (0.77-0.88)

0.73 (0.67-0.80)

0.76 (0.71-0.84)
0.83 (0.78-0.88)

0.74 (0.68-0.80)

0.79 (0.73-0.85)
0.82 (0.76-0.87)

0.73 (0.66-0.79)

1996

2002

2008

0.50 (0.40-0.60)
0.65 (0.58-0.72)

0.58 (0.50-0.66)

0.56 (0.47-0.65)
0.73 (0.67-0.80)

0.67 (0.60-0.74)

0.63 (0.54-0.71)
0.77 (0.71-0.83)

0.66 (0.59-0.73)

0.64 (0.56-0.72)
0.78 (0.72-0.84)

0.66 (0.59-0.73)

0.65 (0.57-0.73)
0.78 (0.72-0.84)

0.67 (0.60-0.74)

0.65 (0.57-0.73)
0.78 (0.72-0.84)

0.67 (0.60-0.74)

ed/d

1996

2002

2008

0.45 (0.35-0.55)

0.63 (0.56-0.71)

0.57 (0.48-0.65)

0.49 (0.39-0.59)

0.66 (0.58-0.73)

0.60 (0.52-0.68)

0.51 (0.42-0.60)

0.73 (0.66-0.79)

0.59 (0.51-0.67)

0.54 (0.45-0.63)

0.74 (0.67-0.81)

0.62 (0.54-0.69)

0.53 (0.44-0.61)

0.73 (0.66-0.80)

0.62 (0.54-0.69)

0.53 (0.44-0.61)

0.73 (0.67-0.80)

0.62 (0.54-0.69)

1/d'»

1996

2002

2008

0.61 (0.53-0.69)
0.78 (0.72-0.83)

0.68 (0.61-0.76)

0.66 (0.58-0.74)
0.69 (0.63-0.75)

0.62 (0.54-0.69)

0.73 (0.67-0.80)
0.78 (0.73-0.84)

0.64 (0.56-0.72)

0.72 (0.65-0.78)
0.74 (0.68-0.80)

0.66 (0.58-0.73)

0.73 (0.67-0.80)
0.76 (0.70-0.82)

0.66 (0.58-0.73)

0.73 (0.67-0.80)
0.74 (0.68-0.80)

0.65 (0.58-0.72)

1/d

1996

2002

2008

0.51 (0.42-0.60)
0.68 (0.61-0.76)

0.62 (0.54-0.69)

0.58 (0.49-0.66)
0.78 (0.71-0.84)

0.68 (0.61-0.75)

0.69 (0.62-0.77)
0.83 (0.77-0.88)

0.68 (0.61-0.74)

0.70 (0.63-0.77)
0.83(0.78-0.89)

0.67 (0.60-0.73)

0.72 (0.64-0.79)
0.85 (0.80-0.90)

0.69 (0.62-0.76)

0.72 (0.65-0.79)
0.85 (0.80-0.90)

0.69 (0.62-0.76)

ed*d

1996

2002

2008

0.53 (0.44-0.63)
0.65 (0.58-0.72)

0.60 (0.52-0.68)

0.66 (0.60-0.75)
0.74 (0.68-0.80)

0.64 (0.57-0.71)

0.70 (0.63-0.77)
0.78 (0.73-0.84)

0.68 (0.62-0.75)

0.75 (0.68-0.82)
0.80 (0.75-0.85)

0.68 (0.62-0.75)

0.75 (0.68-0.82)
0.82 (0.77-0.87)

0.68 (0.62-0.75)

0.75 (0.68-0.82)
0.81 (0.76-0.86)

0.68 (0.62-0.75)




Table S2 - Weighted kappa coefficients and CI95 % in Lyon, Le Bugey and Le Havre with different
source technical parameter settings (smock exhaust velocity and stack height)

Parameters

Years

Lyon

Le Bugey

Havre

S

1996
2002

2008

0.64 (0.59-0.69)
0.77 (0.70-0.83)

0.75 (0.64-0.86)

0.72 (0.66 -0.79)
0.77 (0.71-0.82)

0.77 (0.71-0.83)

0.70 (0.63-0.77)
0.78 (0.72-0.84)

0.73 (0.66-0.79)

sl-

1996

2002
2008

0.68 (0.64-0.73)

0.81(0.77-0.86)
0.79 (0.70-0.88)

0.72 (0.66-0.79)

0.77 (0.72-0.83)
0.73 (0.66-0.79)

0.73 (0.66-0.79)

0.80 (0.74-0.86)
0.76 (0.70-0.82)

1996

2002

2008

0.57 (0.51-0.64)
0.70 (0.62-0.78)

0.56 (0.42-0.70)

0.71 (0.65-0.78)
0.77 (0.71-0.83)

0.69 (0.63-0.76)

0.55 (0.46-0.64)
0.64 (0.56-0.72)

0.61 (0.53-0.69)

1996

2002

2008

0.67 (0.62-0.71)
0.78 (0.72-0.84)

0.81 (0.72-0.90)

0.71 (0.65-0.78)
0.77 (0.71-0.83)

0.79 (0.73-0.85)

0.71 (0.64-0.78)
0.81 (0.75-0.86)

0.73 (0.66-0.79)

1996

2002

2008

0.70 (0.66-0.75)
0.82(0.77-0.87)

0.81(0.73-0.89)

0.71 (0.65-0.78)
0.76 (0.70-0.82)

0.77 (0.71-0.83)

0.77 (0.71-0.83)
0.81 (0.75-0.86)

0.73 (0.67-0.80)

1996

2002

2008

0.60 (0.54-0.66)
0.71 (0.63-0.78)

0.66 (0.53-0.78)

0.70 (0.64-0.77)
0.77 (0.71-0.83)

0.69 (0.62-0.75)

0.57 (0.48-0.65)
0.70 (0.63-0.77)

0.63 (0.56-0.71)




Table S3 - Weighted kappa coefficients and CI95 % in Lyon, Le Bugey and Le Havre with and
without technical parameter (smock exhaust velocity and stack height)

GIS metric (g - TEQ.m_Z) GIS metric (g - TEQ.m_z)

Areas Years I I
ZZZtixd%iiXEliXF“ :ZZtixd%inEliXFijxﬁ
1996 0.71 (0.67-0.76) 0,70 (0,66-0,75)
Lyon 2002 0.84 (0.79-0.88) 0,82 (0,77-0,87)
2008 0.81 (0.72-0.89) 0,81 (0,73-0,89)
1996 0.79 (0.73-0.85) 0,71 (0,65-0,78)

Le Bugey 2002
2008

0.82 (0.76-0.87)
0.73 (0.66-0.79)

0,76 (0,70-0,82)
0,77 (0,71-0,83)

1996
Le Havre 2002
2008

0,74 (0,68-0,80)
0,77 (0,72-0,83)
0,64 (0,57-0.72)

0,77 (0,71-0,83)
0,81 (0,75-0,86)
0,73 (0,67-0,80)

We observed a clear improvement of the results for the scenario Le Havre 2008. In this specific
scenario, the major source had a stack height of 240m that impacted dioxin dispersion and decrease
dioxin exposure. As explained in 3.1, given the absence of impact of the stack height on the kappa
coefficients in all other scenarios and the low completeness of data for stack height at the national
level (36%), it was decided to integrate into the GIS metric only stacks above 90m, corresponding to 3
times the median stack height of the 2,626 sources at the national level. This led us to the final GIS

metric:

J 1 *
1 hiedi
GIS — based metric (g — TEQ.m™2) = E E i X5 X El; X Fy; X ( m}elfi_lan) )
- - ij ij
i i



Table S4- Weighted kappa coefficients and CI95 % in Lyon and Le Bugey with and without taking

into account wind speed.

Area Year Without wind speed With wind speed
1996 0.79 (0.73-0.85) 0.76 (0.70-0.82)

Le Bugey 2002 0.82 (0.76-0.87) 0.58 (0.49-0.66)
2008 0.73 (0.66-0.79) 0.59 (0.51-0.67)

1996 0.71 (0.67-0.76) 0.68 (0.63-0.73)

Lyon 2002 0.84 (0.79-0.88) 0.59 (0.52-0.66)
2008 0.81 (0.72-0.89) 0.71 (0.61-0.81)




Figure S1 — Boxplot of the average dioxin concentration (fg/m3), modeled at the E3N location
in Lyon, Le Havre and Le Bugey for 1996, 2002 and 2008 with the SIRANE model
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The highest median dioxin concentrations (fg-TEQ/m3) were observed in 1996 in the three areas
(median (min-max): Lyon 4.8 (0.6-34.7); Le Havre 2.87 (0.46- 5.7); Le Bugey 2.18 (0.25-42.2)). From
1996 to 2008, annual average dioxin concentrations decreased by 98%, 99% and 80% for Lyon, Le
Bugey and Le Havre, respectively. Over the same period, we observed a relevant change in the spatial
concentration patterns with the virtual extinction of the local concentration peaks due to industrial
sources. As a result, the concentration field appears more homogeneous in 2008 compared to the
previous years. In 2008, dioxin concentrations were lower than in 1996 and 2002 with median
concentrations less than 1 fg-TEQ/m3 (median (min-max): Lyon 0.08 (0.005-0.34); Le Havre 0.02
(0.003- 0.15); Le Bugey 0.51 (0.51-4.19)).



Figure S2 - Boxplot of the average cadmium concentration (ng/m*), modeled at the E3N

location in Lyon, Le Havre and Le Bugey for 1996, 2002 and 2008 with the SIRANE model
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The highest median concentrations were observed in 1996 (median (min-max) in ng/m3: Lyon
0.032 (0.001-0.378); Havre 0.015 (0.003- 0.649); Bugey 0.039 (0.004-0.744)). We also observed a
decrease in cadmium concentration over the 1996-2008 periods (by 89%, 86% and 79% for Lyon, Le
Bugey and Le Havre, respectively). In 2008, cadmium concentrations were less than 0.05 fg-TEQ/m3
(median (min-max): Lyon 0.003 (0.0003-0.008); Havre 0.003 (0.001- 0.025); Bugey 0.005 (0.001-
0.082)). This change in cadmium concentration is due to the decrease in emissions. Cadmium
concentration field was more homogeneous and subjects were exposed to lower cadmium

concentrations in 1996 than in 2002 and 2008.



3. Conclusion

L’indicateur SIG développé au cours de ce travail a permis de caractériser de maniére fiable les
expositions environnementales aux dioxines et au cadmium sur une longue durée. Ces résultats
soulignent I’intérét de se baser sur des outils de modélisation de la dispersion pour calibrer et évaluer ce

type de métrique SIG.

Les résultats obtenus pour le cadmium démontrent la possibilité d’utiliser cette métrique pour
estimer les expositions a d’autres polluants provenant de sources industrielles, avec comme condition
que ceux-ci aient des propriétés proches de celles des dioxines (polluants sous forme particulaire avec

une taille comprise entre [10-1] pm et inerte chimiquement dans 'atmosphere).

Parmi les forces de cet indicateur, nous pouvons citer I’approche multi-sources, prenant en compte
de multiples secteurs d'émissions (incinération des déchets, production de métaux et industries du
ciment, etc.) ainsi que la connaissance de 1'évolution des caractéristiques techniques des installations
dans le temps. Pronk et al (2013) a également utilisé un inventaire historique des émissions de dioxines
(1987-2000) et une approche multi-sources (mais limitée a dix secteurs d'activité). Toutes ces sources
ont été géolocalisée, avec une précision moyenne élevée (46% a la cheminée, 70% au minimum a la
parcelle). Le niveau de précision de la localisation des sources peut avoir des implications importantes
sur le classement des individus en différentes catégories d’exposition, di a la forte variation spatiale des
concentrations autour des sources. De maniére similaire, alors que les adresses résidentielles des sujets
E3N n’ont pas été renseignées lors des questionnaires dans 1’objectif d’étre géolocalisées, leur précision
peut étre considérée comme assez bonne pour limiter les biais de mauvaise classification, en particulier

pour les sujets urbains (Cordioli et al. 2013; Faure et al. 2017; Han et al. 2013).

11 est a noter que les valeurs des parametres retenus dans 1’indicateur sont en accord avec d’autres
¢tudes utilisant des indicateurs spatialisés : 1’exposition pondérée par le carré de la distance sujet-source
(Hoek et al. 2001a; Pronk et al. 2013; Vienneau et al. 2009), ou encore la taille de la zone d’impact de
10 km (Vienneau et al. 2009). Certaines études utilisent des buffers de taille plus réduite, mais elles
portent sur l'exposition aux rejets liés au trafic routier ayant une décroissance rapide avec la distance a

la source.

Cet indicateur comporte néanmoins plusieurs limites. La précision de nos estimations des
émissions est directement liée a la qualité des informations recueillies aupreés des industriels (article
n°l). Mais alors que les autres études ont souvent utilisé des inventaires d'émissions construit pour
d’autres objectifs et sans avoir connaissance des incertitudes liées aux émissions (Pronk et al. 2013;

Vienneau et al. 2009), nous avons pu estimer les incertitudes des émissions estimées.
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Si les parameétres intégrés dans 1’indicateur sont en accord avec plusieurs études dans la littérature
(Cordioli et al. 2013c; Gulliver and Briggs 2011; White et al. 2009; Zou et al. 2009), certains parametres
n’ont pas été conservés durant la phase de calibration. Ainsi, la prise en compte de la vitesse de sortie
des fumées améliorait trés légérement les performances de 1’indicateur (amélioration du kappa pondéré
moyen de 0.02) mais ce parameétre était disponible pour moins de 15% dans sources et n’as pas été retenu
dans 1’équation finale. L’inclusion de la vitesse du vent dans la combinaison de paramétres n'a pas
amélioré les résultats alors qu’il est admis que ce paramétre influence la dispersion des polluants dans
I’atmosphére. D'autres études intégrent la direction du vent (Yu et al. 2006) ou la direction du vent et la
vitesse du vent dans leur indicateur (Gulliver and Briggs 2011; Vienneau et al. 2009; White et al. 2009)
mais aucune étude n'a évalué I'impact de la vitesse du vent sur la performance de ces indicateurs. De
méme, nous n'avons pas identifié¢ d'études ayant évalué I'impact de la hauteur de cheminée ou d'autres
parametres techniques sur la performance des indicateurs. Enfin, certains paramétres pris en compte
dans les mod¢les de dispersion atmosphérique n’ont pas été testés durant la phase de calibration comme

la pluviométrie ou la température extérieure.

Durant cette étude, un indicateur SIG a été développé et évalué pour estimer l'exposition
atmosphérique aux dioxines dans 1'air. Cette métrique combine la distance sujet-source, la direction du
vent, I’intensité d’émissions des sources et la hauteur de cheminée. La classification des sujets estimés
a partir de cet indicateur montre une concordance forte avec la classification issue d’un modele de
dispersion. Plus important, la qualité de la concordance reste quasi-constante quel que soit le nombre de
sources, le nombre de sujets, I’intensité des sources, la position des sources et des sujets ou les conditions
météorologiques et topographiques. Des résultats similaires sont observés pour le cadmium. Ces
résultats laissent a penser que I’indicateur pourrait également permettre d'estimer l'exposition a d'autres
polluants ayant des propriétés physico-chimiques similaires lorsque les données de surveillance seront
indisponibles. Les résultats obtenus ici suggerent également que des mesures simples basées
principalement sur la distance sujet-source et utilisées dans plusieurs autres études (Cordioli et al. 2013;
Hoek et al. 2001; Pronk et al. 2013), montrent des degrés de concordance moindre avec les résultats de
la modélisation, et peuvent en conséquence générer un biais de classement. Ces résultats suggerent que
les outils SIG offrent une alternative robuste aux modéles LUR dans les situations ou les données de
surveillance sont manquantes et ou ’utilisation des mode¢les de dispersion atmosphérique est limitée en

raison de la taille du domaine d’étude.
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Application de ’indicateur dans I’étude cas-témoins nichée GEO3N

L’indicateur SIG développé dans cette thése a été utilisée dans 1’étude GEO3N pour étudier

I'hypothése d'une association entre I'exposition aux dioxines et le risque de cancer du sein.

L’application de I’indicateur nécessite, en plus de la localisation des sources et de la quantification
de leurs émissions, une localisation précise des femmes de la cohorte (Faure 2017) et un recueil de
données météorologiques.

Les antécédents résidentiels des participants ont été extraits des questionnaires E3N. Malgré le fait
que ces questionnaires n’avaient pas été créés pour extraire des informations permettant le géocodage
des sujets, les résultats obtenus sont bon avec une majorité des adresses géocodées a l'adresse exacte ou
a la rue (Faure et al. 2017). Ce qui permet de limiter les erreurs de classification.

Pour récupérer les données météorologiques, nous nous sommes bas¢ sur les zones symposiums
(zone de météo homogene) crée par Météo France, et nous avons cherché a identifier une station
permettant de fournir 5 paramétres (vitesse et direction du vent, pluviométrie, température et nébulosité)
sur toute la période d’étude, avec un pas de temps horaire, pour chaque zone incluant une source
recensée. Nous avons finalement récupéré les données de 223 zones symposiums qui couvrent
I’ensemble des sources recensées (Figure 11). Plusieurs sources isolées ne possédaient pas de stations
remplissant les critéres dans leurs zones symposium. En collaboration avec Météo France, nous leur
avons attribu¢ les données issues de stations météorologiques dans des zones symposium similaire et
proche. La base finale contient les 5 parametres horaires, disponibles pour chaque source et sera

exploitable pour d’autres travaux.

L’inventaire des sources de dioxines et de cadmium a ét¢ mené en premier lieu dans la région
Rhone-Alpes qui avait servi de zone test lors de 1’¢tude pilote du projet GEO3N (financement
Oncostarter 2014). De plus, I’inventaire dans cette région a bénéfici¢ de I’accés a certaines bases de
données spécifiques (notamment 1’étude menée par Cordier et al (2011) et des documents provenant de
I’association robin des bois) permettant de terminer I’inventaire plus rapidement. Dans le cadre de la
thése d’Aurélie Danjou, une premicre version de l’indicateur a été appliquée en Rhone-Alpes pour
estimer 1’exposition atmosphérique aux dioxines de 429 cas de cancer du sein et 716 témoins (annexe 3 :
Danjou et al (2018), en cours de finalisation). Ce premicre indicateur ne prenait pas en compte les
incinérateurs hospitaliers (car non recensées a I’époque) et n’incluait pas le paramétre hauteur de
cheminée (car considéré comme non-impactant au vu des premieres résultats sur les zones de Lyon et
du Bugey). Les résultats n’ont pas montré d’augmentations du risque du cancer du sein lié a une

exposition atmosphérique aux dioxines (annexe 3).
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Figure 11 - Carte des zones symposiums définis pour le projet GEO3N (n=223)

L'é¢tude de l'association entre l'exposition atmosphérique et le risque de cancer du sein dans
'ensemble de la population de I'¢tude GEO3N (5 500 cas de cancer du sein et 5 500 témoins appariés)
a été réalisée en 2017 en utilisant ’indicateur SIG construit pendant cette thése. Il a permis d’attribuer
pour chaque femme de la cohorte une valeur représentant I’exposition cumulative sur 18 ans (Figure 12,
13 et 14). L’analyse statistique des résultats est en cours et fait 1’objet d’un article (Praud. D, en
préparation). L’analyse des résultats issus de I’application de 1’indicateur ouvre une série de

problématiques développées dans la partie « perspectives de recherches » de cette thése.
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Figure 12 - Application de I’indicateur SIG dans 1'étude GEO3N. Distribution des sujets (pourcentage sur I’axe
verticale et effectifs sur les barres) selon 1’exposition environnementale aux dioxines estimé par I’indicateur

spatialisé (exposition cumulée) dans I’étude GEO3N (N=9058)
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Figure 13 - Application de I’indicateur SIG dans 1'¢tude GEO3N. Répartition des sujets selon leur I’exposition
cumulative (1990-2008) aux dioxines (en pg-TEQ/m?) de la moins exposées a la plus exposées. Environ 900 sujets

sont considéré comme non-exposées car en dehors de toutes zones d’exposition.
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Figure 14 - Exemple de variations des expositions annuelles de 20 sujets, choisit aléatoirement, entre 1990 et 2008,

calculée avec l'indicateur SIG (en pg/m?).
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CHAPITRE V. DISCUSSION ET PERSPECTIVES
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1. Discussion

Mon travail de theése visait a étudier les expositions atmosphériques aux dioxines et au cadmium,
dans le cadre d’¢tudes épidémiologiques conduites pour estimer le risque de cancer du sein associés a
ces expositions, en fournissant de nouvelles connaissances sur les expositions historiques, chroniques et
multi-sources de la population générale et des sujets issus de la cohorte E3N et en essayant de combler
certaines lacunes méthodologiques de la littérature concernant I'évaluation des expositions
atmosphériques. Le premier objectif de cette thése était d’inventorier les principales sources de dioxines
et cadmium en France, entre 1990 et 2008, et d’évaluer les émissions associées (article n°1). Le
deuxiéme objectif a était d’estimer les expositions chroniques aux dioxines et au cadmium sur le
territoire de la Métropole de Lyon en utilisant un mod¢le de dispersion atmosphérique et d’étudier la
contribution a I’exposition des différentes sources existantes (Coudon et al. 2018). Le troisiéme et
principal objectif était de développer un indicateur SIG de I’exposition atmosphérique aux dioxines et
au cadmium pour estimer les expositions a I’échelle de la France, sur 20 ans, et capable de fournir des
estimations robustes, validées par confrontation avec un modéle de dispersion gaussien (Coudon et al,

soumis).

Nous avons créé la premiére base de données contenant les émissions annuelles de dioxines et de
cadmium entre 1990 et 2008 a 1'échelle de l'installation pour toute la France. Les émissions estimées ont
été confrontées a des mesures pour certaines sources ainsi qu’aux données d’inventaires disponibles a
I’échelle départementale et nationale. En utilisant les données techniques recueillies, cette base de
données pourra étre étendue a d'autres polluants.

Grace au modele SIRANE, nous avons réalisé la premicre étude visant a évaluer la variabilité
spatio-temporelle des concentrations de dioxines et de cadmium sur prés de 20 ans, en comparant les
concentrations modélisées et mesurées en air ambiant, et en tenant compte d’une grande variété de
sources (industrie, trafic routier, chauffage urbain ou sources diffuses, pollution de fond). De plus, il
s'agit de la premicre étude comparant les concentrations estimée par un modele, aux concentrations de
dioxines dans l'air ambiant.

Par rapport aux ¢tudes précédentes, nous avons évalué I’exposition atmosphérique aux dioxines et
au cadmium via une approche multi-sources et historique. Afin de surmonter les limites posées par
I’¢tude de I’exposition sur un territoire vaste avec un faible nombre de mesures disponibles, nous avons
développé un indicateur implémenté dans un SIG. Cet indicateur prend en compte des parametres
identifiés a partir d’une revue de la littérature et des travaux sur la modélisation de la dispersion
atmosphérique. Pour la premiére fois, ce type d’indicateur SIG de I’exposition atmosphérique aux

dioxines et au cadmium a été calibré et évalué.
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Bien que cette thése ait proposé des améliorations de la méthodologie relative a l'étude de
I'exposition atmosphérique aux dioxines et au cadmium, nous avons rencontré plusieurs difficultés

induisant un certain nombre de limites.

Estimations des émissions de dioxines et de cadmium

L’inventaire et la caractérisation des sources émettrices de dioxines a permis de recenser 2620
sources de dioxines et 2700 sources de cadmium (pour une majorité d’entre elles localisée a la cheminée
ou a ’adresse postale) et d’estimer leurs émissions. Mais cette approche exhaustive s’est révélée
fastidieuse, particuliérement la collecte des données techniques. De plus, nous avons eu peu de retour
des questionnaires envoyé aux industriels (taux de retour de 32%). Ceci implique de fortes incertitudes
pour les émissions de certains secteurs, notamment les incinérateurs de déchets hospitaliers (qui
représentent prés de la moitié de sources inventoriées et pour lesquels nous n’avons pas pu obtenir
d’information auprés des exploitants) et les petits incinérateurs de déchets municipaux existant au début
des années 90 (qui sont parmi les sources les plus émettrices).

Les émissions ont été estimées avec des jeux de facteurs d’émission reconnus au niveau européen
(UNEP) ou frangais (CITEPA). Le niveau de détail des informations collectées a permis de connaitre
les technologies mises en place a 1’échelle individuelle et d’identifier les « hotspots », en particulier dans
le cas des dioxines ou la présence de filtres spécifiques peut fortement diminuer les émissions (UNEP
2013). Contrairement a un certain nombre d’études sur les expositions historiques, les incertitudes ont
été estimées (en se basant sur la qualité des informations recueillie). Néanmoins, I’incertitude propre a
chaque facteur d’émission n’était pas précisée dans les jeux de données UNEP et CITEPA et n’a pas pu
étre prise en compte.

L’utilisation d’une méthodologie se basant sur des facteurs d’émission a permis de s’affranchir de
I’utilisation de données de mesures et de fournir une qualité d’évaluation des émissions homogéne sur
la période d’étude. Cependant, la comparaison de nos estimations avec un faible échantillon de mesures
de I’émission a la source, comprenant uniquement les émissions déclarées depuis 2003 au-dessus des
limites officielles (soit environ 2% des sources), a montré une forte dispersion des résultats. Ces écarts
peuvent s'expliquer par plusieurs facteurs : incertitudes sur les facteurs d'émission, incertitude sur les
données recueillies, mesures effectuées une fois par an dans le meilleur des cas et uniquement aupres
des sources importantes. Ces mesures se concentrent sur la période ou les émissions sont les plus faibles
(2003-2008), ainsi les différences observées ne peuvent pas étre extrapolées pour toute la période
d'étude. Pour toutes ces raisons, si les mesures d'émissions sont les valeurs les plus proches des
émissions réelles, I’ interprétation des divergences observées lors de la comparaison avec les estimations
doit étre faite avec prudence. Les études précédentes comparants les estimations de différentes
inventaires ont également observées des discordances pouvant allant jusqu’a plusieurs ordres de

grandeur (Breivik et al. 2006).
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Certains types d’émissions liées aux activités domestiques, au trafic et aux activités illégales n’ont
pas pu étre pris en compte dans 1’inventaire, ce qui pourrait entrainer une sous-estimation des émissions
et donc des expositions. Le projet GEO3N avait pour objectif d’étudier 1’exposition aux émissions
atmosphériques de dioxines et a choisi de se concentrer sur les principales sources sur la période d’étude
(1990-2008): les sources industrielles ou affiliées (crématorium, incinérateur hospitalier). Néanmoins,
au niveau national, le CITEPA estime qu’en 2008, 38% des ¢missions atmosphériques de dioxines
¢taient dues au secteur résidentiel et 18% au transport routier. Parmi les émissions du secteur résidentiel,
la majorité (75%) est estimée provenir du briilage de cables. Le brilage de cables produit de fortes
émissions de dioxines dues a la présence autour du cuivre de gaines protectrices contenant des produits
chlorés. Cependant, il n'existe pas de registre recensant cette activité illégale. Les facteurs d'émission
issus de la littérature vont de quelques ng-TEQ/kg (LUA 2000) a plusieurs milliers de ng-TEQ/kg
(UNEP 2013). Réaliser I’inventaire des activités de brilage de cables serait un travail long, trés
complexe, et associé a une grande incertitude, ¢’est pourquoi nous n’avons pas estimé ces émissions. La
méme problématique s’applique pour les différents types d’évenements ponctuels comme les feux de
décharge ou les incendies. Le cadmium est moins touché par cette problématique : d’apres le CITEPA,

en 2008, 78% des émissions provenaient des secteurs de I’incinération et de la production de métaux.

Modélisation de la dispersion des polluants

Pour approfondir les différentes contributions a la pollution atmosphérique, j’ai étudié 1’exposition
aux dioxines et au cadmium des sujets E3N dans une zone urbaine (Métropole de Lyon) et estimé la
variation de la contribution de différents types de sources a la concentration au cours de la période
d’étude. Ce travail ne permet pas de prendre en compte précisément les sources ponctuelles et illégales,
mais en combinant les données d’émissions issues de I’inventaire des sources de dioxines et de cadmium
avec les données issues du cadastre d’ATMO AURA (Atmo Auvergne-Rhdone-Alpes 2016), nous avons
modélisé la dispersion des émissions des sources industrielles, des sources diffuses, des sources liées au
chauffage urbain ainsi que celles liées au trafic routier.

Les simulations des concentrations de polluants reconstitués au cours des 20 derni¢res années
montrent une diminution des concentrations de dioxines et de cadmium dans l'air, qui s'explique
principalement par la réduction des rejets industriels, et se traduit par une tendance générale a
I'homogénéisation de l'exposition des populations. En 2008, les principales contributions étaient les
sources diffuses dans le cas des dioxines et les émissions liées au trafic pour le cadmium. Il est important
de noter que la concentration de fond représente une part majoritaire des expositions sur I’ensemble de
la période d’étude. Ce travail illustre que, depuis le début des années 2000, en milieu urbain, les sources
industrielles ne sont plus les contributeurs majeurs de 1’exposition aux dioxines et au cadmium. Ces
résultats sont extrapolables a d’autres villes similaires a Lyon dans la mesure ou ces villes ne sont pas

fortement industrialisées.
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Dans le cas des dioxines, la limite majeure de ces travaux de modélisation de la dispersion
atmosphérique, est 1’évaluation de la contribution du briilage de cables qui fait partie des émissions
« résidentielles » selon les classifications ’ATMO AURA et du CITEPA. Outre I’incertitude sur les
émissions, estimées a partir de la quantité de cables volés en France, elles sont positionnées par le
cadastre en fonction de la densité¢ de la population. Il en résulte des émissions diffuse et homogéne
centrés sur le centre-ville lyonnais, dont la contribution prend de 1’importance au fil des années. Le
positionnement de ces émissions en centre-ville n’est pas réaliste car elles sont plus probablement
localisées dans des zones faiblement peuplé (campagne, friches industrielles, ...). Ceci peut induire un
biais important dans I’estimation des expositions pour les années récentes.

Cette limite se retrouve lors de la comparaison entre les mesures réalisées par ATMO AURA et les
concentrations modélisées avec le modele SIRANE. La comparaison avec les mesures hebdomadaires
réalisées dans le centre-ville lyonnais, en 2007 et 2008, a montré que les concentrations moyennes
modélisées de dioxines étaient deux fois inférieures aux concentrations mesurées. Le modele reproduit
de maniere correcte les concentrations en €t€ et au printemps, mais sous-estime fortement les
concentrations en hiver et lors de certains pics ponctuels pouvant atteindre 10 fois la valeur modélisée.
Ces pics sont probablement dus a des émissions de dioxines non controlées et imprévisibles, qui ne
peuvent pas étre prises en compte dans nos scénarios d'émission. Cette hypothese est renforcée par
I’¢étude de la variation du ratio des concentrations de dioxines et de cadmium qui varie fortement lorsque

ces pics sont observés (ce qui sous-entend de fortes émissions spécifiques de dioxines).

Pour le cadmium, la comparaison montre une meilleure concordance, avec des concentrations
annuelles mesurées proches des concentrations annuelles modélisées. Le modele montre également une
meilleure capacité a prédire des pics de concentrations de cadmium ainsi que la variation saisonniére

des concentrations.

Malgré ces différences dans les séries temporelles des concentrations, les résultats remplissent les
critéres de validation applicable pour un mod¢le gaussien en milieu urbain, comme définit par Hanna
and Chang (2012). Il est a noter que, dans la littérature, les études ont montré des difficultés a prédire
des concentrations mesurées de métaux lourds ou de HAP, affichant parfois méme des désaccords d’un
facteur 10 (e.g. EPA 2002; Garcia et al. 2014). Les données de I’EPA montrent, dans le cas du cadmium,

une sous-estimation des concentrations annuelles d’un facteur 5.
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En tirant parti de la quantification des incertitudes réalisée lors de I’inventaire, nous avons évalué
la propagation des incertitudes sur les émissions des sources industrielles dans la chaine de modélisation.
Due a la faible contribution des sources industrielles en 2008, ces incertitudes représentaient des
variations des concentrations moyennes de seulement +1% (pour les dioxines) et +4% (pour le cadmium)
a la station de mesure continue. En 1990, ces incertitudes ont généré des variations des concentrations
estimées a I’adresse des sujets E3N plus élevées : £10,6% pour les dioxines et £5,9% pour le cadmium.
En revanche, il n’était pas possible d’estimer les incertitudes liées aux émissions du trafic routier, du
chauffage et des sources diffuses dii au manque d’information sur les données d’entrée du cadastre

d’ATMO AURA.

De maniére générale, nous pouvons observer que les points forts de I’inventaire des sources
(exhaustivité, quantification des incertitudes, grande quantité de données techniques sur les sources) se
sont répercutés sur le travail de modélisation. De manicre similaire, les points faibles et limites de
I’inventaire (manque de données sur les autres types de sources, non prise en compte des émissions
ponctuelles, manque de mesure) impactent également le travail plus en aval. Cependant, malgré le
manque de données, nous avons pu comparer a la fois les émissions et les concentrations estimées avec
des mesures. Il est a noté que si nos estimations des émissions des sources industrielles sont supérieures
aux autres inventaires, elle n’entraine pas de surestimations des concentrations estimées avec le modele
SIRANE (au contraire on observe une sous-estimation des concentrations moyennes). L’inventaire des
sources et le travail de modélisation ont servi de base a la création d’un indicateur implémenté dans un

SIG pour évaluer I’exposition aux dioxines sur la France métropolitaine entre 1990 et 2008.

Création d’un indicateur de [’exposition atmosphérique

Par le passé, les études épidémiologiques utilisaient des indicateurs se basant principalement sur la
distance sujet-source, pour estimer les expositions. Cependant, d’aprés Cordioli et al. (2013), ces
indicateurs simples augmentent fortement les risques de biais de classement des expositions (en
comparaison avec un mod¢le gaussien). A partir d’une revue de la littérature et des travaux de
modélisations nous avons identifié des parameétres météorologiques et technologiques pouvant
influencer l'exposition atmosphérique aux dioxines (Gulliver and Briggs 2011; Hoek et al. 2001a; Pronk
et al. 2013; Vienneau et al. 2009; White et al. 2009; Yu et al. 2006). Sur un ensemble de 9 scénarios,
nous avons identifi¢ une combinaison de parameétres fournissant des classifications des expositions en
accord "substantiel" (Viera and Garrett 2005) avec les classifications fournies par le modeéle SIRANE.
L’application de cet indicateur sur un nouveau jeu de données, incluant des émissions de cadmium a
montré des performances élevées et constantes a travers les différents scénarios.

Ces résultats suggerent que les outils SIG offrent une alternative robuste aux modeles LUR dans
les situations ou les données de surveillance sont manquantes et ou I’utilisation des modeles de

dispersion atmosphérique est limitée en raison de la taille du domaine d’étude.
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Bien que nous ayons créé un indicateur produisant de meilleures performances que les indicateurs
simples historiquement utilisés dans la littérature scientifique, d'autres parametres connus pour impacter
la dispersion des polluants n’ont pas été pris en compte dans I’indicateur final : vitesse et température
d’¢jections des fumées, température ambiante, vitesse du vent et pluviométrie. Ces parametres auraient
pu potentiellement améliorer davantage I'évaluation de I'exposition en produisant des estimations plus
précises de 1’exposition. Parmi les parameétres non-retenus, certains diminuaient les performances de
I’indicateur (comme la vitesse du vent), d’autres avait peu d’impact sur les résultats ou n’était disponible
pour I’ensemble de sources au niveau national (vitesse et température d’éjection des fumées). Enfin,
d’autres doivent encore faire I’objet d’étude dans le futur afin d’évaluer leur apport dans la performance
de I’indicateur (pluviométrie). L’application de I’indicateur au niveau régionale et nationale ouvre une

série de problématique et suggere un certain nombre de perspectives d’amélioration.

2. Perspectives de recherches

Augmentation du degré de validité de I’indicateur

Malgré de bonnes performances en termes d’étude des variations spatio-temporelle des
expositions, les indicateur SIG ou les modeles gaussiens restent considérés comme des indicateurs de
I’exposition moins fiables que des mesures biologiques. La mesure des concentrations de dioxines ou
de cadmium dans les tissus adipeux permet de refléter l'exposition cumulative et historique. Pour
renforcer le degré de validation de notre indicateur, il serait pertinent de prélever des échantillons de
tissus adipeux chez un certain nombre de sujets pour ensuite comparer la concordance entre la
classification de I’indicateur et la classification issus des mesures de concentrations dans les tissus
adipeux. Mais ces mesures sont colteuses et le prélévement de tissu adipeux est une procédure invasive

et difficile a mettre en ceuvre.

Amélioration de [’indicateur

L’indicateur a attribué aux sujets une valeur d’exposition cumulative pouvant varier d’un facteur
1x10° d’un sujet a I’autre (Figures 12 et 13). Il parait donc nécessaire de définir un seuil en dessous
duquel il n’est plus possible d’affirmer avec certitude que la contribution des sources industrielles est
supérieure a la contribution des autres types de sources, ou d’identifier le seuil correspondant a une
exposition inférieure au background (définis a 10fg/m’ dans ’article n°2). Pour cela, un travail sera
mené pour établir une correspondance entre 1'unité de I’indicateur en pg/m* et les valeurs de

concentrations modélisées avec le modéle SIRANE en fg/m®.
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De plus, au vu des résultats obtenus avec le modele numérique sur le Grand Lyon (article n°2), il
apparait que les sources industrielles ne sont pas les seuls déterminants de I’exposition en milieu urbain

et particulierement sur la fin de la période d’étude.

Dans le cas des dioxines, les émissions dominantes sur la fin de la période d’¢tude viennent des
sources diffuses et plus particuliérement des émissions liée aux briilages de cables. Pour les différentes
raisons détaillées dans les chapitres précédents (activité illégale, absence de recensement, difficulté de
localisation et des quantifications des émissions), il est difficile, voire impossible, de prendre en compte

de maniere correcte cette exposition.

Pour le cadmium, 1’étude de 1’exposition dans la métropole lyonnaise (article n°2) a mis en avant
la forte contribution du trafic routier dans les expositions. Dans la littérature scientifique, un certain
nombre d’étude ont déja développé des indicateurs pour estimer I’exposition liées au trafic (e.g. Gulliver
and Briggs 2011; Visser et al. 2004). L’indicateur développé pourrait étre complété par un indicateur
basé sur la proximité avec les différents trongons routiers, la « densité » de routes autour du sujet, les
flux des véhicules ou encore la proportion de poids lourds. Ceci permettrait d’avoir une seule métrique
pour évaluer I’exposition atmosphérique aux sources industrielles et au trafic routier. Ce nouvel

indicateur pourra étre calibré et validé en comparant ces performances avec le modéle SIRANE.

Enfin ’inventaire des sources de cadmium et de dioxines et I’indicateur SIG seront utilisés dans le
projet XENAIR pour 1'évaluation de 1'exposition atmosphérique au cadmium et aux dioxines. Dans le
cadre de ce projet, nous disposerons des résultats du modele Chimeére, qui fournira une estimation de la
concentration annuelle de dioxines et de cadmium sur le territoire frangais entre 1990 et 2010 avec une
résolution de 7x7km. Ceci permettra de prendre en compte la pollution de fond « régionale » et une

réflexion devra étre menée pour I’intégrer a I’indicateur.

Perspectives d’application futures de l'indicateur

Cet outil de quantification des expositions atmosphériques s’inscrit dans la mouvance globale
d’amélioration des méthodologies d’évaluation des expositions. Plusieurs études récentes ont montré la
nécessité d’étudier les expositions avec précision sur des périodes courtes et des fenétres d’expositions
spécifiques (Martens et al. 2017). Ren et al. (2017) ont ainsi récemment montré que I’exposition aux
particules fines 1 mois avant et aprés le début de la grossesse augmentait le risque d’anomalies
conggénitales.

Grace a la finesse des informations météorologiques recueillies, 1’indicateur SIG est capable
d’estimer une exposition journaliere sur 1’ensemble du territoire frangais entre 1990 et 2008. La
possibilité de prendre en compte une exposition chronique est également pertinente pour 1’étude d’un

grand nombre de pathologies et de mécanismes biologiques (Ying et al. 2014).
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De nouvelles approches statistiques ont été développées permettant d’évaluer les mobilités
résidentielles au niveau de I’IRIS (Wahida et al. 2016). Ces approches, combinées a 1’utilisation de
I’indicateur que nous avons développé, permettraient d’estimer 1’exposition de sujets dont 1’histoire
résidentielle n’est pas disponible et ainsi de minimiser les potentiels biais de classification.

Dans le cas de I’exposition aux dioxines et le risque de cancer du sein, les effets peuvent dépendre
du timing d’exposition, en particulier lors de périodes critiques du développement mammaire (in utero,
puberté, grossesse et allaitement) (Teitelbaum et al. 2015). La figure 14 illustre la capacité de
I’indicateur a identifier des périodes spécifiques de fortes expositions pour chaque sujet. Les femmes
E3N étaient agées de 45 a 60 ans lors du recrutement, nous n'avons pas été en mesure d'évaluer
l'exposition atmosphérique pour ces fenétres critiques d’exposition situées avant 1990. La troncature a
gauche des données d’exposition peut avoir un impact sur I’estimation du risque, et ce d’autant plus que

les émissions de dioxines ont été plus important avant 1990 (Kjeller et al. 1996; Pacyna et al. 2001).

Exploitation des données E3N

Les données recueillies par la cohorte E3N sont un des points fort des projets GEO3N et XENAIR
et ont permis de répondre a certaines limites des précédentes études, notamment grace aux données sur
I’histoire résidentielle des femmes depuis 1990, ainsi que les données sur 1'état de santé des femmes
E3N, leur mode de vie et leurs facteurs reproductifs.

Grace au nouveau questionnaire d’histoire résidentielle envoyé en 2017 aux femmes incluses dans
1I’¢tude GEO3N, nous aurons la connaissance des lieux d’habitation des sujets E3N sur toute leur vie et
nous permettant de définir le statut urbain/rural de chaque lieu de résidence. La connaissance des
trajectoires résidentielles permettra d’explorer les effets d’une exposition a long terme et a différents
moments de la vie sur le risque de cancer du sein en se basant sur I’inventaire des sources pour la période
1990-2008 et en utilisant la résidence urbaine comme substitut d’exposition pour les périodes antérieures

(Lambrechtsen et al. 2012).

Evaluation des expositions via différentes voies

Nous avons été les premiers, dans le cadre du projet GEO3N, a prendre en compte les deux
principales voies d'exposition aux dioxines dans le cadre de I’¢tude du risque de cancer du sein. Le projet
GEO3N a permis d’évaluer les expositions par voies alimentaire (Danjou et al, 2015) et atmosphérique
(Danjou et al, 2018 en cours de finalisation, Praud et al, en préparation). 1l serait pertinent d'évaluer
l'exposition aux dioxines en tenant compte du risque associ¢ aux expositions par voie alimentaire et

aérienne dans un modéle étudiant I'effet conjoint de ces deux voies d'exposition (Petit et al. 2012).
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11 serait également envisageable de développer un indicateur pour quantifier les dépots de dioxines
a ’adresse des femmes (grace aux données de pluviométries recueillies) et de combiner ces données
d’exposition avec les données issues des questionnaires alimentaires en ciblant les femmes pratiquant

I”autoconsommation.

Evaluation des multi-expositions

Les installations industrielles émettent non seulement des dioxines, mais aussi d'autres polluants
atmosphériques comme le cadmium (Ranzi et al. 2011). Le projet GEO3N portait uniquement sur
I’exposition aux dioxines et peut avoir manqué I’effet de l'exposition a d’autres polluants sur le risque
de cancer du sein. Des essais expérimentaux sur les effets combinés d'un mélange de xénoestrogenes
ont montré qu'ils pouvaient agir ensemble et produire des effets significatifs méme lorsque les
composants individuels étaient présents a de faibles concentrations, ce qui montre I'importance de
considérer l'action conjointe des produits chimiques oestrogéniques pour éviter une sous-estimation
potentielle des estimations de risque (Silva et al. 2002). Bien qu'aucun consensus clair ne se soit encore
dégagé sur la facon dont une approche multi-polluante peut étre abordée dans les études

épidémiologiques, les recherches futures, comme le projet XENAIR, sont orientées vers cet objectif.

Le projet XENAIR

Le projet de recherche XENAIR vise a étudier les effets de I'exposition chronique a faibles doses
a 8 polluants atmosphériques aux propriétés xénoestrogéniques (PMio, PM, s, dioxyde d'azote, ozone,
B[a]P, dioxines, PCB et cadmium) sur le risque de cancer du sein, dans une étude cas-témoin nichée

dans la cohorte prospective francaise E3N.

Le projet XENAIR a pour objectif spécifique d’évaluer I’exposition atmosphérique a ces polluants
sur une période de 20 ans. La méthodologie repose sur des modéles intervenant a diverses échelles
spatiales et temporelles. Ils permettront d’étudier 1'impact de 1’exposition atmosphérique chronique sur
le risque de cancer du sein, en estimant le poids relatif de I'exposition en fonction du temps d’exposition
et de I’exposition cumulée. De plus, les données recueillies lors des questionnaires permettront, une
quantification des expositions a la pollution atmosphérique intérieure (chauffage domestique, etc.) sera

effectuée.

Grace a la bourse de mobilité du CLARA, j’ai pu me rendre a I’Impérial College dans 1’équipe de
John Gulliver, pour étudier le fonctionnement des modeles LUR et travailler sur le développement d’un

modele LUR national pour estimer les expositions aux NO2, PM o, PMzset Os.
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A 1'échelle nationale, le modele LUR, utilisé pour modéliser les concentrations de PMio, PMy s,

NO», O3 pour les années les plus récentes de I’étude, suivra les étapes de développement suivantes :

1. Elaboration de modéles LUR a I'échelle nationale pour les années récentes du projet (2009-2010) et
de modéles "hybrides" combinant les concentrations de fond issu du modele CHIMERE et les
variables expliquant la variabilité locale des concentrations atmosphérique. Pour développer et
évaluer les modeéles LUR, des données issues de sites de mesures seront utilisées. Ces sites seront
séparés en deux groupes : pour calibrer les modéles et pour les évaluer.

2. En utilisant les mesures historiques de concentrations en polluants atmosphériques (base GAZEL
AIR), des méthodes de backextrapolation des modé¢les LUR seront utilisées pour prédire les
expositions dans le passé (jusqu’en 1990). Les sites de surveillance de la pollution atmosphérique
placée en zones rurales (sites de concentration de fond) serviront de base pour établir des tendances
de fond et ainsi tester différents types de backextrapolation.

3. Application pour prédire les concentrations a 1’adresse résidentielle des participantes. Ces sorties

seront utilisées comme estimation de l'exposition dans les analyses épidémiologiques du projet.

Pour évaluer I’évolution de la concentration de fond entre 1990 et 2010 sur I’ensemble du territoire,
le mod¢le de chimie-transport CHIMERE sera utilisé pour fournir des valeurs horaires de concentrations
de fond (résolution spatiale de 7 km?) pour tous les polluants. Devant le manque de données concernant
le BaP et le PCB 153 pour la France, les concentrations de fonds issus de CHIMERE seront directement

utilisées comme référence pour estimer 1’exposition a ces deux composées.

Des analyses de sensibilités seront réalisées en comparant les simulations numériques du modele
SIRANE sur la métropole lyonnaise et les résultats issus des modeles LUR locaux et nationaux. Les
simulations menées avec le modele SIRANE permettront également d’étudier la relation entre les
concentrations de PM,o, PM3 s, NO,, O3 prédites par un LUR local et celles calculées par le modele
SIRANE. Ce qui permettra d’explorer l'effet du mode¢le choisi sur la qualité des estimations (de Hoogh
et al. 2014). Les corrélations éventuelles entre 1'évolution spatiale et temporelle des concentrations de
PMio, PMzs, NO; et Oz et celles de PCB 153, BaP, TCDD et cadmium seront étudiées, pour
potentiellement utiliser les concentrations d'un polluant comme indicateur de 1’exposition pour d’autres

polluants.
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En plus des perspectives innovantes en termes d’évaluation des expositions, le projet XENAIR vise

¢galement a étudier, si une association statistiquement positive est observée :

e les expositions a de multiples polluants et les expositions combinées atmosphériques et
alimentaires (pour les dioxines, le cadmium, les PCB et le B[a]P).

e les interactions entre l'exposition a long terme aux polluants de l'air ambiant et les
polymorphismes génétiques impliqués dans le métabolisme des xénoestrogénes (testé parmi
2500 cas de cancer du sein et 2500 témoins appariés).

o e role de la méthylation de I'ADN en tant que marqueur intermédiaire du risque associé a
l'exposition aux polluants atmosphérique et au risque de cancer du sein dans une étude cas-

témoin nichée incluant 200 cas de cancer du sein chez des femmes non-fumeuses.
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3. Conclusion

Le role des facteurs environnementaux dans la survenue du cancer devient de plus en plus évident
et constitue une préoccupation majeure de santé¢ publique. Parmi ces facteurs environnementaux, les
polluants xénoestrogenes et les perturbateurs endocriniens sont plus particulierement suspectés d’étre
associés a une augmentation du risque des cancers hormonodépendants, tels que le cancer du sein.

Un certain nombre d’études se sont penchées sur le lien entre cancer du sein et exposition a la
pollution atmosphérique et notamment aux dioxines et au cadmium. Toutefois, les résultats de ces études
ne sont pas concluants en raison des différences méthodologiques et de plusieurs limites. Ma thése s’est
concentrée sur I’amélioration des méthodes d’évaluation des expositions aux dioxines et au cadmium
dans le cadre de deux études épidémiologiques.

Un indicateur SIG capable d’évaluer I’exposition atmosphérique chronique multi-source a I’échelle
individuelle sur le territoire métropolitain a été¢ développée. Cet indicateur appliqué dans le cadre du
projet GEO3N contribue a clarifier la relation entre I'exposition a ces polluants et le risque de cancer du
sein en considérant l'exposition combinée des individus par voies multiples, en apportant de nouvelles
connaissances par le biais d'une recherche interdisciplinaire et en comblant les lacunes méthodologiques
de la littérature scientifique existante. Cet indicateur pourra étre adapté a I'évaluation de l'exposition a
d'autres polluants environnementaux liés au cancer du sein ou utilisé dans I'étude d'autres pathologies.

Les recherches menées durant cette thése ont également permis d’approfondir les connaissances
sur les déterminants de I’exposition atmosphérique chronique aux dioxines et au cadmium en milieu
urbain, via ’utilisation d’un mode¢le de dispersion atmosphérique.

De maniere plus globale, ces travaux de recherche apportent des éléments de réponse aux

questionnements des différents plans nationaux en santé environnement (PNSE 2004, 2009, 2015).
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Annexes

Annexe 1. Revue de la littérature : liste des équations de recherche bibliographique
utilisées pour identifier les paramétres d’intéréts dans la construction de I’indicateur SIG.

e Dioxines:

(dioxins[mesh terms] OR dioxin*[tiab] OR tetrachlorodibenzodioxin[mesh terms] OR tetrachlorodibenzo p
dioxin[tiab]OR TCDDJtiab] OR polychlorodibenzo-4-dioxin[tiab] OR PCDD[tiab] OR PCDFJ[tiab]) AND
(environmental exposure[mesh terms] OR environmental exposure[tiab] OR air exposure[tiab] OR exposure
assessment[tiab] OR exposure[tiab]) AND (geographic information systems[mesh terms] OR geographic
information system[tiab] OR geograph*[tiab] OR metric[tiab] OR (spatial*[tiab] and (analys*[tiab] OR
analyt*[tiab])) OR GIS*[tiab] OR spatial analysis|mesh terms]) AND (plume*[tiab] OR buffer*[tiab] OR
distance*[tiab] OR wind[mesh terms] OR wind[tiab] OR wind direction[tiab] OR topography[tiab] OR stack[tiab]
OR climatic factor*[tiab] OR meteorolog*[tiab] OR ((residen*[tiab] AND proximity[tiab]) OR vicinity[tiab] OR
surrounding[tiab] OR living area[tiab]))

e HAP, dioxin-like et POPs:

(polycyclic hydrocarbons,aromatic[mesh terms] OR polycyclic aromatic hydrocarbon[tiab] OR polychlorinated
biphenyls[mesh terms] OR polychlorinated biphenyls[tiab] OR PCB*[tiab] OR PAH*[tiab] OR dioxin-like[tiab]
OR persistent organic pollutant*[tiab] OR POP[tiab] OR POPs[tiab]) AND (environmental exposure[mesh terms]
OR environmental exposure[tiab] OR air exposure[tiab] OR exposure assessment[tiab] OR exposure[tiab]) AND
(geographic information systems[mesh terms] OR geographic information system[tiab] OR geograph*[tiab] OR
metric[tiab] OR (spatial*[tiab] and (analys*[tiab] OR analyt*[tiab])) OR GIS*[tiab] OR spatial analysis[mesh
terms]) AND (plume*[tiab] OR buffer*[tiab] OR distance*[tiab] OR wind[mesh terms] OR wind[tiab] OR wind
direction[tiab] OR topography[tiab] OR stack[tiab] OR climatic factor*[tiab] OR meteorolog*[tiab] OR
((residen*[tiab] AND proximity[tiab]) OR vicinity[tiab] OR surrounding[tiab] OR living area[tiab]))

e Pollution de I’air :

((air pollut*[mesh terms] OR air pollut*[tiab]) OR (environmental pollut*[mesh terms] OR environmental
pollut*[tiab]) OR (carbon dioxide[mesh terms] OR carbon dioxide[tiab] OR CO2[tiab]) OR (nitrogen oxides[mesh
terms] OR nitrogen oxide*[tiab]) OR (particulate matter[mesh terms] OR particulate matter*[tiab] OR PM[tiab])
OR industrial waste[mesh terms] OR emission*[tiab] OR hazardous waste[mesh terms] OR hazardous waste[tiab]
OR industry[mesh terms] OR indust*[tiab] OR incineration[mesh terms] OR incinerat*[tiab] OR combustion[tiab]
OR facilit*[tiab]) AND (environmental exposure[mesh terms] OR environmental exposure[tiab] OR air
exposure[tiab] OR exposure assessment[tiab] OR exposure[tiab]) AND (geographic information systems[mesh
terms] OR geographic information system[tiab] OR geograph*[tiab] OR metric[tiab] OR (spatial*[tiab] and
(analys*[tiab] OR analyt*[tiab])) OR GIS*[tiab] OR spatial analysis[mesh terms]) AND (plume*[tiab] OR
buffer*[tiab] OR distance*[tiab] OR wind[mesh terms] OR wind[tiab] OR wind direction[tiab] OR
topography[tiab] OR stack[tiab] OR climatic factor*[tiab] OR meteorolog*[tiab] OR ((residen*[tiab] AND
proximity[tiab]) OR vicinity[tiab] OR surrounding[tiab] OR living area[tiab]))

* Algorithmes utilisés pour identifier les études ayant modélisé la dispersion atmosphérique :

(dioxins[mesh terms] OR dioxin*[tiab] OR tetrachlorodibenzodioxin[mesh terms] OR tetrachlorodibenzo p
dioxin[tiab]OR TCDDJ[tiab] OR polychlorodibenzo-4-dioxin[tiab] OR PCDD[tiab] OR PCDEF[tiab]) AND
(environmental exposure[mesh terms] OR environmental exposure[tiab] OR air exposure[tiab] OR exposure
assessment[tiab] OR exposure[tiab]) AND (((dispersion[tiab] AND model*[tiab]) OR dispersion model*[tiab])
OR (normal distribution[mesh terms] OR gaussian[tiab] OR gaussian model*[tiab]) OR (ADMSJtiab] OR
atmospheric dispersion modeling system[tiab]) OR (lagrangian[tiab] OR lagrangian model*[tiab]) OR air
movements[mesh terms]) AND (plume*[tiab] OR buffer*[tiab] OR distance*[tiab] OR wind[mesh terms] OR
wind[tiab] OR wind direction[tiab] OR topography[tiab] OR stack[tiab] OR climatic factor*[tiab] OR
meteorolog*[tiab] OR ((residen*[tiab] AND proximity[tiab]) OR vicinity[tiab] OR surrounding[tiab] OR living
area[tiab]))
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Abstract

Background:

Dioxins are emitted by industrial chlorinated combustion processes and its most potent congener,
TCDD (2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin), has been classified as a Group 1 carcinogen by the
International Agency for Research on Cancer. TCDD is suspected to be involved in breast cancer
etiology and may influence hormone-mediated pathways.

Objectives:

We aimed to estimate breast cancer risk associated with airborne dioxin exposure, using geographic
information system (GIS) methods and historical exposure data.

Methods:

We designed a case-control study nested within the E3N (Etude Epidémiologique auprés de femmes
de la Mutuelle Générale de 1’Education Nationale) cohort and restricted to the Rhone-Alpes region,
France. Between 1990 and 2008, 429 breast cancer cases were diagnosed and matched to 716 controls
on relevant factors. Airborne dioxin exposure was assessed based on a detailed inventory of dioxin
sources and residential history of the participants, using a GIS-based metric that included proximity to
dioxin sources, their technical characteristics, exposure duration and wind direction. We first estimated
odds ratios (OR) and 95% confidence intervals (CI) associated with quintiles of cumulative exposure
using logistic regression. We then estimated effects of annual airborne dioxin exposure on breast
cancer risk according to time prior to diagnosis using a flexible time-dependent weight function.
Results:

We observed no increased risk of breast cancer for higher dioxin exposure levels (OR for Q5 versus
Q1:1.12,95% CI: 0.69-1.82) and no linear trend across quintiles of exposure (P for trend=0.81). We
however observed a statistically significant OR for Q2 versus Q1 (1.61, 95% CI: 1.04-2.49). ORs
associated with an increase of 0.1 ng-TEQ/m? in the annual intensity of exposure in each year before
diagnosis were all not statistically different from one, whatever the timing of exposure. No association
was observed for breast cancer risk according to status of estrogen and progesterone-receptors.
Conclusions:

No association was observed between airborne dioxin exposure and overall breast cancer risk in our
study population, as well as for hormone-receptor breast cancers. Confirmation of our findings is
required in larger populations. Our study may provide a new tool for the assessment of long-term
exposure with GIS-based metric as well as new ways of considering temporal dimensions for

environmental exposures in disease risk assessment.
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1. Introduction

Dioxins are a mixture of related chemicals, namely polychlorinated dibenzo-para-dioxins
(PCDD) and polychlorinated dibenzofurans (PCDF), generated from combustion processes involving
chlorine-bearing materials. The main sources of dioxin release into the environment include chemical
manufacturing of chlorinated products such as herbicides and insecticides and industrial activities
from metallurgy, steel and municipal solid waste incineration (MSWI) (Anzivino-Viricel et al., 2012;
ATSDR, 1998; Travis and Hattemer-Frey, 1989; Zook and Rappe, 1994). Emissions of dioxins have
greatly decreased since the 1990s, because of changes in regulation and technological processes
(Anzivino-Viricel et al., 2012; Coudon et al., 2017; Nzihou et al., 2012). In France, emissions have
been reduced by a factor 1000 between 1990 and 2008 (CITEPA, 2015). As dioxins are persistent in
the environment and bioaccumulate in the liver and adipose tissues, most of human exposure to
dioxins occurs from consumption of contaminated fat-rich food (IARC, 2012).

TCDD (2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-para-dioxin) is the most potent dioxin congener and has
been classified as carcinogenic to humans (Group 1) by the International Agency for Research on
Cancer (IARC), with sufficient evidence for all cancers combined (Baan et al., 2009). Experimental
evidence showed that dioxins have no genotoxic activity, but rather act as tumor promoter through
activation of cellular replication, interruption of apoptosis and increase in oxidative stress (IARC,
2012; Knerr and Schrenk, 2006; Mandal, 2005). As a persistent endocrine disruptor, TCDD may
contribute to breast cancer by binding to the aryl hydrocarbon receptor (AhR), a nuclear transcription
factor widely present in humans and animals that influences gene expression, enzyme metabolism and
hormone signaling pathway, including estrogen- and progesterone-mediated pathways (Birnbaum and
Fenton, 2002; Boverhof, 2006; Jenkins et al., 2012; Matthews and Gustafsson, 2006; Tsuchiya et al.,
2005).

An increased risk of breast cancer associated with dioxin exposure has been suggested, but
overall, epidemiological studies did not provide a consistent link between dioxin exposure and risk of
breast cancer in women (Rodgers et al., 2018; Xu et al., 2016). Following the 1976 industrial accident
in Seveso, Italy, results from the cohort of local residents in the contaminated zones showed no
increase in breast cancer risk (Bertazzi et al., 1993; Pesatori et al., 2009). In addition, in the Seveso
Women’s Health Study (SWHS), no association was observed between TCDD serum levels measured
in blood samples provided after the accident and breast cancer risk among women who were 0-40
years old at the time of the accident and lived in the most contaminated zones (Warner et al., 2011).
Positive associations were found in cohorts of herbicide and insecticide workers (Manuwald et al.,
2012), among Russian women living near a chemical plant, compared with women from a non-
contaminated area (Revich et al., 2001), and among women from a French ecological study of
residents exposed to dioxin emissions from several MSWIs (Fabre et al., 2008). On the contrary, a

statistically significant decrease in breast cancer risk was found among women over 60 years of age
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and living in the most exposed zone around a French MSWI (Viel et al., 2008). The most recent meta-
analysis, involving ten studies conducted on the association between external TCDD exposure and
cancer incidence, reported no statistically significant increased risk for breast cancer (Xu et al., 2016).
The inconsistency in published results may be explained by differences in study populations
and methodology (e.g. study design and exposure assessment) as well as some specific study
limitations including the lack of adjustment for confounding by established risk factors, inadequate
exposure assessment and small number of cases (Cordioli et al., 2013; Rodgers et al., 2018; Xu et al.,
2016). The long-term nature of airborne dioxin exposure may imply variations in exposure intensities
over time. Given their tumor-promoter properties, studying the association between airborne dioxin
exposure and breast cancer risk should consider the impact of time-varying and exposures close to the
time of diagnosis as well as hormone receptor subtypes of breast tumors (Rodgers et al., 2018).
Recently, we investigated the relationship between estimated dietary dioxin exposure and
breast cancer risk in the French E3N (Etude Epidémiologique auprés des femmes de la Mutuelle
Générale de ’Education Nationale) prospective cohort. No association was observed overall, except
for a statistically significant decrease in postmenopausal hormone receptor-negative breast cancer risk
among women most exposed (Danjou et al., 2015). Here, we estimated breast cancer risk associated
with airborne dioxin exposure in a case-control study nested within the E3N cohort and restricted to
the Rhone-Alpes region, France, using geographic information system (GIS) methods and historical
exposure data for the assessment of airborne dioxin exposure and considering temporal dimensions of

exposure in risk estimates.

2. Material and methods

2.1. The E3N cohort study

The E3N study is an ongoing prospective cohort, initiated to identify female cancer risk
factors, such as dietary, hormonal and reproductive factors (Clavel-Chapelon, 2015). The cohort
includes 98,995 French female volunteers, born between 1925 and 1950, subscribers of the national
health insurance covering mostly teachers. The study protocol was approved by the French National
Commission for Data Protection and Privacy. The study was initiated in 1989-1991 when participants
returned the first self-administered questionnaire and provided written informed consent for data
collection. Since then, participants completed self-administered questionnaires, mailed every 2 to 3
years, on health status, medical history and a large number of lifestyle factors. Overall, nine
questionnaires were sent between 1990 and 2008. Epidemiological data were enriched with 25,000
blood samples and 47,000 saliva samples. Participants’ place of birth (zip code and commune) was
obtained from the first questionnaire and an urban/rural status was assigned; definition of the

urban/rural status has been previously described (Binachon et al., 2014). The E3N cohort is the French
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component of the European Prospective Investigation into Cancer and nutrition (EPIC) study (Riboli,

1992; Riboli et al., 2002).

2.2. Study population

For this nested case-control study, we selected participants who filled in their home address at
baseline, lived in the Rhone-Alpes region, France between 1990 and 2008 and had not reported cancer
at baseline. The study population was selected from the Rhone-Alpes region because of its high
population density (147.8 inhabitants/km? in 2014 (Insee, 2017)), its large area (43,700 km?), and its
dense industrial network (2" French industrial region, (Insee, 2012)). Data on health status and
medical history of participants, including cancer occurrence, were collected and updated throughout
the follow-up. Between 1990 and 2008, 429 primary invasive breast cancer cases were reported, of
which 93% have been validated with pathology reports; not confirmed cases were considered as breast
cancer cases, as the proportion of false-positive self-reported breast cancer cases is less than 5% in the
E3N cohort. Information on estrogen receptor (ER) and progesterone receptor (PR) status was
obtained from the pathology reports: n=244 tumors were ER positive (ER+); n=80 were ER-negative
(ER-); n=215 were PR positive (PR+); and n=108 were PR-negative (PR-).
Using incidence density sampling, up to two controls per case were randomly selected and matched
for age (+ 1 year), department of residence, date (= 3 months) and menopausal status at blood
collection for the participants who donated blood, or at baseline for the participants without a blood
sample who were then matched for existence or not of a saliva sample. A total of 716 controls were

selected.

2.3. Assessment of airborne dioxin exposure

The methodology for the assessment of airborne dioxin exposure has been previously described in

detail (Coudon et al., 2017, Submitted); a brief description is given below.

2.3.1. Inventory and characterization of industrial dioxin sources

A detailed retrospective inventory of industrial sources likely to emit or to have emitted
dioxins between 1990 and 2008 in the Rhone-Alpes region was performed. The industrial sources
were identified through national databases, institutional information sources and structured
questionnaires. Information on technical and process characteristics (e.g. stack height, exhaust flow
rate and flue gas cleaning technologies), operating periods and rates, input materials and geographic

location of the facilities were collected (Coudon et al., Submitted). We also used data from an existing
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inventory of MSWIs that operated in the Rhone-Alpes region between 2001 and 2003, and for which
technical characteristics and dioxin emissions have been collected (Cordier et al., 2004).

A total of 222 industrial dioxin sources operated in the Rhone-Alpes region from 1990 to
2008, corresponding to 286 distinct operation periods according to the evolution of technical
characteristics. The predominant sector was waste incineration (N=119 distinct operation periods-
sources), followed by production of mineral (N=87), heat and power generation (N=40), metal
production (N=26), crematoria (N=13) and chemicals and consumer goods (N=1).

Using the 2013 Standardized Toolkit for Identification and Quantification of Dioxin and Furan
Releases of the United Nation Environment Program (UNEP, 2013), the industrial sources were
classified according to their main activity sector and technical characteristics to determine a dioxin
emission factor (g-toxic equivalents (TEQ)/t). For each distinct operation period, the annual dioxin
emission intensity (g-TEQ/year) was estimated by multiplying the emission factor by the operating

rate (Coudon et al., Submitted).

2.3.2. Geocoding of the residential history and industrial sources

From 1990 to 2008, the residential history of the participants was extracted from the E3N
follow-up questionnaires and geocoded (X and Y coordinates, addresses) using the ArcGIS Software
(ArcGIS Locator version 10.0, Environmental System Research Institute — ESRI, Redlands, CA, USA)
and the address database, BD Adresse®, from the National Geographic Institute (IGN) (Faure et al.,
2017). Geocoding was performed by a trained technician blinded to the case-control status of the
participants. In addition, each industrial source inventoried was located in the GIS, based on collected
geographic coordinates when available or addresses, and manually checked or repositioned at the

location of the flue-gas stack (Coudon et al., Submitted).

2.3.3. Exposure assessment

Airborne dioxin exposure was estimated for each participant at the individual address level
using a GIS-based metric. Relevant parameters to be integrated in the GIS-based metric were
identified from the literature (Gulliver and Briggs, 2011; Hoek et al., 2001; Pronk et al., 2013;
Vienneau et al., 2009; White et al., 2009; Yu, 2006) and from a previous work on dioxin dispersion
modeling (Coudon et al., 2017).

We considered that each industrial source had an impact limited to a buffer zone, i.e. a circle
of radius d. The buffer zone was subsequently divided azimuthally into sectors of equal size, each of
them characterized by a percentage of wind direction frequency (evaluated by means of hourly data
registered at the nearest Météo France ® station, over the 1990-2008 period). The exposure of a

participant to a given industrial source depended then on its positioning, within the buffer zone, in one
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of these sectors. In order to take into account the effects of atmospheric turbulence on the dispersion of
dioxin emission over a wide area downwind the industrial source, we included two weighting factors:

a higher one for the sector in which the participant is located in, and a lower one for the two adjacent
sectors.

In order to verify the reliability of the GIS-based metric, we compared its exposure
classifications, obtained with different values of the above mentioned parameters, with those evaluated
by means of the atmospheric dispersion model, SIRANE (Soulhac et al., 2011, 2012, 2017). These
comparisons were performed for three distinct years (1996, 2002 and 2008) and in three areas with
typical weather and topographical conditions, time-varying dioxin emission intensities and distinct
number of participants and types of industrial sources: Lyon, a highly urban area; Le Bugey, a rural
area; and Le Havre, a coastal medium size urban area (Coudon et al., Submitted).

We tested the values of the GIS-metric parameters: a radius d equal to 3, 5 or 10 km for the
buffer zone, a residence-to-source distance decline pattern of different forms (d'; d'%; d2; d%; e9; e¥/d
and e%*d), different azimuthal amplitudes of the sectors of the buffer zone (90°; 30° and 10°) and
different weighting factors for the adjacent sectors. The tested parameters were combined with the
Toolkit-based annual dioxin emission intensity and the exposure duration.

The agreement between classifications into quintiles of the dispersion modeling results and the
GIS-based metric was quantified through weighted kappa coefficients and their 95% confidence
intervals (CI). The highest weighted kappa coefficients were obtained imposing a buffer zone of d
equal to 10 km radius, an inverse of the squared residence-to-source distance decline, i.e. d~, a wind
rose divided into 10° sectors and attributing a weighting factor of 50% to the sector in which the
participant is located in and a weighting factor of 25% to the two adjacent sectors. In the final GIS-

based metric, the airborne dioxin exposure of each participant was computed as:
J 1

GIS — based metric = Z Z(Eli X t; X dl-j_z X Fij)

j=11i=1

where the indices j and i indicate the places of residence (j=1,...,J) and the industrial sources
(i=1,...,I), respectively, and where EI; is the annual dioxin emission intensity of each industrial source
(in g-TEQ/year), ¢; is its emission period duration (in years), d; is the residence-to-source distance (in
m) and Fj; is the factor taking into account the percentage of time during which the wind is blowing in
a direction so as to induce a transport from the industrial source i to the location of the participant j
(accounting for the weighted contribution of the sector of the buffer in which the participant is located
in, i.e. 50% and that of the two adjacent sectors, i.e. 25% each). Airborne dioxin exposure was
expressed in pg-TEQ/m? and computed for each calendar year 1990 to 2008. Weighted kappa
coefficients ranged from 0.71 (0.67-0.76) to 0.84 (0.79-0.88) and were consistent across periods and

areas (rural/ urban/ coastal).
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2.4, Statistical analyses

Airborne dioxin exposure was summarized into a cumulative exposure metric from baseline to
the index date (date of diagnosis of the case in the case-control pair) by summing up the annual metric
estimates. The cumulative metric of airborne dioxin exposure was a priori categorized according to
quintiles of the control distribution.

Baseline characteristics of the participants were described according to quintiles of the
cumulative metric of airborne dioxin exposure and their case-control status using mean and SD for
continuous covariates and frequency and percentage for categorical covariates. Baseline characteristics
were compared between cases and controls with univariate conditional logistic regression models, and
across quintiles of cumulative airborne dioxin exposure with Chi-square statistical test and analysis of
variance.

Odds ratios (OR) and corresponding 95% Cls for invasive breast cancer were estimated for
quintiles of the cumulative exposure metric with the first quintile as the reference group, using
multivariate conditional logistic regression models. Tests for linear trend across quintiles were
performed and derived from the Wald test of the models with the continuous variable. All models
were conditioned for matching factors (age, date, department of residence and menopausal status at
blood collection or at baseline and existence of a biological sample (blood, saliva, none)). Models
included terms for individual breast cancer risk factors selected through backward stepwise selection;
covariates were retained if they modified the risk estimate by more than 10%: recreational physical
activity at baseline (quartiles: <25.3, 25.3-37.2, 37.3-57.5, >57.6 metabolic equivalent task-hour per
week (MET-h/w)); previous family history of breast cancer (no, yes); age at first full-term pregnancy
(<24, >24 years old; median value among controls); breastfeeding (never, ever) and status of
birthplace (rural, urban). For covariates with less than 5% missing data, the latter were replaced by
their modal or median value in the control population. Age at first full-term pregnancy had more than
5% of missing data, thus a category “missing data” was generated.

We estimated invasive breast cancer risk according to hormone-receptor status (ER and PR) of
the breast tumors, excluding cases for whom the status was missing and their matched controls from
the corresponding analyses (N=105 cases for ER; N=106 cases for PR). Heterogeneity in subgroups
(ER+/ER-; PR+/PR-) was assessed using the Q-statistic. In addition, models were further adjusted for
estimated dietary dioxin intake, which was assessed in the E3N cohort in a previous study (Danjou et
al., 2015). To investigate whether the effect of cumulative metric of airborne dioxin exposure was
homogeneous across strata of selected covariates, we conducted analyses stratified by menopausal
status at baseline (pre-menopause, post-menopause), body mass index (BMI) at baseline (<21.9,
>21.9 kg/m?; median value among controls), smoking status at baseline (never, ever), breastfeeding
(never, ever), age at first full-term pregnancy (<24, >24 years old; median value among controls),
parity (<3, >3 children), age at menarche (<13, >13 years old; modal value among controls) and status

of the birthplace (rural, urban). Association between invasive breast cancer risk and quintiles of the
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cumulative metric of airborne dioxin exposure was examined in the above-defined subgroups using
unconditional logistic regression models adjusted for matching factors in order to retain all subjects in
the models. Heterogeneity across strata was based on likelihood ratio tests comparing the models
including and excluding interaction terms. In addition, the interaction between BMI and menopausal
status at baseline was tested. We performed a first sensitivity analysis by separating the participants
that have been living more than 10 km away from any source between 1990 and 2008 (i.e. for which
cumulative airborne dioxin exposure was estimated to be equal to 0 over the study period by the
cumulative metric and presented differences for several baseline characteristics) and categorizing the
other participants into quintiles of cumulative airborne dioxin exposure (first quintile as reference). In
a second sensitivity analysis, we excluded cases diagnosed within the first five years after inclusion in
the cohort (from 1990 to 1995, N=382, 33%) in order to exclude the impact of short-term airborne
dioxin exposure and take into account left truncation of the cumulative exposure on ORs for breast
cancer (Hazelbag et al., 2015).

Furthermore, we investigated the possible time-dependent impact of the annual intensity of
airborne dioxin exposure on breast cancer risk, using a weighted cumulative index of exposure in
logistic regression. For each subject i, the weighted cumulative index was equal to Y., w(t)x;(t),
where xi(t) was the annual intensity of exposure received for the subject i in the year ¢ before the index
date (t=1,...,19 maximum). The weights were estimated from the data using a cubic B-spline function
with one to three interior knots placed at equal distance (Hauptmann et al., 2000; Lacourt et al., 2017).
We chose the number of knots that minimize the Akaike’s information criteria (AIC). The estimated
weight function w(t) and the estimated regression coefficient associated with the cumulative weighted
index of exposure were estimated simultaneously using the SAS Proc NLP (SAS). These estimates
allowed us to calculate the OR associated with the annual intensity of exposure at each year of
exposure before the index date. Nonparametric bootstrap sampling was performed to obtain 95%
confidence interval for the estimated weight function. All unconditional logistic regression models
included matching factors and covariates. In a sensitivity analysis, models were also run in a sub-
population excluding cases and matched controls with airborne dioxin exposure that lasted less than 5
years from inclusion.

All P-values were two-sided and the nominal level of statistical significance was set at 0.05.
We used the SAS statistical software version 9.4 (SAS Institute Inc., Cary, NC, USA) and the R

software version 3.2.0 (R Foundation for Statistical Computing, Vienna, Austria) for data analysis.
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3. Results

The baseline characteristics of the 429 cases of invasive breast cancer and the 716 matched
controls are shown in Table 1. Cases reported less recreational physical activity than controls; they
were more educated, younger at age at menarche and older at age at first full-term pregnancy.
Performing a mammogram, family history of breast cancer and personal history of benign breast
disease were more frequent among cases than controls. There was no difference in estimated dietary
dioxin intake between breast cancer cases and matched controls (p=0.07; Table 1). The average
cumulative metric of airborne dioxin exposure was estimated at 0.14 + 1.20 ng-TEQ/m? (range: 0 to
24.43) for breast cancer cases and 0.12 = 0.61 ug-TEQ/m? (range: 0 to 10.35) for controls. The
average exposure duration between recruitment and diagnosis among cases was 8.7 + 4.9 years (range:
1 month to 18 years) and the mean age at breast cancer diagnosis was 58.0 + 7.8 years (range: 41.9 to
78.2). A total of 105 participants (9.2%) had been living more than 10 km away from any dioxin
source between 1990 and 2008, having therefore a cumulative airborne dioxin exposure of 0 according
to our formula (Table 2). Compared with participants highly exposed to airborne dioxins (in the fifth
quintile), those non-exposed participants were more frequently never smoker at baseline, born and
living at baseline in a rural area, and less educated.

Table I and Table 2 should appear here.

Table 3 shows the distribution of breast cancer cases and matched controls and the odds ratios
according to quintiles of the cumulative metric of airborne dioxin exposure, overall and for hormone-
receptor status. We observed no increased risk of overall breast cancer for higher cumulative airborne
dioxin exposure levels (OR for Q5 versus Q1: 1.12, 95% CI: 0.69-1.82) and no linear trend across
quintiles of exposure (P for trend=0.81). We however observed a modest, statistically significant,
increase in breast cancer risk for Q2 versus Q1 (OR: 1.61, 95% CI: 1.04-2.49). We found no evidence
for heterogeneity in the associations for ER-positive versus ER-negative and PR-positive versus PR-
negative tumors (Pn.—=0.42 and Pn.—=0.41, respectively). None of the estimated ORs for specific breast
cancer subtypes defined according to ER and PR status were statistically significant. Further
adjustment for estimated dietary dioxin intake did not materially modify the odds ratios (data not
shown).

Table 3 should appear here.

Odds ratios for breast cancer according to quintiles of cumulative metric of airborne dioxin
exposure in strata of selected covariates are presented in Table 4. Although no statistically significant
effect modification by age at first full-term pregnancy was found (P for interaction=0.09), we
observed a statistically significant decrease in breast cancer risk for the highest versus the lowest
quintile of cumulative metric of airborne dioxin exposure with an OR of 0.40 (95% CI: 0.20-0.81; P
for trend=0.03) among women aged 24 years old or less at first full-term pregnancy. No association

was found between cumulative metric of airborne dioxin exposure and breast cancer across strata of
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menopausal status, breastfeeding, BMI, age at menarche, status of birthplace, smoking status and
parity. There was no effect modification by menopausal status and BMI on the association between
cumulative metric of airborne dioxin exposure and breast cancer risk (P for interaction=0.39). When
separating participants with a null estimated cumulative airborne dioxin exposure from the other
participants categorized into quintiles, no association with overall breast cancer risk and no linear
trend across categories were found (P for trend=0.61), and the association previously observed for Q2
versus Q1 did not remain significant (OR: 0.86, 95% CI: 0.54-1.37) (data not shown). When excluding
cases with breast cancer diagnosis between 1990 and 1995 and matched controls, OR for overall breast
cancer remained statistically significant for Q2 versus Q1 (OR: 2.06, 95% CI: 1.14-3.71; P for
trend=0.51), however, no association and no linear trend were further observed in the subgroup of
participants aged 24 years or less at first full-term pregnancy (OR for Q5 versus Q1: 0.44, 95% CI:
0.18-1.06; P for trend=0.15) (data not shown).

Table 4 should appear here.

The best model including the weighted cumulative index of exposure was obtained with one
interior knot for the weight function w(z) (AIC=1,511.5). Table 5 shows the resulting estimated ORs
associated with an increase of 0.1 ug-TEQ/m? (which corresponds to one SD of the annual doses) in
the intensity of airborne dioxin exposure in different years before the index date (5, 10, 15, 18 years),
overall and in the subgroup excluding case-controls pairs with diagnosis between 1990-1995. When
using all subjects, all ORs were close to one, suggesting no effect of exposure intensity, whatever the
timing of exposure. In the subgroup excluding short exposure duration, recent doses of airborne dioxin
exposure received before diagnosis had a statistically significant impact on breast cancer risk. For
example, an increase of 0.1 pg-TEQ/m? in the dose of airborne dioxin exposure received in the Sth
year preceding diagnosis was associated with an OR of 1.06 (95% CI: 1.01-1.16), adjusted for all
exposure doses estimated for the other years included in the study. The impact of the doses of airborne
dioxin exposure on breast cancer risk seemed to decrease according to time prior to diagnosis:
compared to the OR at year 5, the OR at year 10 was 1.03 (95% CI: 1.00-1.07) and the OR at year 15
was 1.01 (1.00-1.05).

Table 5 should appear here.
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4. Discussion

Among women from the French E3N cohort, no increased risk of breast cancer for higher
dioxin exposure levels was observed, as well as considering hormone-receptor status of breast cancers
separately. Our results suggested an increased risk of breast cancer for the second versus the first
quintile of exposure. A suggestive decrease in breast cancer risk associated with higher dioxin
exposure levels was observed among women younger than 24 at first full-term pregnancy. An increase
in annual airborne dioxin exposure was not associated with the risk of overall breast cancer at each
year prior to diagnosis.

Several studies have reported no association between dioxin exposure and female breast
cancer risk (Bertazzi et al., 1993; Warner et al., 2011; Xu et al., 2016). In a cohort involving the
population exposed to dioxins following the Seveso industrial accident (1976, Italy), no association
with breast cancer occurrence was found after a 10-year follow-up (1977-1986) comparing women
living in one of the two contaminated zones with women living in a non-contaminated surrounding
area (Bertazzi et al., 1993), and breast cancer risks remained non-statistically significant after a 20-
year follow-up (Pesatori et al., 2009). In a specific retrospective cohort of women aged 0 to 40 years at
the time of the accident and living in the two contaminated areas, an increase in TCDD serum
concentration was not associated with increased breast cancer risk (Warner et al., 2011). The most
recent meta-analysis, conducted on the association between external TCDD exposure and cancer
incidence, reported no statistically significant risks for breast cancer (Xu et al., 2016). However, weak
increases in breast cancer risk have been observed in studies conducted in populations accidentally
exposed (5 cases, RR: 2.6, 95% CI: 1.1-6.2; (Pesatori et al., 2009)) and living in the vicinity of
industrial facilities (18,824 cases, RR: 1.1, 95% CI: 1.0-1.2; (Fabre et al., 2008)). On the contrary, Viel
et al. reported a decreased breast cancer risk among women aged 60 years and more and living in a
highly exposed zone around a MSWI (434 cases, OR: 0.31, 95% CI: 0.1-0.9; (Viel et al., 2008)).
Results from the literature are difficult to compare with our findings because of differences in methods
for assessing dioxin exposure, exposure levels and presence of study limitations. Dioxin exposure
levels were higher in accidentally exposed populations than in our study population. Monitoring of
soil contamination by dioxins after the Seveso accident led to mean soil levels of TCDD ranging from
15.5 to 580 ug/m? in the most contaminated zone (Bertazzi et al., 1998) whereas in our study, average
cumulative airborne dioxin exposure was estimated at 0.14 and 0.12 ug-TEQ/m? among cases and
controls respectively. Fabre et al. used an atmospheric dispersion model and estimated an average
cumulative annual dioxin deposit of 7.9x107 pg/m?/year from 1972 to 1990 over four French
departments (Fabre et al., 2008). In the study by Viel et al., dioxin exposure consisted in exposure
zones (very low, low, intermediate and high exposure) based on predicted ground-level air
concentrations and measurements in soil samples (Viel et al., 2008). The results of these studies have

to be interpreted with caution, due to the lack of adjustment for individual breast cancer risk factors
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(Fabre et al., 2008; Viel et al., 2008). Moreover, most of the above studies did not assess dioxin
exposure at the individual address level (Fabre et al., 2008; Pesatori et al., 2009; Viel et al., 2008) and
none considered dietary dioxin exposure in the statistical analysis. Our findings are in agreement with
the results from our previous study conducted in the E3N cohort, in which we observed no association
between estimated dietary dioxin exposure and overall breast cancer risk (Danjou et al., 2015).

Our results suggested a modest increase in breast cancer risk when comparing participants of
the second versus the first quintile of exposure. After performing stratified analyses, the increased risk
of breast cancer was observed only for ER-positive tumors and remained statistically significant when
excluding short-term exposure. These results could be explained by the potential low-dose and non-
monotonic dose-response effect of dioxins on cancer risk, as it has been suggested for other endocrine
disruptors on human health outcomes (Vandenberg et al., 2012). Non-monotonic dose-response
curves, including U-shaped and J-shaped curves, have been defined as non-linear relationships
between dose and effect, where the slope of the curve changes sign within the range of doses
examined, and may imply the use of other methods of risk assessment. Although the implications of
the non-monotonic dose-response of endocrine disruptor continue to be debated (Lee and Jacobs,
2015; Solecki et al., 2017; Vandenberg et al., 2012), future research should investigate potential non-
monotonic curves in risk assessment in relation to exposure to endocrine disruptors.

Statistically significant decreased breast cancer risks were found associated with higher
airborne dioxin exposure among women aged 24 years old or less at first birth — although there was no
effect modification by age at first full-term pregnancy (P=0.09). This observation may be consistent
with the protective effect of early maternal age on breast cancer risk, which has been shown in other
studies (Kobayashi et al., 2012; Sun et al., 2017) and the inverse association between organochlorine
compounds and breast cancer risk suggested in some studies (Gammon et al., 2002; Itoh et al., 2009;
Iwasaki et al., 2008; Raaschou-Nielsen et al., 2005; Rusiecki et al., 2004). However, our subgroups
analyses were based on small numbers of participants, possibly yielding unstable measures of
association. Given also the high number of tests performed, we cannot exclude that some of the
statistically significant findings may have occurred by chance.

We estimated the time-dependent effect of the intensity of airborne dioxin exposure received
over the study period on the risk of breast cancer, by using a flexible time-dependent weight function.
Overall, no association was observed with breast cancer risk. However, when excluding participants
with short exposure duration (less than five years from inclusion), an increase in the annual intensity
of airborne dioxin exposure the five years before diagnosis had a statistically significant impact on
breast cancer risk. These results are in favor of the tumor-promoting activities of dioxins on
carcinogenesis (Rodgers et al., 2018) and confirm the importance of considering dioxin exposures
close to the time of diagnosis in the estimation of breast cancer risk. However, it is important to note
that the weighted cumulative index of exposure in our study was not estimated over lifetime. The

estimated impact of the annual dose in a given year was not adjusted for all other years over lifetime.
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Indeed, in our study, prevalent dioxin exposure was assessed from 1990 to 2008 as the participants
were included in the cohort in 1990 and the residential history of the E3N participants before inclusion
was not recorded (except for place of residence at birth). Moreover, information on past emissions of
dioxins from industrial sources was not available as far back in time, participants being born between
1925 and 1950, leading to the left truncation of the exposure estimates. Although we intended to
encompass this limitation by adjusting the models for the status urban or rural of the birthplace,
participants might not be comparable regarding the dioxin exposure levels before 1990. Future studies
should consider the impact of left-truncation on exposure in the association with breast cancer risk
(Hazelbag et al., 2015; Vandenbroucke and Pearce, 2015). Finally, the weighted cumulative index of
exposure assumed a linear effect of annual intensity. Indeed, the effect of intensity was allowed to
flexibly vary from year to year of exposure, but in each year, we assumed the effect was linear. This
might be a too strong assumption, as suggested by our results obtained with the quintiles of the
standard cumulative index of exposure. Further studies relaxing this linearity assumption should be
performed to further investigate the impact of the timing of exposure.

A number of observations have suggested that breast cancer may originate in early life and
that woman may experience multiple time-variable windows of susceptibility, including the prenatal
period, puberty and pregnancy, when mammary cells rapidly proliferate and differentiate, in which
dioxins could affect hormonal pathways and induce the development of breast cancer later in life
(Cohn, 2011; Rodgers et al., 2018; Teitelbaum et al., 2015). Therefore, assessing dioxin exposure
during these critical periods of breast development may be important. In our study, we were not able
to estimate the risk of breast cancer at these specific time windows, because we could not assess
airborne dioxin exposure over the lifetime. Future studies should investigate the impact of dioxin
exposure during the windows of breast susceptibility on breast cancer later in life.

In our study, dioxin exposure was not directly measured in blood samples or adipose tissues.
Although the E3N women provided blood samples in 1995-1997, the volume in storage was
insufficient to measure dioxin levels, and a new blood sampling would not be relevant regarding the
etiology of breast cancer (Rodgers et al., 2018). GIS-based methods have been previously used as an
alternative to assess exposure to air pollutants in absence of measured data and their use in
epidemiological studies have grown in the last years (Cordioli et al., 2013; Rodgers et al., 2018). We
assessed airborne dioxin exposure through a GIS-based metric that allowed the estimation of long-
term exposure at the individual address level (Coudon et al., Submitted). The GIS included parameters
known to influence individual airborne dioxin exposure according to the literature: residence-to-source
proximity, dioxin emission intensity of industrial sources, exposure duration and wind direction
(Gulliver and Briggs, 2011; Hoek et al., 2001; Pronk et al., 2013; Vienneau et al., 2009; White et al.,
2009; Yu, 2006). Exposure classification into quintiles using the GIS-based metric showed
“substantial” to “almost perfect” agreement with dioxin dispersion modeling (SIRANE, (Soulhac et

al., 2011, 2012, 2017)) across different settings (Coudon et al., Submitted; Viera et al., 2005). We were
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able to consider the residential history of the participants over the study period and, in absence of
dioxin monitoring data, we implemented a standardized method for the estimation of dioxin emissions
using the UNEP Toolkit (UNEP, 2013). Geocoding of the participants’ residential addresses and
industrial facilities was achieved through an automatic method whose accuracy was assessed in a
previous study (Faure et al., 2017).

Our study was based on a multi-source approach, considering major industrial dioxin sources
(waste incineration, metal production, cement industry, etc.) and the evolution over time of the
facilities’ technical characteristics. Traffic-related exposure was not considered as its contribution to
average dioxin concentration was estimated to be negligible in a previous study on dioxin modeling
(<3%; (Coudon et al., 2017)) and stable over the study period (CITEPA, 2015). Emissions from
domestic activities, including heating, chimney fire, cooking methods (e.g. stove, wood stove and
barbecue) as well as backyard burning of domestic and green waste, may contribute to the airborne
dioxin exposure and have been associated with breast cancer risk (White et al., 2014). Dioxin release
from illegal cable burning (i.e. the process in which copper and lead are recovered by burning the
insulating material from electricity and electronics) may be a critical source of dioxin emissions and
potentially relevant exposure sources nowadays (Stockholm Convention Clearing House). However,
because of the lack of data over the French territory (geographical and monitoring data), these
emissions could not be considered in the exposure assessment. These punctual and non-industrial
sources, in addition to the lack of past residential history and historical dioxin exposure estimates
before 1990, may have resulted in exposure misclassification likely to contribute to imprecise
measures of association drawn toward unity (Basagafia et al., 2013). Information on domestic
activities and lifetime residential history should be collected in future studies and additional methods
should be employed to take into account these types of dioxin sources in the exposure assessment
(Coudon et al., Submitted).

Strengths of our study included its prospective design and the quality of the information
collected and regularly updated. The statistical models were adjusted for known individual breast
cancer risk factors, minimizing residual confounding. Moreover, factors that may influence individual
dioxin exposure were considered in the estimation on breast cancer risk, such as age, breastfeeding and
pregnancy. We estimated breast cancer risk according to hormone-receptor subtypes and were able to
consider the potential impact of airborne dioxin exposure close to diagnosis on breast cancer risk.
Although diet is quantitatively the main pathway for non-occupationally dioxin exposure, adjustment
for dioxin intake in our models did not change our results (Danjou et al., 2015). Moreover, most of the
E3N women are teachers and from affiliated occupations, thus their occupational dioxin exposure was
assumed to be negligible and homogenous among the study participants.

Focusing our analysis on the E3N women that had permanently lived in the Rhone-Alpes
region over the study period lowered the number of participants and thus the statistical power of our

study. Confirmation of our findings is required in further studies and larger populations. In particular,
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further enlargement to breast cancer cases and their matched controls of the entire E3N cohort and
1dentification of dioxin sources at the national level would be relevant. Moreover, future studies
should investigate of the joint effect of dietary and airborne dioxin exposure in statistical models.
Finally, the GIS-based metric may be adapted for the exposure assessment of other environmental

pollutants in relation to breast cancer risk or used in the investigation of other pathologies.

5. Conclusions

Among women from the E3N cohort, no association was observed between long-term and cumulative
airborne dioxin exposure and breast cancer risk, as well as for hormone-receptor defined breast cancer.
These results need confirmation in larger populations. The GIS-based metric developed to assess long-
term and low-dose airborne dioxin exposure at the individual address level may provide an alternative
in absence of measurement of ambient dioxin concentrations and may be used to assess exposure to
other pollutants acting similarly as dioxins. Finally, our study may provide new ways of considering

temporal dimensions for environmental exposures in disease risk assessment.
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Tables

Table 1. Baseline characteristics of 429 breast cancer cases and 716 controls, E3N study,

Rhoéne-Alpes region, France, 1990-2008.

Characteristics Cases Controls p*
Age (years), mean (SD) 494 6.1 495 62 0381
Body Mass Index (kg/m?), median value among controls, n (%) 0.56
<=21.9 229 534 366 51.1

>21.9 200 46.6 350 489
Alcohol drinking, n (%) 0.11
Never drinker 37 8.6 85 11.9
Drinker <5.9 g/day 144 33.6 229 32.0
Drinker >= 5.9 g/day 217 50.6 309 432
Missing data 31 72 93 13.0
Smoking status, n (%) 0.30
Never smoker 235 548 416 58.1
Current smoker 55 12.8 98 13.7
Former smoker 139 324 202 282
Status of birthplace, n (%) 0.07
Rural 89 20.7 180 25.1

Urban 310 723 496 69.3
Missing data 30 7.0 40 56
Status of residence at baseline 0.12
Rural 120 28.0 237 33.1

Urban 279 65.0 439 613
Missing data 30 7.0 40 56
Recreational physical activity (METs-h/week), n (%) 0.02
<25.3 105 245 141 197
25.3-373 117 273 211 295
37.4-56.9 132 30.8 191 26.7
>=57.0 75 175 173 242
Education, n (%) 0.02
Undergraduate 44 10.3 88 123
Post-graduate with a 1- to 2-year university degree 198 46.2 373 52.1
Post-graduate with a >= 3 year university degree 187 43.6 255 35.6

Age at menarche (years), modal value among controls, n (%) 0.01
<13 222 51.7 311 434

>=13 207 483 405 56.6
Previous use of oral contraceptives, n (%) 264 61.5 426 59.5 0.60
Previous use of progestin before menopause, n (%) 200 46.6 300 419 0.21
Menopausal status, n (%) 0.72
Premenopausal women 261 60.8 426 595
Postmenopausal women 168 39.2 290 40.5

Use of menopausal hormone treatment, n (%) 62 14.5 94 13.1 0.70
Mammography during the previous follow-up period, n (%) 342 79.7 527 73.6 0.01
Age at first full-term pregnancy (years), median value among controls, n 0.02
(%)

<=24 161 37.5 314 439

>24 208 48.5 313 437
Missing data 60 140 89 124
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Characteristics Cases
Parity, n (%)

<=2 260 60.6
>=3 109 254
Missing data 60 14.0
Breastfeeding, n (%) 243 56.6
Previous family history of breast cancer, n (%) 76 17.7
Previous history of personal benign breast disease, n (%) 166 38.7
Estimated dietary dioxin intake (pg TEQ/kg body weight/day), mean (SD) 1.3 04
Missing data 119 27.7

Controls P2

413
213
90
433
67
206
1.2
135

0.38
57.7
29.7
12.6
60.5 0.20
9.4 <0.001
28.8 <0.001
0.4 0.07
18.9

2 P-values from univariate conditional logistic regression models — except for age, menopausal status

and use of menopausal treatment which were matching factors
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Author’s draft

Table 3. Odds ratios (OR) * and 95% confidence intervals (CI) for the association between
invasive breast cancer and quintiles ® of cumulative metric of airborne dioxin exposure overall
and according to hormone receptor status (N=1,145), E3N study, 1990-2008.

Lower Upper P-

Populations Cases, N (%)  Controls, N (%) OR? 95%CI 95%CI  trend P-het ©
Overall 0.81
I 65 152 142 198  1.00
I 101 235 143 200 1.6l 1.04 2.49
I 87 203 145 203 1.40 0.89 2.21
v 100 233 143 20.0 1.51 0.95 2.38
v 76 17.7 143 200 1.12 0.69 1.82
ER positive © 0.86 0.42
I 34 139 81 200 1.00
I 60 24.6 75 185 1.95 1.08 3.51
I 48 197 83 204 132 0.72 2.44
v 61 250 83 204  1.66 0.89 3.08
v 41  16.8 84 20.7 1.04 0.53 2.02
ER negative ° 0.42 0.42
I 17 213 21 162  1.00
I 10 125 18 13.8  0.66 0.21 2.04
11 17 213 26 20.0 0.87 0.27 2.80
v 20 250 35 269 0.63 0.20 1.93
v 16 20.0 30 231 0.61 0.20 1.86
PR positive ¢ 0.14 0.41
I 34 158 64 180 1.00
I 48 223 61 17.1 1.36 0.74 2.50
I 41 191 75  21.1  0.83 0.44 1.58
v 56 26.0 81 228 0.99 0.53 1.86
v 36 16.7 75  21.1  0.62 0.31 1.26
PR negative ¢ 0.48 0.41
I 17 157 39 21.8 1.00
I 22 204 30 168 191 0.70 5.24
I 23 213 33 184  2.11 0.74 6.02
v 24 222 37 207 2.07 0.69 6.22
A% 22 204 40 223 1.71 0.63 4.63

*adjusted for family history of breast cancer, age at first full-term pregnancy, recreational
physical activity, status of birthplace and breastfeeding

® quintiles’ cut offs: 1.7E-5, 2.2E-3, 1.9E-2 and 9.6E-2 pg-TEQ/m?

¢n=105 invasive breast cancer cases with missing estrogen receptor status, and n=205
matched controls

4 n=106 invasive breast cancer cases with missing progesterone receptor status, and n=251
matched controls

¢ P-heterogeneity comparing ER+ versus ER- and PR+ versus PR- breast tumors.
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Author’s draft

Table 4. Odds ratios (OR) * and 95% confidence intervals (CI) for the association between
invasive breast cancer and quintiles ® of cumulative metric of airborne dioxin exposure,
stratified analyses (N=1,145), E3N study, 1990-2008

. Controls, N . Lower Upper  P- P for
Populations Cases, N (%) (%) OR 95%CI  95%CI trend interaction
Menopausal status at baseline 0.92
Premenopause 0.53

I 37 145 74 17.8 1.00

11 63 246 90 21.7 1.17 0.76 1.81

I 50 195 8  20.7 1.04 0.65 1.67

v 65 254 85 205 1.16 0.73 1.84

v 41 16.0 80 193 0.86 0.51 1.44
Postmenopause 0.86

I 26 158 68 24.0 1.00

I 37 224 51 18.0 1.50 0.87 2.58

11 37 224 58 205 1.40 0.80 2.44

v 32 194 50  17.7 1.31 0.73 2.35

v 33 200 56 19.8 1.17 0.64 2.14
Age at first full-term pregnancy © 0.09
<=24 years 0.03

I 32 199 53 16.9 1.00

I 38 236 72 229 0.89 0.53 1.47

11 37 230 59 188 1.04 0.61 1.76

v 40 248 70 223 0.79 0.47 1.34

v 14 8.7 60 19.1 040 0.20 0.81
>24 years 0.96

I 27 13.0 72 23.0 1.00

I 56 269 61 19.5 1.63 1.00 2.65

111 39 188 68 21.7 129 0.76 2.18

v 48  23.1 49  15.7 1.58 0.92 2.71

v 38 183 63  20.1 1.16 0.66 2.04
Breastfeeding 0.45
Ever 0.09

I 38 156 73 16.9 1.00

I 61 25.1 93 215 1.08 0.70 1.68

I 47 193 83 19.2 1.02 0.64 1.62

v 59 243 86 199 1.04 0.66 1.64

A% 38 156 98 22,6 0.64 0.38 1.06
Never 0.60

I 27 145 69 244 1.00

I 40 215 50 177 1.54 0.92 2.59

11 40 215 62 219 134 0.78 2.32

v 41 220 57 20.1 1.33 0.76 2.34

v 38 204 45 159 1.36 0.75 2.45
Body mass index at baseline ¢ 0.49
<=21.9 kg/m? 0.10

I 38 16.6 66 18.0 1.00

I 55 240 74 202 1.10 0.71 1.71

11 47 205 66 18.0 0.98 0.61 1.58

v 54 23.6 80 219 0.90 0.56 1.45

\% 35 153 80 219 0.69 0.40 1.17
>21.9 kg/m? 0.49
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Author’s draft

. Controls, N . Lower Upper  P- P for

Populations Cases, N (%) (%) OR™ 9504CI 95%CI trend interaction

I 27 135 76  21.7 1.00

I 46 23.0 69 197 1.57 0.94 2.61

1 40 200 79 226 148 0.86 2.53

v 46 230 63 18.0 1.58 0.92 2.72

A% 41 205 63 18.0 1.32 0.75 2.33
Age at menarche ° 0.96
<13 years 0.64

I 30 13.5 59 19.0 1.00

I 53 239 62 199 146 0.89 2.40

I 44 19.8 65 209 130 0.77 2.18

v 56 252 60 193 1.59 0.94 2.69

A% 39 176 65 209 1.20 0.68 2.12
>=13 years 0.18

I 35 169 83 20,5 1.00

II 48 232 81 20.0 1.09 0.68 1.73

111 43 20.8 80 19.8 0.97 0.60 1.59

v 44 213 83 20,5 0091 0.55 1.50

v 37 179 78 193 0.73 0.43 1.25
Status of birthplace 0.57
Rural 0.19

I 20 225 43 239 1.00

11 26 292 35 194 1.59 0.83 3.05

111 20 225 35 194 1.39 0.69 2.80

v 9 10.1 25 139 093 0.38 2.23

A% 14 157 42 233 0.69 0.31 1.53
Urban 0.73

I 44 142 93 18.8 1.00

11 70 226 104  21.0 1.19 0.80 1.77

I 59 19.0 102 20.6 1.14 0.74 1.74

v 83  26.8 107  21.6 1.27 0.84 1.92

v 54 174 90 18.1 1.07 0.68 1.69
Smoking status at baseline 0.99
Ever 0.22

I 24 124 50 16.7 1.00

11 41 21.1 47 157 141 0.82 2.43

1l 44 227 70 233 1.24 0.72 2.12

v 48 247 66 220 1.17 0.68 2.03

v 37 19.1 67 223 0.79 0.43 1.44
Never 0.88

I 41 17.4 92 221 1.00

I 60 255 9 23.1 1.19 0.78 1.82

111 43 183 75 18.0 1.08 0.67 1.73

v 52 221 77 185 1.17 0.73 1.88

v 39 16.6 76 183 0.98 0.58 1.65
Parity 0.92
<3 children 0.46

I 42 162 84 20.3 1.00

I 70 269 91 22.0 1.21 0.81 1.82

111 48 185 80 194 1.08 0.69 1.70

v 60  23.1 71 172 1.27 0.81 1.99
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Author’s draft

. Controls, N . Lower  Upper P- P for
Populations Cases, N (%) (%) OR® yencl 95o%Cl trend interaction
\Y% 40 154 87 21.1 0.81 0.49 1.33
>=3 children 0.26
1 17 15.6 40 18.8 1.00
11 24 220 42 19.7 1.43 0.72 2.82
11 28 257 47 221 1.34 0.68 2.63
v 28 257 48  22.5 1.08 0.55 2.14
\Y 12 11.0 36 16.9 0.64 0.28 1.47

® adjusted for age, date, department of residence and menopausal status at blood collection or

at baseline, existence of a biological sample (blood, saliva, none), family history of breast
cancer, age at first full-term pregnancy, recreational physical activity, status of birthplace and

breastfeeding

® quintiles’ cut offs: 1.7E-5, 2.2E-3, 1.9E-2 and 9.6E-2 pg-TEQ/m?
¢ median age at first full-term pregnancy based on the distribution among controls
4median value of body mass index based on the distribution among controls
® modal value of age at menarche based on the distribution among controls
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Table 5. Odds ratios (OR) and 95% confidence intervals (CI) for the association between
invasive breast cancer and time-weighted cumulative airborne dioxin exposure (for a 0.1 pg-

TEQ/m? annual increase) according to time before diagnosis, 1990-2008.

Time ¢ prior to breast Overall, N=1,145 Sensitivity analysis ®, N=763

cancer diagnosis (years) N cases /N controls OR (95%CI)* N cases / N controls OR (95%CI1)*
5 330/ 524 1.00 (0.94-1.01) 219/342 1.06 (1.01-1.15)
10 183 /306 1.01 (0.92-1.02) 128 /205 1.03 (1.00-1.07)
15 57/113 1.00 (0.93-1.01) 46 /72 1.01 (1.00-1.05)
18 9/20 1.00 (0.96-1.00) 6/18 1.01 (1.00-1.02)

® adjusted for age, date, department of residence and menopausal status at blood collection or
at baseline, existence of a biological sample (blood, saliva, none), family history of breast
cancer, age at first full-term pregnancy, recreational physical activity, status of birthplace and

breastfeeding

® excluding cases and controls for whom the index date is situated within the five first years

from the inclusion in the cohort (from 1990 to 1995; N=382, 33%)
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