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LANDEX : étude des Aérosols Organiques 
Secondaires (AOS) générés par la forêt des Landes 

 

Résumé 
L’objectif de ce travail de thèse est d’améliorer l’état de nos connaissances sur les processus 

de formation et du devenir de l’AOS, en lien avec la réactivité des COVB avec les oxydants de 

l’atmosphère et en particulier l’ozone, en utilisant le potentiel de l’écosystème landais en tant 

que source d'AOS biogénique. Pour cela, des campagnes de terrain ont été menées sur un 

site de mesure en forêt landaise, écosystème particulièrement approprié pour l’étude de la 

formation et du devenir des AOS. Au cours de ces campagnes, différents paramètres physico-

chimiques complémentaires ont été mesurés, tels que les concentrations et les flux de 

particules, d’oxydants et de COVB. Des épisodes nocturnes de formation de nouvelles 

particules ont été mis en évidence, ce qui constitue un résultat original car les évènements 

rapportés jusqu’ici dans la littérature étaient principalement diurnes. La contribution importante 

de l’ozonolyse des monoterpènes émis par les pins maritimes, dominés par l’α- et le β-pinène, 

à la formation nocturne de nouvelles particules a également été démontrée. Les mesures de 

flux de particules réalisées suggèrent que les particules formées au cours de la nuit sont 

transférées depuis la canopée vers les plus hautes couches de l’atmosphère. Une production 

d’ozone a également été démontrée par la comparaison des mesures de flux d’ozone à un 

modèle physique de dépôt. Cette source d’ozone pourrait être liée à la photooxidation des 

COVB. 

Mots clés : Aérosols Organiques Secondaires (AOS), Composés Organiques Volatils (COV), 

Pollution atmosphérique, Qualité de l'air, Changement climatique, Particules, Monoterpènes, 

Ozone, Formation de nouvelles particules, Forêt des Landes
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LANDEX : Study of Secondary Organic Aerosols 
(SOAs) generated by the Landes forest 

 

Abstract 
Forest ecosystems affect air quality and climate, especially through the emissions and the 

reactions of biogenic volatile organic compounds (BVOCs) with the atmospheric oxidants, 

known to generate Secondary Organic Aerosols (SOAs). This work aims to improve our 

knowledge on the processes involved in biogenic SOA formation and fate. Two field campaigns 

have been conducted in the Landes forest. In a first step, the measurement site was 

characterized by a statistical study of local meteorological conditions. During these campaigns, 

complementary physical and chemical measurements have been carried out, implying 

measurements of fluxes and concentrations of particles, BVOCs and oxidants. The results 

evidenced nocturnal new particle formation, which is an original result as this process was 

usually only reported during daytime. The strong contribution of BVOCs (dominated by α- and 

β-pinene) ozonolysis to nocturnal new particle formation has been demonstated. Particle flux 

measurements suggested that particles are transfered from the canopy to the higher 

atmospheric surface layer. The comparison between ozone fluxes and a physical ozone 

deposition model also highlighted an ozone production source. This ozone production might 

be related to BVOC photooxidation. 

 

Keywords : Secondary Organic Aerosols (SOAs), Volatile Organic Compounds (VOCs), 

Atmospheric pollution, Air quality, Climate change, Particles, Monoterpenes, Ozone, New 

particle formation, Landes forest
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Introduction 
Depuis toujours, l’Homme entretient des relations étroites avec les forêts. Aujourd’hui encore, 

les forêts sont une corne d’abondance de ressources pour l’humanité, et les services rendus 

par les écosystèmes forestiers sont nombreux : émission de dioxygène, diversité biologique, 

matière première pour le papier ou la menuiserie, chauffage, etc. Les activités humaines ont 

engendré depuis la révolution industrielle un réchauffement climatique dont les conséquences 

environnementales, dont certaines restent encore mal quantifiées, s’avèrent dramatiques. Ce 

n’est pas tant l’augmentation de la température qui perturbe l’équilibre fragile de notre planète 

mais bien la rapidité de cette augmentation et les modifications du climat qui rend difficile 

l’adaptation des écosystèmes à ce changement. Les conséquences du réchauffement 

climatique sur les forêts se font déjà ressentir, avec la multiplication des épisodes de 

sècheresse et des feux de forêts, ou encore la migration de certaines espèces vers des 

latitudes où le climat est plus clément. En France, un exemple marquant est la progression 

vers le nord de l’aire de répartition du chêne vert. Toutefois, si les écosystèmes forestiers 

subissent les effets du changement climatique, ils en sont aussi un des acteurs les plus 

influents. Le processus le plus reconnu au travers duquel les forêts impactent le climat est sa 

capacité à capter une partie du CO2 (dioxyde de carbone) atmosphérique via la photosynthèse, 

atténuant son impact sur l’effet de serre.  

L’impact des forêts sur le climat ne se limite pas à leur capacité à stocker le dioxyde de 

carbone, mais résulte aussi de multiples autres interactions entre biosphère et atmosphère. 

Par exemple, les forêts ont la capacité de synthétiser et d’émettre dans l’atmosphère une 

multitude de molécules carbonées : les composés organiques volatils (COV). Ces COV sont 

initialement synthétisés par les organismes végétaux pour se prémunir de l’action d’espèces 

réactives de l’oxygène en réponse à un stress biotique (attaque par des insectes, par exemple)  

ou abiotique. Les COV biogéniques (COVB) jouent aussi un rôle dans l’attraction de 

pollinisateurs lors de la floraison et sont suspectés d’intervenir dans un système de 

communication plante/plante. Dans l’atmosphère, ces molécules peuvent réagir avec les 

principaux oxydants, que sont le radical hydroxyle (OH), le radical nitrate (NO3) et l’ozone (O3). 

L’oxydation des COV conduit à la formation d’une multitude de composés fonctionnalisés tels 

que des aldéhydes, des cétones ou encore des acides carboxyliques. Certain de ces 

composés oxygénés issus d’une ou plusieurs étapes d’oxydation, possèdent une pression de 

vapeur saturante relativement faible, leur conférant un caractère semi-volatil, impliquant leur 

capacité à être transférés vers la phase particulaire. Le transfert de molécules organiques 

depuis la phase gazeuse vers la phase particulaire entraine la formation d’Aérosols 



Introduction 

2 

 

Organiques Secondaires (AOS), un aérosol étant défini comme une particule en suspension 

dans l’air. 

Les aérosols atmosphériques jouent un rôle prépondérant sur le climat, directement via 

l’absorption, la réflexion ou la diffusion du rayonnement solaire, ou indirectement en jouant le 

rôle de noyau de condensation pour la formation des gouttelettes d’eau. C’est précisément 

l’action de ces aérosols sur le climat qui constitue aujourd’hui la plus grande incertitude dans 

l’évaluation du forçage radiatif terrestre, selon le Groupement Intergouvernemental d’Expert 

sur le Climat (GIEC). De plus, les particules fines font actuellement partie des polluants 

règlementés, du fait de l’importance de leurs effets sanitaires. On estime par exemple qu’en 

France, 48 000 décès pourraient être évités chaque année si les niveaux atmosphériques de 

particules fines étaient largement réduits (ramenés à une concentration < 5 µg m3). Si leur 

impact en milieu urbain est largement reconnu, ce n’est que très récemment qu’il a été montré 

que les particules fines peuvent réduire l’espérance de vie jusqu’à 14 mois en milieu rural. 

L’impact sanitaire des particules fines n’est donc pas seulement une problématique urbaine, 

mais bel et bien un enjeu majeur pour l’ensemble des populations. 

A l’échelle globale, les AOS sont issus de multiples processus d’oxydation des COV et 

constituent une part majeure de l’aérosol submicronique. De plus, il est estimé que les sources 

des COV sont à plus de 90% biogéniques, dont les écosystèmes forestiers sont des émetteurs 

importants. Les forêts sont donc des contributeurs de premier ordre à la formation d’AOS. 

Parmi les processus de formation d’AOS, la formation de nouvelles particules atmosphériques 

(NPF), initiée par la nucléation, résulte de la condensation de molécules gazeuses et fait 

actuellement l’objet de recherches très actives. La description des mécanismes impliqués 

dans la formation de nouvelles particules atmosphériques au-dessus des forêts, impliquant en 

particulier les COVB qu’elles émettent, est encore lacunaire. D’une manière générale, la 

contribution biogénique à la formation d’AOS demeure insuffisamment  renseignée. 

Dans ce contexte, ce travail a pour but d’améliorer nos connaissances sur la formation et le 

devenir des AOS. Pour cela, la forêt des Landes constitue un écosystème des plus appropriés 

pour l’étude de la contribution biogénique à l’AOS. Entre autres, la forêt landaise est quasiment 

monospécifique (avec plus de 95% de pins maritimes) et peu soumise aux apports 

anthropiques, ce qui en fait un écosystème idéalement simplifié pour l’étude des AOS d’origine 

biogénique. L’objectif du travail de thèse est donc plus précisément d’étudier les processus de 

formation d’AOS d’origine biogénique. Pour cela, la forêt des Landes a été choisie comme site 

d’études et des campagnes de mesure y ont été menées pendant les périodes les plus 

favorables à la formation d’AOS (fortes émissions de COV, fortes concentrations en oxydants, 
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…). Au cours de ces campagnes, les COVB émis par les pins et précurseurs d’AOS ainsi que 

les oxydants disponibles pour réagir avec eux ont été caractérisés. Les produits d’oxydation 

issus de ces réactions ont également été mesurés, tant dans la phase gazeuse que 

particulaire, témoignant ainsi de la formation d’AOS. Les particules ont également fait l’objet 

d’une caractérisation physique par une mesure en nombre de la distribution granulométrique 

et des mesures de flux permettant notamment de caractériser les épisodes NPF. Finalement, 

l’impact de la réactivité des COVB sur le flux d’ozone a aussi été renseigné afin de compléter 

cette étude.  

Le manuscrit décrivant la méthodologie et les résultats obtenus au cours de ce travail 

s’organisent en plusieurs chapitres : 

- Le premièr chapitre présente une revue bibliographique (non-exhaustive) des 

interactions entre biosphère et atmosphère. Dans notre cas, ces interactions 

concernent plus particulièrement la synthèse et l’émission de COVB, leur réactivité 

dans l’atmosphère et leur impact sur la capacité oxydante de l’atmosphère, la formation 

d’AOS et les échanges de particules entre la  biosphère et l’atmosphère. 

- Le second chapitre définit la problématique du projet de thèse, en rappelant les 

incertitudes liées à l’évaluation de la qualité de l’air et du climat, et en présentant la 

démarche retenue pour ce travail et les objectifs précis que nous avons définis. 

- Le chapitre suivant décrit le site de mesures retenu pour notre étude, ainsi que 

l’analyse statistique des conditions météorologiques sur ce site afin d’identifier la 

période la plus favorable à la formation d’AOS. Le dispositif expérimental et les 

instruments déployés lors des campagnes de terrain sont aussi présentés dans cette 

partie. 

- Ensuite, le quatrième chapitre présente le modèle utilisé pour partitionner le flux de 

dépôt d’ozone en ses composantes stomatique, cuticulaire et édaphique, ainsi que les 

modifications que nous y avons apportées afin de l’adapter à un couvert de pins 

maritimes. 

- Les résultats obtenus sont ensuite présentés dans le cinquième chapitre. Leur 

présentation est organisée de la façon suivante : 

(i) Une présentation synthétique de l’ensemble des résultats obtenus 

(ii) Un premier article prochainement soumis traitant de la formation 

nocturne de nouvelles particules et des conditions favorisant cette 

formation sur le site de Bilos. 

(iii) Un second article à soumettre traitant de la réactivité intra-canopée des 

COVB, en lien avec la formation nocturne de nouvelles particules. 
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(iv) Un dernier article également à soumettre évaluant l’influence sur le flux 

de dépôt d’ozone de la réactivité associée à la formation de nouvelles 

particules. 

(v) Enfin, le lien entre les flux de particules et les épisodes nocturnes de 

formation de nouvelles particules est discuté. 

- Les conclusions tirées de ce travail sont finalement exposées, ainsi que le lien avec 

les questions prioritaires définies par l’ADEME. Les perspectives que fournit ce travail 

seront également discutées en vue de travaux futurs.



 

 

 
 
 

Chapitre 1 
Etude bibliographique
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Chapitre I) Etude bibliographique 

I.1) Les forêts : écosystèmes clés 

I.1.1) Généralités 

Les écosystèmes forestiers occupent une part importante des surfaces continentales et 

fournissent un nombre considérable de ressources. Parfois appelées « poumon de la 

planète », les forêts sont avant tout, par le processus de photosynthèse, une source d’oxygène 

atmosphérique, qui nous permet de respirer et de vivre. Elles constituent également une 

matière première essentielle et omniprésente dans notre quotidien : papier, mobilier, 

production d’énergie, chauffage, etc. En France, selon l’Agence De l’Environnement et de la 

Maîtrise de l’Energie (ADEME), il est estimé que neuf millions de TEP (tonne équivalent 

pétrole) sont fournies chaque année par la combustion du bois, soit 4% de la production totale 

d’énergie annuelle du pays (ADEME, 2012). Après l’énergie hydraulique, la combustion de 

biomasse constitue même la deuxième énergie renouvelable au niveau national. D’un point 

de vue écologique, les écosystèmes forestiers abritent une biodiversité remarquable, tant 

végétale qu’animale et représentent à l’échelle globale le principal réservoir de biodiversité. À 

elles seules, les forêts tropicales humides renferment environ 50% des espèces vivantes. De 

plus, les forêts rendent de nombreux services écosystémiques. Selon le dernier rapport 

d’évaluation des écosystèmes pour le millénaire (Millenium Ecosystem Assesment, 2005), la 

notion de service écosystémique est communément admise comme « les bénéfices que les 

humains peuvent tirer des écosystèmes ». Les services écosystémiques rendus par les forêts 

sont multiples, comme  le stockage du carbone, la résistance à l’érosion, la production d’eau 

propre, la réduction des concentrations en polluants atmosphériques dans les zones urbaines, 

etc. 

Le rôle des forêts dans notre environnement est donc capital, d’autant plus qu’elles recouvrent 

environ 30% de la surface des terres émergées de la planète, selon la dernière évaluation des 

ressources forestières de l’Organisation des Nations Unies pour l'Alimentation et l'Agriculture 

(FAO, Food and Agricultural Organisation, 2015). En France, la dernière évaluation des 

ressources forestières a permis d’estimer la surface forestière à plus de 16 millions d’hectares, 

soit 31% du territoire. Même si les processus de déforestation restent une problématique 

réelle, la diminution de la surface forestière à l’échelle planétaire a été considérablement 

ralentie ces dernières années (Keenan et al., 2015). En France, on estime que la surface 

recouverte par les forêts augmente de 0,7% chaque année, soit 110 000 ha/an depuis 2010. 
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L’éventail des données présentées ci-dessus montre à quel point les écosystèmes forestiers 

jouent un rôle prépondérant dans le fonctionnement global de la planète, notamment par leur 

imbrication dans les grands cycles biogéochimiques. 

I.1.2) Implication dans les cycles biogéochimiques 

Comme la plupart des êtres vivants, les plantes qui composent les forêts ont besoin d’eau 

pour assurer leurs fonctions vitales ; c’est pourquoi les forêts sont fortement impliquées dans 

le cycle de l’eau. Premièrement, le feuillage des végétaux intercepte une partie de la pluie, 

diminuant l’apport direct d’eau jusqu’au au sol, et le système racinaire stabilise les sols 

favorisant l’infiltration de l’eau au détriment de son ruissellement, modifiant au travers de ces 

processus physiques le cycle de l’eau. De plus, pour des raisons physiologiques, les plantes 

puisent l’eau depuis leurs racines et la réémettent sous forme de vapeur d’eau vers 

l’atmosphère au travers de leurs stomates, selon le phénomène d’évapotranspiration (Aragão, 

2012). Par ce processus, les arbres prélèvent également les oligoéléments nécessaires à leur 

développement. C’est pourquoi les forêts impactent aussi de nombreux cycles 

biogéochimiques, comme par exemple les cycles de l’azote, du phosphore, du soufre, du 

calcium ou encore du zinc. Les forêts sont donc en interaction permanente avec l’ensemble 

des grands cycles biogéochimiques de la planète. L’évapotranspiration permet aussi les 

échanges gazeux (autres que ceux de la vapeur d’eau) au travers des stomates et donc aux 

plantes d’assimiler le dioxyde de carbone (CO2) nécessaire à la photosynthèse. Si les 

écosystèmes forestiers sont également capables d’émettre du CO2 via le processus de 

respiration, ils n’en restent pas moins un puits net de CO2 (Heimann et Reichstein, 2008). Les 

forêts captent donc une part considérable du CO2 atmosphérique émis par les activités 

anthropiques, et rendent ainsi un service écosystémique majeur. Federici et al., (2015) ont 

estimé que 2,2 Gt de CO2 étaient stockées chaque année par les écosystèmes forestiers, à 

l’échelle globale. En comparaison, les émissions de CO2 issues de combustibles fossiles 

étaient de 9,5 Gt de CO2 pour l’année 2011 (GIEC, 2013). Ainsi, les forêts, au travers de leur 

fonction photosynthétique, réduisent l’augmentation de la concentration en CO2 

atmosphérique et par conséquent le réchauffement climatique engendré par les activités 

humaines (GIEC, 2013; Heimann et Reichstein, 2008). Cependant, le carbone assimilé par les 

plantes n’est pas entièrement allouée à leurs structures ou à leur croissance, mais il contribue 

aussi à la synthèse de Composés Organiques Volatils (COV) (Guenther, 2002; Kesselmeier 

et Staudt, 1999). Or, ces COV biogéniques (COVB) qui peuvent contribuer jusqu’à 10% du 

flux net de CO2, sont émis vers l’atmosphère et impactent considérablement la qualité de l’air 

et le climat (Calfapietra et al., 2013; Guenther, 2002; Lam et al., 2011; Laothawornkitkul et al., 
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2009; Liora et al., 2016; Peñuelas et Staudt, 2010). A l’échelle du globe, les forêts constituent 

même la première source de COVB (Guenther et al., 1955; Lathière et al., 2006; Sindelarova 

et al., 2014). Pour mieux caractériser cet impact, il convient alors d’évaluer la façon dont ces 

composés sont synthétisés puis émis vers l’atmosphère, mais aussi de déterminer quels sont 

les composés prépondérants au niveau atmosphérique. 

I.2) Formation et transfert de particules au sein des 
écosystèmes forestiers 

I.2.1) Émissions de COV 

I.2.1.a)  Synthèse et fonction des COV pour la plante 

En Europe, le Conseil Européen a défini les COV comme étant toutes les molécules 

organiques, excepté le méthane et le CO2, ayant une pression de vapeur de 0,01 kPa ou plus 

à une température de 293,15 K, ou ayant une volatilité correspondante dans des conditions 

d'utilisation particulières (directive 1999/13/CE). Il est actuellement admis que plus de 90% 

des COV à l’échelle globale sont d’origine biogénique (Guenther et al., 1995). Ces composés 

peuvent être aussi bien des hydrocarbures que des composés oxydés comme des aldéhydes, 

des acides carboxyliques ou bien des alcools, possédant un squelette carboné constitué d’un 

seul atome de carbone (le méthanol, par exemple) à plusieurs dizaines d’atomes de carbone, 

comme les caroténoïdes (Dewick, 2002; Peñuelas et Staudt, 2010). D’un point de vue 

atmosphérique, les composés présentant le plus d’intérêt sont l’isoprène, le COVB le plus 

largement émis dans l’atmosphère et les monoterpènes et sesquiterpènes, bien que des 

centaines voire milliers de composés soient susceptibles d’affecter la composition de notre 

atmosphère (Laothawornkitkul et al., 2009; J.- H. Park et al., 2013; Sindelarova et al., 2014). 

La biosynthèse de ces composés, qui appartiennent à la classe des terpénoïdes, est basée 

sur l’assemblage d’une même unité isoprénique en C5. En effet, il est bien connu que tous les 

terpénoïdes sont synthétisés à partir d’un précurseur commun à cinq atomes de carbone, 

l’isopentenyl-pyrophosphate (IPP), selon « la loi de l’isoprène » définie par Ruzicka (1953). 

Les COVB sont ainsi répartis par groupe selon le nombre d’unités isopréniques qu’ils 

contiennent: 

- 1 unité : groupe des hémiterpènes (C5) 

- 2 unités : groupe des monoterpènes (C10) 

- 3 unités : groupe des sesquiterpènes (C15) 
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L’IPP peut rapidement s’isomériser en diméthylallyl-pyrophosphate (DPP), directement 

responsable de la production d’isoprène. L’ajout d’un groupement IPP sur la DPP conduit à la 

formation de géranyl-pyrophosphate (GePP), précurseur de la formation des monoterpènes 

dans les plantes (Figure 1.1). L’action de différentes enzymes appelées monoterpènes 

cyclases, permet de former et spécifier la structure des monoterpènes (Cheng et al., 2007; 

Dewick, 2002; Laothawornkitkul et al., 2009). Enfin, l’ajout d’une unité C5 sur la GPP forme la 

farnesyl-pyrophosphate (FPP), responsable de la formation des sesquiterpènes. Par analogie 

avec les monoterpènes, l’action d’enzymes (les sesquiterpènes synthases) permet de 

différencier les futurs sesquiterpènes synthétisés. Une description complète des voies de 

synthèse des terpénoïdes et autres COVB, de l’absorption du CO2 par la photosynthèse à la 

production des COVB, est disponible par ailleurs dans la littérature (Dewick, 2002; 

Laothawornkitkul et al., 2009).  

Les terpénoïdes, une fois synthétisés par les végétaux, peuvent assurer différentes fonctions. 

Ils sont notamment impliqués dans les mécanismes de défense contre les stress abiotique et 

biotique (attaque par un herbivore ou infection par un pathogène), le système reproductif 

(attraction des pollinisateurs) et les interactions plante/plante (Cheng et al., 2007; Dewick, 

2002; Kesselmeier et Staudt, 1999; Kleist et al., 2012). Les émissions de terpénoïdes sont 

donc susceptibles d’augmenter consécutivement à l’attaque d’un pathogène, lors des périodes 

de floraison ou au cours d’une phase de stress hydrique ou thermique, illustrant la complexité 

des paramètres contrôlant les émissions de COV. Certains composés, comme les « Green 

Leaf Volatiles » (GLV), sont même émis spécifiquement en réponse à une perturbation (un 

stress hydrique, par exemple) (Brilli et al., 2011). Néanmoins, depuis plusieurs décennies, des 

tendances générales ont pu être dégagées. Ainsi, il apparaît clairement que les taux 

 
Figure 1-1: Schéma de synthèse des COV dans les cellules végétales (d’après Kesselmeier 

et Staudt, 1999). 
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d’émission de COVB dépendent à la fois de la capacité des plantes à produire des COVB et 

de leur capacité à stocker ou non ces composés, comme explicité sur la Figure 1.2. Si certains 

paramètres physiologiques ont un impact sur le taux de synthèse des COV (taux d’enzyme, 

photosynthèse, etc.), la température et le rayonnement solaire sont les deux facteurs 

météorologiques prépondérants (Guenther et al., 1995; Niinemets et al., 2004). Les réponses 

générales des taux de synthèse des COV à la température et au rayonnement sont présentées 

sur la Figure 1.2. La production de terpènes possède ainsi un optimum de température, qui 

correspond à la température pour laquelle l’activité enzymatique de la plante est maximale. 

Par contre, l’influence du rayonnement solaire augmente fortement pour tendre vers une 

valeur maximale aux forts rayonnements (Figure 1.2). Certains arbres, comme de 

nombreuses espèces du genre pinus (pin), ont la capacité de stocker les terpénoïdes 

synthétisés dans des compartiments spécifiques tels que des trichomes, des canaux résiniers 

ou encore des cavités (Laothawornkitkul et al., 2009; Niinemets et al., 2004). Dans ce cas, 

l’émission de COVB est indépendante de l’aptitude de la plante à produire des COVB. Elle est 

soumise à la capacité des COVB à diffuser au travers des membranes végétales (la cuticule 

essentiellement) et à l’évolution de la pression de vapeur des composés. C’est alors la 

variation de température de la surface (feuille, aiguille, tronc, …) qui gouverne le taux 

d’émission de COV selon une relation exponentielle (Guenther et al., 1995). Lorsque la 

capacité des plantes à stocker les COV est faible ou nulle, la réponse de l’émission dépend 

alors à la fois du rayonnement solaire et de la température (Figure 1.2).  Dans le contexte du 

changement climatique, il semble donc que les émissions tendent à augmenter, bien que 

l’influence de certains facteurs comme le niveau de stress hydrique reste à affiner pour 

quantifier de manière précise les taux d’émission de COVB (Peñuelas et Staudt, 2010). De 

manière complémentaire, il est nécessaire de caractériser au niveau moléculaire les 

composés émis en plus grande quantité dans l’atmosphère, leur impact sur l’atmosphère en 

étant grandement dépendant. 
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I.2.1.b) Répartition et spéciation 

L’isoprène est le COVB le plus largement émis naturellement dans l’atmosphère à l’échelle 

globale, contribuant pour près de 70% (soit 594 Tg an-1) des COVB totaux, suivi par l’ensemble 

des monoterpènes, comptant pour 11% soit 95 Tg an-1 (Sindelarova et al., 2014). Parmi les 

monoterpènes, l’α-pinène, le β-pinène, le trans-β-ocimène, le Δ-3-carène et le limonène sont 

les composés les plus largement émis dans l’atmosphère (Sindelarova et al., 2014). Les 

sesquiterpènes ne contribuent qu’à hauteur de 20 Tg.an-1 (2,5 % du total des émissions de 

COVB), mais leur importance au niveau atmosphérique est capitale du fait de leur forte 

réactivité et de leur rôle en tant que précurseurs d’aérosols – voir paragraphe I.2.3.b - 

(Atkinson et Arey, 2003; Kanakidou et al., 2005; Seinfeld et Pandis, 2006). Des inventaires 

regroupant les taux d’émission par essence d’arbre, comme celui réalisé par Kesselmeier et 

Staudt (1999), permettent de déterminer les plantes qui, intrinsèquement, émettent le plus de 

COVB. Cette revue relate que parmi les espèces du genre pinus, la plupart émettent des 

 
Figure 1-2 : Représentation schématique de l’influence du rayonnement et de la température 

sur le taux de synthèse des COVB (S), et leur taux d’émission (E).  Pour les espèces dont les 

réservoirs de stockage sont importants, l’émission de COV dépend de la résistance du 

réservoir de stockage à la diffusion des COV (gouvernée par la température). Dans ce cas, 

l’émission de COV est indépendante du rayonnement solaire (d’après Laothawornkitkul et al., 

2009).  
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monoterpènes, mais que peu d’entre elles sont émettrices d’isoprène. En revanche, la plupart 

des espèces du genre quercus ( chêne) sont recensées comme source d’isoprène, bien que 

quelques espèces soient connues pour leur fort taux d’émission de monoterpènes, comme le 

chêne vert (quercus ilex) par exemple (Kesselmeier et Staudt, 1999). La connaissance de la 

répartition des essences au sein d’une forêt permet donc d’avoir une idée, a priori, des COVB 

que l’on pourra retrouver dans l’atmosphère au niveau local. 

Toutefois, les concentrations atmosphériques mesurées ne dépendent pas uniquement des 

taux d’émissions, mais aussi de nombreux autres facteurs tels que la réactivité chimique de 

ces composés avec les oxydants atmosphériques. Quelques-uns des terpénoïdes retrouvés 

fréquemment dans l’atmosphère sont présentés dans le Tableau 1.1 ci-dessous, ainsi que 

leur structure et leurs temps de vie relatifs aux 3 principaux oxydants de l’atmosphère que sont 

l’ozone, les radicaux OH et NO3. La structure moléculaire n’est pas la même pour chacun des 

composés, leur conférant une réactivité différente avec les oxydants, ce qui explique les écarts 

significatifs entre les temps de vie respectifs. Par exemple, la différence de structure entre l’α-

pinène et le β-pinène ne se situe qu’au niveau de la position de la double liaison. Dans l’α-

pinène, la double liaison se trouve à l’intérieur du cycle à 6 carbones, alors qu’elle est exo-

cyclique pour le β-pinène. Cette différence de structure se répercute sur la réactivité de ces 

deux composés, dont les différences de temps de vie en présence d’ozone peuvent aller 

jusqu’à un facteur supérieur à 5 (Tableau 1.1).  

Plusieurs exemples de mesures d’émissions sur des plantes en environnement réel ou 

conditions contrôlées sont rapportés dans le Tableau 1.2, ainsi que des exemples de 

concentrations et de flux issus de la littérature. Le terme d’émission fait référence à des 

mesures réalisées à l’aide d’une chambre dynamique, et représente la quantité de COVB 

directement émis par une plante. Cette mesure réfère donc à l’émission de COVB d’un seul 

organisme ou espèce végétale. La terminologie de flux réfère quant à elle à une mesure 

intégrative (par exemple, l’Eddy covariance), qui englobe la quantité de COVB émis par un 

écosystème entier, par opposition aux mesures d’émission. Enfin, les concentrations qui sont 

la quantité de COVB par unité de volume d’air, résultent de l’ensemble des différents 

processus affectant les COVB : émission, dépôt, réactivité chimique, photolyse, advection, etc. 
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Tableau 1.1 : Structure moléculaire et temps de vie des terpénoïdes fréquemment détectés dans 

l’atmosphère. Le temps de vie des composés est donné en jours, heures (h) ou minutes (min). Les temps de 

vie sont calculés pour des concentrations a en radicaux OH de 2,0x106 molécules cm-3 (valeur moyenne diurne 

sur 12h); b en O3 de 7,0x1011 molécules cm-3 (valeur moyenne sur 24h); et C en radicaux NO3 de 2,5x108 

molécules cm-3 (valeur moyenne nocturne sur 12 h). (d’après Atkinson et Arey, (2003).) 

Composé Formule brute 
Temps de vie 

[OH] 
2,0x106 

[O3] 
7,0x1011 

[NO3] 
2,5x108 

Isoprène (C5H8) 

 

1,4 h 1,3 jours 1,6 h 

Monoterpènes (C10H16)     

α-pinène 

 

2,6 h 4,6 h 11 min 

β-pinène 

 

1,8 h 1,1 jours 27 min 

d-limonène 
 

49 min 2,0 h 5 min 

Trans-β-ocimène 
 

33 min 44 min 3 min 

 
Sesquiterpènes (C15H24) 

    

γ-cédrène 

 

2,1 h 14 h 8 min 

β-caryophyllène 

 

42 min 2 min 3 min 
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Les études recensées dans le Tableau 1.2 montrent que les niveaux de concentration d’α-

pinène peuvent s’étendre sur une gamme allant de quelques ppt à plus de 10 ppb, soit 4 ordres 

de grandeur. Ceci traduit bien les larges variabilités qui peuvent exister entre les 

concentrations mesurées selon les sites considérés. Les raisons qui expliquent cette variabilité 

sont multiples. Premièrement, les facteurs d’émission des espèces végétales présentes sur 

un site de mesure sont un élément de première importance. Les paramètres météorologiques 

ayant une forte influence sur les émissions de terpénoïdes, les sites sous influence d’un climat 

tropical auront tendance à présenter des émissions beaucoup plus élevées (Lathière et al., 

2006). Ensuite, la densité de végétaux (qui peut être caractérisée par l’indice de surface 

foliaire, par exemple) constitue aussi un paramètre clé sur les niveaux de concentrations 

atmosphériques en COVB. Enfin, la concentration des différents oxydants influence aussi les 

concentrations de COVB retrouvées dans l’air ambiant. Ainsi les variations des niveaux 

d’oxydants selon les localisations, la disparité des densités de végétation et d’émissions de 

terpénoïdes, et les conditions climatiques locales, permettent de comprendre pourquoi les 

concentrations présentées dans le Tableau 1.2 varient sur plusieurs ordres de grandeurs.  

Les mesures de flux présentées dans ce tableau caractérisent la capacité d’un écosystème 

dans le rôle de source ou puits d’un composé. En effet, à l’échelle d’un écosystème, la forêt 

peut jouer le rôle de puits pour des terpénoïdes alors même que celle-ci ne les émet que très 

peu voire pas du tout. C’est ce que signifient les valeurs négatives dans le Tableau 1.2. 

Mochizuki et al., (2014) ont pu montrer par exemple la présence de flux de dépôt sec 

d’isoprène dans une forêt de Mélèze, connue pour ne pas émettre d’isoprène. Les forêts sont 

donc des sources pour les COVB qu’elles émettent, et parfois des puits pour les autres 

composés, dans un échange permanent entre biosphère et atmosphère. Cependant, ce terme 

de dépôt sec ne contribue que peu à la détermination du temps de vie des terpénoïdes dans 

l’atmosphère, qui est gouverné essentiellement par la réactivité chimique et donc par les 

concentrations en oxydants dans l’air ambiant.
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Tableau 1.2: Niveaux moyens de concentrations, émissions et flux reportés dans la littérature. Les valeurs entre parenthèses indiquent les minimas et maximas, lorsque ceux-ci sont 
disponibles. Les mesures faites en chambre sont sous conditions contrôlées, alors que les autres mesures sont réealisées en milieu réel. Les concentrations (C) sont répertoriées en 
ppbv, les taux d’émission (E) en µg de COVB par poids sec de plante par heure (µg gdm h-1), les flux (F) en nmol de COVB par unité de surface et de temps (nmol m-2 s-1). Les valeurs 
négatives du flux indiquent un dépôt du composé associé sur l’écosystème. LD: Limite de Détection 
forêt ou 
chambre 

Espèce(s)/type 
de forêt 

Emission/flux/ 
concentration Isoprène Somme des 

monoterpènes α-pinène ß-pinène 3Δ-carène Camphène Myrcène Limonène Sesqui-
terpènes Source 

Chambre Pin sylvestre 
(pinus sylvestris) C (ppbv) - 0,5 - 3 - - - - - - 0,05 – 0,4 Mentel et al. 

(2009) 

Forêt Conifères + 
bouleau C (ppbv)  0,05 – 0,3 - - - - - - - Birmili et al. 

(2003) 

Forêt Pin parasol 
(pinus pinea) C (ppbv) 0,015 (0 – 

0,137) 
0,008 (<LD – 

0,048) 

0,008 
(<LD – 
0,048) 

- - 0,011 (<LD 
– 0,051) - 0,006 (<LD 

– 0,043) - Song et al. 
(2011) 

Forêt Pin sylvestre 
(pinus sylvestris) C (ppbv) - 11,7 – 19,3 4,0 – 9,54 0,25 – 

0,44 4,8 – 6,9 0,25 – 0,44 0,14 – 
0,25 0,23 – 1,29 - Petersson, 

(1988) 

Forêt Forêt 
amazonienne C (ppbv) - 1,3 0,22 0,052 0,001 0,027 0,006 0,585  Jardine et 

al. (2015) 

Forêt Forêt 
amazonienne C (ppbv) 4 - 10 0,3 – 0,5 0,2 – 0,3 0,1 – 

0,15 - - - 0,05 - Kesselmeier 
et al. (2000) 

Forêt Citronniers 
(citrus limon) C (ppbv) 0,18 – 

0,35 0,05 – 0,18 - - - - - - 0,02 Park et al. 
(2013) 

Site rural Forêt mixte, 
prairie, cultures C (ppbv) 0,019 – 

4,376 0,009 – 0,610 0,009 – 
0,363 

<LD – 
0,082 - <LD – 0,099 - <LD - 66 - Detournay 

et al. (2013) 

Site rural Plaine cultivée C (ppbv) 0,11 – 
0,43 0,602 – 1,461 0,18 – 

0,46 
0,13 – 
0,45 

0,016 – 
0,022 

0,029 – 
0,036 

0,026 – 
0,050 0,040 - Cerqueira et 

al. (2003) 

Forêt 
Eucalyptus 
(eucalyptus 
globulus) 

C (ppbv) 0,20 – 
2,04 0,744 – 1,834 0,19 – 

0,60 
0,16 – 
0,58 

0,020 – 
0,031 

0,026 – 
0,044 

0,015 – 
0,034 

0,030 – 
0,047 - Cerqueira et 

al. (2003) 

Forêt Pin maritime 
(pinus pinaster) C (ppbv) - 3,77 (1,5 – 10,4) 1,3 (0,6 – 

2,5) 
1,7 (0,6 – 

3,4) 
0,6 (0,2 – 

2,5) < 0,3 <LD 1,1 (0,5 – 
2,0)  Simon et al. 

(1994)  
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Tableau 1.2 : suite et fin 
Type du 
site ou 

chambre 
Espèce(s)/type 

de forêt 
Emission/flux/ 
concentration Isoprène Somme des 

monoterpènes α-pinène ß-pinène 3Δ-carène Camphène Myrcène Limonène Sesqui-
terpènes Source 

Forêt 
 

Pin ponderosa 
(pinus 

ponderosa) 
C (ppbv) 0,132 0,234 – 2,113 0,039 – 

0,313 
0,118 – 
0,915 0,054 – 0,612 0,001 – 0,021 0,003 – 

0,020 
0,019 – 
0,223 

0,003 – 
0,0455 

Bouvier-
Brown et al. 

(2009) 

Chambre 
Epicéa, pin 

sylvestre, hêtre 
et bouleau 

C (ppbv) 0,25 3,16 0,19 0,028 0,120 0,037 0,136 - 12,2 Mentel et al. 
(2013) 

Forêt 

Palmiers à huile 
(E. guineensis × 

E. oleifera 
hybrids) 

C (ppbv) 4,28 (<LD – 
26) 

0,33 (<0,25 – 
1,08) 0,01 - 0,21 - - - - - 0,17 (<0,10 

– 0,90) 
Misztal et al. 

(2011) 

Forêt 
Fougère-aigle 

(ptedridium 
aquilinium) 

E (µg gdm-1 h-1) - 0,03 – 2,48 - - - - - - - Madronich et 
al., (2012) 

Forêt Ajonc Nain (Ulex 
europaeus) E (µg gdm-1 h-1) 0,1 - 15,3 0,4 – 2,5 - - - - - - - Boissard et al. 

(2001) 

Chambre Chêne vert 
(Quercus Ilex) E (µg gdm-1 h-1) - 2,3 - 20,6 - - - - - - - Staudt et al. 

(2003) 

Forêt Citronniers 
(citrus limon) F (nmol m-2 s-1) 0,1 (0,16 – 

0,035) 0,6 (0,7 – 0,38) - - - - - - 0,04 (0,07 – 
0,18) 

Park et al. 
(2013) 

Forêt 
Pin ponderosa 

(pinus 
ponderosa) 

F (nmol m-2 s-1) - 0,1 – 1,4 - - - - - - - Fares et al. 
(2010) 

Prairie Graminées + 
herbes F (nmol m-2 s-1) - de -1,85 à 

2,21 - - - - - -  Ruuskanen 
et al. (2011) 

Forêt Mélèze du Japon 
(larix kaempferi) F (nmol m-2 s-1) -1,13 – 2,68 0,27 – 1,94 - - - - - - - Mochizuki et 

al. (2014) 

Forêt 
Palmiers à huile 
(E. guineensis × E. 

oleifera hybrids) 
F (nmol m-2 s-1) 17,52 (-11,8 

– 118,05) 
-0,053 (-1,973 – 

0,772) - - - - - - - 

 
Misztal et al. 

(2011) 
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I.2.2) Impacts sur la capacité oxydante de l’atmosphère 

I.2.2.a) Les espèces oxydantes de l’atmosphère 

Il existe dans l’atmosphère, de nombreuses espèces oxydantes susceptibles de réagir avec 

les COVB, dont l’importance au niveau atmosphérique dépend des conditions physico-

chimiques locales ou globales. Le radical OH et l’ozone sont les principaux oxydants ; c’est 

pourquoi ils font l’objet d’un développement spécifique dans les paragraphes suivants (I.2.2.b 

et  I.2.2.c). D’autres espèces oxydantes sont également présentes dans l’atmosphère et sont 

présentées ci-dessous de manière succincte. 

L’acide nitreux (HONO) est une espèce oxydante, qui est surtout reconnue en tant qu’espèce 

réservoir de radicaux OH (Seinfeld et Pandis, 2006). La réactivité du dioxyde d’azote (NO2) 

avec les terpènes a également été étudiée, montrant la formation de nitroalkyles par addition 

de NO2 sur une double liaison. Cependant, cette réaction s’avère ne pas être assez rapide 

pour constituer un processus significatif de dégradation des terpènes (Bernard, 2010). Dans 

les zones côtières, la présence de radicaux halogénés peut également avoir un rôle important, 

leur constante de vitesse réaction avec les COVB étant très élevée (Timerghazin et Ariya, 

2001). Cependant, la significativité de ces réactions est limitée aux zones côtières ou à la 

couche limite marine et ne seront par conséquent pas développées ici. Enfin, le radical nitrate 

(NO3) est une espèce oxydante très réactive, qui est rapidement photolysée le jour. En 

conséquence, celle-ci est presque uniquement détectée la nuit, et parfois à l’ombre sous les 

canopées des arbres où l’intensité lumineuse est plus faible (Brown et Stutz, 2012). NO3 est 

principalement issu de la réaction R-1 entre NO2 et l’ozone (qui constitue la seule source 

directe de NO3) et se forme donc majoritairement dans les masses d’air sous influence 

anthropique (Seinfeld et Pandis, 2006): 

𝑁𝑁𝑁𝑁2 + 𝑂𝑂3 →  𝑁𝑁𝑁𝑁3 + 𝑂𝑂2    (R-1) 

La destruction chimique par réaction avec le radical nitrate peut ainsi, dans certains cas, 

s’avérer importante dans le bilan oxydatif des COVB (Ng et al., 2016). Par exemple, Geyer et 

al., (2001) ont démontré, dans une forêt proche de la ville de Berlin, que la réaction de NO3 

pouvait être responsable de plus d’un quart de l’oxydation totale des COV. Par ailleurs, l’étude 

de la réaction entre NO3 et le d-limonène permet de souligner le rôle important du radical nitrate 

dans l’oxydation des monoterpènes, pour des forêts où les quantités d’oxydes d’azote (NOx) 

sont abondantes (Fry et al., 2011). Le radical nitrate constitue donc une espèce oxydante 

potentiellement importante dans les zones urbaines, ou dans les cas de mélange entre 

masses d’air d’origines anthropique et biogénique. 
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I.2.2.b)  Le radical OH 

Le radical hydroxyle (OH) constitue la première espèce oxydante de l’atmosphère car il réagit 

rapidement avec l’ensemble des COV, notamment les terpénoïdes. La formation du radical 

OH est directement dépendante du rayonnement solaire. La photolyse de l’ozone (par des 

rayonnements de longueur d’onde <319 nm) produit une molécule de dioxygène, et un atome 

d’oxygène dans un état excité singulet 𝑂𝑂(1𝐷𝐷) (Seinfeld and Pandis, 2006). Cet atome 

d’oxygène réagit ensuite avec une molécule d’eau pour donner deux radicaux OH : 

𝑂𝑂3 + ℎ𝑣𝑣 →  𝑂𝑂(1𝐷𝐷) + 𝑂𝑂2    (R-2) 

𝑂𝑂(1𝐷𝐷) + 𝐻𝐻2𝑂𝑂 →  2 𝑂𝑂𝑂𝑂     (R-3) 

Cette voie réactionnelle est la principale source de radicaux OH dans l’atmosphère et explique 

que les concentrations nocturnes d’OH soient pratiquement nulles. Toutefois, l’ozonolyse de 

certains monoterpènes peut aussi être une source secondaire significative de radicaux OH– 

cf. partie I.2.2.c pour un schéma réactionnel simplifié - (Aschmann et al., 2002; Atkinson et 

Arey, 2003; Fick et al., 2002). Des rendements de formation de radicaux OH de l’ordre de 80% 

ont ainsi été mesurés en chambre de simulation, à partir de la réaction entre l’ozone et l’α-

pinène (Aschmann et al., 2002; Forester et Wells, 2011; Rickard et al., 1999). Nous pouvons 

donc penser que, dans les zones rurales, dans des forêts fortement émettrices de terpènes, 

cette voie de formation du radical OH soit importante. Néanmoins, malgré cette source 

secondaire, les forêts n’en sont pas moins considérées comme un puits de radicaux OH, 

notamment via les réactions avec l’isoprène ou les monoterpènes. 

Il existe deux voies réactionnelles possibles du radical OH avec les terpénoïdes, décrites par 

le schéma de réaction générale de OH avec les alcènes (Seinfeld et Pandis, 2006). La 

première voie de réaction du radical OH avec les alcènes consiste en l’arrachement d’un 

atome d’hydrogène. Si cette voie a longtemps été négligée, plusieurs études ont établi qu’elle 

pouvait être significative. Par exemple, Rio et al. (2010) ont montré dans le cas du d-limonène 

que celle-ci pouvait atteindre jusqu’à 34 %, justifiant de l’importance de ce chemin réactionnel 

dans la réactivité des monoterpènes. La voie majoritaire procède par addition du radical sur la 

double liaison qui, en présence d’oxygène, mène à la formation de radicaux peroxyles RO2 : 

 

 

(R-4) 
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L’addition du radical OH se fait de part et d’autre de la double liaison, mais l’addition sur l’atome 

de carbone le plus substitué est toujours favorisée. Deux cas peuvent alors être 

envisagés selon la présence ou l’absence de NOx. En présence de NOx, les  radicaux 

peroxyles suivent majoritairement le schéma réactionnel suivant: 

𝑅𝑅𝑅𝑅2  + 𝑁𝑁𝑁𝑁 →  𝑅𝑅𝑅𝑅 +  𝑁𝑁𝑁𝑁2     (R-5) 

𝑅𝑅𝑅𝑅2  + 𝑁𝑁𝑁𝑁 + 𝑀𝑀 →  𝑅𝑅𝑅𝑅𝑁𝑁𝑁𝑁2 + 𝑀𝑀    (R-6) 

𝑅𝑅𝑅𝑅2  + 𝑁𝑁𝑁𝑁2 + 𝑀𝑀 →  𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅2 + 𝑀𝑀    (R-7) 

La réaction R-5 conduit donc à la formation de NO2, impliquant la formation subséquente 

d’ozone par photolyse de NO2 (Atkinson et Arey, 2003). En absence de NOx (ou bien dans des 

environnements où les concentrations en NOx sont très faibles), les radicaux peroxyles 

réagissent avec le radical hydroperoxyle (HO2), ou alors entre eux par réactions croisées, 

selon  le schéma réactionnel simplifié suivant : 

𝑅𝑅𝑅𝑅2  + 𝐻𝐻𝐻𝐻2 →  𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 +  𝑂𝑂2       (R-8) 

→ 𝑅𝑅′𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶𝐶 +  𝐻𝐻2𝑂𝑂 +  𝑂𝑂2                                    (R-9) 

 → 𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 +  𝑂𝑂3                                           (R-10) 

𝑅𝑅𝑅𝑅2  + 𝑅𝑅𝑅𝑅2 →  𝑅𝑅𝑅𝑅 + 𝑅𝑅𝑅𝑅 + 𝑂𝑂2      (R-11) 

→  𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 + 𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅𝑅 +  𝑂𝑂2         (R-12) 

Les produits d’oxydation des terpènes avec le radical OH sont donc variés, comptant 

notamment diverses cétones, acides carboxyliques, alcools ou esters (Atkinson et Arey, 2003). 

In fine, les réactions d’oxydation conduisent à la formation de produits oxydés simples tels que 

CO, CO2, CH2O, etc. Cependant, on peut noter que la réaction d’addition du radical OH sur 

les doubles liaisons des terpénoïdes conduit aussi inévitablement à une formation plus ou 

moins importante d’ozone. Ces réactions font partie des sources secondaires importantes 

d’ozone (voir partie I.2.2.c). 

I.2.2.c) L’ozone troposphérique et son bilan au-dessus des 
couverts forestiers 

L’ozone troposphérique est un oxydant de l’atmosphère, mais aussi un gaz à effet de serre, 

contribuant au forçage radiatif de la planète (GIEC, 2013). L’ozone fait également partie des 

polluants réglementés et surveillés quotidiennement par les associations agrées de 

surveillance de la qualité de l’air (AASQA), en raison de ses impacts sanitaires et 

environnementaux reconnus (Curtis et al., 2006; Gottardini et al., 2014; Kampa and Castanas, 
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2008; Pollastrini et al., 2014; Selin et al., 2009). La formation d’ozone dans la troposphère est 

décrite par le cycle de Leighton, à partir de la photolyse de NO2, en présence d’oxygène : 

𝑁𝑁𝑁𝑁2  + ℎ𝑣𝑣 →  𝑁𝑁𝑁𝑁 +  𝑂𝑂(3𝑃𝑃)      (R-13) 

𝑂𝑂2  + 𝑂𝑂(3𝑃𝑃) + 𝑀𝑀 →  𝑂𝑂3 +𝑀𝑀     (R-14) 

où M est un troisième corps qui permet d’absorber l’excès d’énergie apportée par la collision 

entre l’atome d’oxygène et O2  (Seinfeld et Pandis, 2006). La photolyse de NO2 induit la 

formation d’une molécule de NO et d’un atome d’oxygène dans son état fondamental, qui 

réagit immédiatement avec le dioxygène pour aboutir à la formation d’ozone. L’ozone réagit 

alors rapidement avec NO, pour reformer NO2 : 

𝑂𝑂3  + 𝑁𝑁𝑁𝑁 →  𝑁𝑁𝑁𝑁2 + 𝑂𝑂2     (R-15) 

Selon ces trois réactions, les concentrations en NO, NO2 et ozone devraient être dans un état 

d’équilibre photo-stationnaire. Or, nous avons vu au paragraphe précédent que la réactivité 

des terpénoïdes avec le radical OH conduisait inéluctablement à la formation d’ozone selon 

les réactions (R-7) et (R-10). Le cycle de Leighton est donc cinétiquement impacté par la 

présence de COV, comme présenté sur la Figure 1.3. Cette figure illustre bien le « recyclage » 

de NO2 dû à la présence de COV, par la réaction des radicaux RO2 ou HO2 avec NO, qui 

perturbent donc l’équilibre de la triade NO/NO2/O3 en formant une chaîne régénérant le radical 

OH. L’impact des émissions de COVB sur les concentrations d’ozone à la surface du globe a 

déjà été démontré par ailleurs (Curci et al., 2009; Kuhlmann et al., 2004; Solmon et al., 2004). 

Par exemple, en Ile de France, Derognat et al. (2003) ont montré que les émissions de COVB 

à l’échelle régionale peuvent augmenter les concentrations d’ozone de fond de l’ordre de 40 

ppb. A l’échelle globale, l’effet des émissions d’isoprène sur les niveaux d’ozone surfacique 

est estimé sur une échelle de -35% à + 35%, témoignant d’une forte incertitude quant à 

l’évaluation quantitative de cet impact (Kuhlmann et al., 2004).  
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Les concentrations d’ozone ne dépendent pas uniquement des vitesses de formation et de 

destruction. Un des paramètres essentiels gouvernant les niveaux d’ozone surfacique 

concerne l’évaluation du dépôt sec d’ozone sur les écosystèmes terrestres, particulièrement 

les forêts (Curci et al., 2009). En effet, il est reconnu que l’ozone se dépose sur les forêts (et 

les couverts végétaux de manière générale) selon différentes voies bien établies, à savoir 

stomatique et non stomatique, comprenant les dépôts cuticulaire et au sol (Cieslik, 2009; Fares 

et al., 2010; Fowler et al., 2001; Lamaud et al., 2002; Morani et al., 2014; Potier et al., 2015; 

Stella et al., 2012b). Les principaux mécanismes gouvernant le dépôt d’ozone ont été 

représentés sur la Figure 1.4. L’ozone pénètre donc dans la plante via les stomates, au même 

degré que le CO2 (au rapport de diffusivité des gaz près). Cependant, l’ozone est un oxydant 

fort et va donc réagir avec les tissus internes des plantes provoquant de multiples dégâts. 

Ainsi, l’exposition à l’ozone peut provoquer un stress oxydant, réduire la capacité 

photosynthétique des arbres ou encore induire des nécroses conduisant à des dommages sur 

les feuilles (ou aiguilles) qui peuvent être visibles à l’œil nu (Ashmore, 2005; Cape, 2008; 

Gottardini et al., 2014; Pollastrini et al., 2014). La conductance stomatique du dépôt d’ozone 

permet donc de connaître la fraction d’ozone pénétrant dans la plante et ayant des effets 

Figure 1-3 : Schéma de la formation d’ozone dans la troposphère, impliquant le cycle de 

Leighton ainsi que les réactions avec les COV. La couleur rouge permet de repérer les 

réactions impliquées dans le cycle typique de Leighton. La couleur noire schématise 

l’implication des COV dans la formation d’ozone. RH est un COV (composé organique volatil). 

(d’après Fowler et al. (1999)) 
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délétères. Cependant, le dépôt d’ozone sur les forêts est dominé par les voies non 

stomatiques, que sont le dépôt au sol, sur les cuticules, ou via des réactions chimiques intra-

canopées avec des COVB ou NO (Fares et al., 2012, 2013b; Fowler et al., 2001; Goldstein et 

al., 2004; Lamaud et al., 2002; Zapletal et al., 2011; Zhang et al., 2002). Les réactions entre 

COVB et ozone peuvent donc apparaître comme un dépôt significatif d’ozone, à condition que 

leurs constantes de vitesse de réaction soient suffisamment élevées, comme pour le β-

caryophyllène (Atkinson et Arey, 2003; De Arellano et al., 1993; Fares et al., 2012; Wolfe et 

al., 2011). 

Figure 1-4 : Schéma des voies de dépôt de l’ozone sur les couverts forestiers, qui se décompose 

en dépôts stomatique (fraction nocive du dépôt) et non stomatique comprenant le dépôt au sol, 

le dépôt sur les surfaces foliaires (cuticules) et les réactions chimiques intra canopées (d’après 

Fowler et al., 1999). 
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La réactivité entre les terpènes et l’ozone a été largement étudiée (Aschmann et al., 2002; 

Atkinson et Arey, 2003; Forester et Wells, 2011; Richters et al., 2015; Rickard et al., 1999). La 

cinétique de réaction des terpènes avec l’ozone est plus faible que la réactivité avec OH, mais 

elle reste importante dans la détermination du temps de vie des terpènes car les 

concentrations d’ozone atmosphérique sont bien plus élevées que celles du radical OH (voir 

les temps de vie relatifs à l’ozone dans le Tableau 1.2). Cette réaction procède toujours par 

addition de l’ozone sur une double liaison pour former un ozonide primaire, qui se décompose 

en deux intermédiaires bi-radicalaires appelés intermédiaires de Criegee : 

Les intermédiaires de Criegee peuvent ensuite se décomposer de façon unimoléculaire, ou 

bien être stabilisés par collision. Le bi-radical stabilisé peut ensuite réagir avec une multitude 

de composés notamment H2O, NO, NO2, les alcènes ou encore SO2 (Nguyen et al., 2014; 

Sipilä et al., 2014; Yao et al., 2014). Les bi-radicaux de Criegee stabilisés peuvent aussi, après 

réarrangement, se décomposer en produisant notamment un radical OH : 

(R-16) 

(R-17) 

(R-18) 
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Ainsi, l’ozonolyse des alcènes et des monoterpènes en particulier, produit une quantité 

significative de radicaux OH, avec des rendements proches de l’unité (Aschmann et al., 2002; 

Atkinson et Arey, 2003; Kroll et al., 2001). L’action de l’ozone sur les terpènes est donc 

primordiale dans la détermination de leurs temps de vie, mais aussi en tant que source 

secondaire de radicaux OH. Ces réactions sont donc de premier intérêt, notamment dans 

l’étude de la réactivité intra-canopée des COVB. 

L’ensemble des réactions d’oxydation des terpénoïdes, avec le radical OH ou l’ozone, conduit 

à la fonctionnalisation de ces composés en ajoutant des atomes d’oxygène à la structure 

initiale carbonée de la molécule. Ainsi, des composés tels que des acides carboxyliques, 

esters, cétones ou alcools sont formés au cours de ces processus d’oxydations. En raison de 

leurs structures cycliques, une part importante des produits d’oxydation conserve un nombre 

de carbone élevé. Aussi, l’oxydation atmosphérique des terpénoïdes, notamment les mono- 

et sesquiterpènes, conduit en grande partie à la formation de COV oxygénés qui ont une 

pression de vapeur saturante plus faible que celle de leur précurseur. En conséquence, ces 

molécules plus « lourdes » peuvent condenser sur des particules préexistantes ou sur elles-

mêmes, étant donc transférées de la phase gazeuse vers la phase particulaire : c’est un des 

processus de formation d’aérosols organiques secondaires. 
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I.2.3) Formation et devenir des particules dans les 

écosystèmes forestiers 

I.2.3.a)  Formation d’Aérosols Organiques Secondaires (AOS) 
en milieu forestier 

Les Aérosols Organiques Secondaires (AOS) sont en majorité issus du transfert gaz-particule 

de composés organiques semi-volatils (COSV), un aérosol étant défini comme une population 

de particules en suspension dans une masse d’air, le terme secondaire désignant une 

particule formée in situ dans l’atmosphère (Delmas et al., 2005). Les AOS représentent à 

l’échelle globale une fraction majoritaire de l’aérosol organique, pouvant même aller jusqu’à 

80% dans certaines localisations (Jimenez et al., 2009; Zhang et al., 2007). Or, les aérosols 

ont des impacts conséquents à la fois sur la qualité de l’air et le climat (GIEC, 2013; 

APHEKOM, 2012; Kazil et al., 2010; Pope III et Dockery, 2006). De plus, le mélange entre 

masses d’air biogénique et anthropique est reconnue pour accroître la production d’aérosol 

dans les villes, bien que les mécanismes à l’origine de cette augmentation restent incertains 

(Nguyen et al., 2014; Setyan et al., 2014; Shilling et al., 2013; Xu et al., 2015). Enfin, les AOS 

issus de l’ozonolyse de l’α-pinène peuvent aussi induire une augmentation de l’expression des 

marqueurs de maladies cardiovasculaires, ou encore former de nombreuses espèces 

réactives de l’oxygène (Chen et al., 2010; Lund et al., 2013; Wang et al., 2011). La 

compréhension des processus gouvernant la formation et l'évolution des AOS est donc 

primordiale pour pouvoir évaluer l'impact des aérosols sur notre environnement, tant sanitaire 

que climatique. 

Dans les forêts, les terpénoïdes émis en plus grande quantité (isoprène, α-pinène, β-pinène, 

d-limonène, β-caryophyllène, etc.) ont quasiment tous été identifiés comme précurseurs 

d’AOS. En particulier, l’α-pinène est à l’heure actuelle le précurseur le plus documenté sur la 

formation d’AOS (Hallquist et al., 2009). Les COV réagissent dans l’atmosphère avec les 

oxydants atmosphériques (par exemple OH ou O3, voir I.2.2.b et I.2.2.c), produisant de 

nombreux COSV. Ces COSV peuvent être transférés vers la phase particulaire ou être à 

nouveau oxydés pour former des composés organiques faiblement volatils (COFV). Les COFV 

ainsi formés ont la propriété de condenser sur des particules présentes dans l’air ou bien 

peuvent nucléer (accrétion de plusieurs molécules gazeuses) pour former de nouvelles 

particules atmosphériques (Seinfeld et Pandis, 2006). Ces processus de formation de l’AOS 

sont représentés sur la Figure 1.5. Il y a donc une compétition entre les processus de 

nucléation et de condensation sur les particules préexistantes. Pour que la nucléation ait lieu, 
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il faut que le « puits de condensation »  pour les vapeurs condensables ne soit pas trop 

important (Kulmala, 2003). Les particules formées par nucléation sont constituées de quelques 

molécules et ont un diamètre aérodynamique de l’ordre de quelques nanomètres. Ces 

particules vont rapidement grossir au travers de la condensation des précurseurs gazeux 

présents dans l’air ou par coagulation, puis atteindre une taille suffisante pour jouer le rôle de 

noyau de condensation pour la formation des nuages (Figure 1.5). 

Ces processus ont été observés à la fois lors d’études de terrain et de laboratoire. 

L’observation in situ de la formation d’AOS peut se faire de deux manières.Dans un premier 

temps, l’analyse de la composition chimique de l’aérosol ambiant permet d’identifier certaines 

molécules répertoriées comme traceurs de l’AOS biogénique. En effet, de nombreuses études 

de laboratoire se sont intéressées à la composition chimique de l’AOS issu de l’oxydation de 

terpénoïdes (isolés ou mélangés) en présence d’un ou plusieurs oxydants (Claeys et al., 2007; 

Faiola et al., 2014; Hallquist et al., 2009; Jaoui et al., 2005; Jaoui et Kamens, 2003; Kroll et 

Seinfeld, 2008; Mentel et al., 2009; Nozière et al., 2015). L’analyse des produits en phase 

particulaire a permis de mettre en avant certains composés caractéristiques de l’oxydation 

d’un précurseur avec un ou plusieurs oxydants. Par exemple, l’acide 3-methyl-1,2,3-

butanetricarboxylique (MBTCA) a été identifié comme traceur d’une réactivité avancée de l’α-

pinène, alors que l’acide homoterpénylique est, à ce jour, le seul traceur spécifique identifié 

de l’oxydation du β-pinène (Gómez-González et al., 2012; Nozière et al., 2015). En revanche, 

l’acide térébétique a été rapporté comme formé à la fois à partir de l’α-pinène et du β-pinène, 

mais aussi à partir du 3Δ-carène ; il n’est donc pas spécifique à un seul monoterpène. Ainsi, 

ce sont plusieurs dizaines de molécules qui ont été identifiées comme traceurs potentiels 

d’AOS biogéniques. Certains de ces traceurs ont également été retrouvés dans l’aérosol 

ambiant prélevé au sein de plusieurs forêts (Claeys et al., 2009; Gómez-González et al., 2012; 

Hamilton et al., 2013; Yasmeen et al., 2011). Sur un site forestier au nord de la Belgique, 

Figure 1-5 : Représentation schématique des processus impliqués dans la formation d’AOS 

en milieu forestier (d’après Delmas et al. 2005). 
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Gómez-González et al., (2012) ont pu par exemple identifier plusieurs traceurs de l’oxydation 

des monoterpènes, mais l’ensemble de ces traceurs ne contribuait qu’à hauteur de 5,3% de 

la masse totale de l’aérosol organique. Ce résultat est justifié par le fait que la multiplicité des 

sources de COV, d’oxydants et plus généralement d’aérosols dans l’atmosphère rend la 

composition de l’aérosol atmosphérique extrêmement complexe. On estime actuellement que 

plus de 10000 composés sont présents dans l’aérosol organique (Hamilton et al., 2004). Cette 

multiplicité de composés se traduit aussi dans l’évolution de l’aérosol, puisque des composés 

tels que l’acide pinique ou l’acide pinonique (traceurs de l’oxydation de l’α- et β-pinène) 

peuvent réagir en phase particulaire pour former des composés de hauts poids moléculaires, 

comme des oligomères, des organosulfates, des organonitrates ou même des nitro-

organosulfates (Duporte, 2014; Hao et al., 2014; Kristensen et al., 2016; Renard et al., 2016; 

Surratt et al., 2008). Ces composés présentent donc une proportion importante d’atomes 

d’oxygène. C’est pourquoi le rapport entre le nombre d’atomes d’oxygène et de carbone est 

aussi parfois utilisé comme indicateur de « l’âge » de l’aérosol, en lien avec sa photo-oxydation 

atmosphérique. La composition d’un aérosol est donc extrêmement complexe et va évoluer 

en permanence lors de son parcours dans l’atmosphère. 

L’analyse de la distribution granulométrique en temps réel permet d’identifier l’occurrence 

d’épisodes de formation de nouvelles particules atmosphériques (qui sont donc des AOS, dans 

le cas où ces particules sont formées à partir de composés organiques). De nombreuses 

études de terrain, en milieu forestier particulièrement, ont rapporté l’apparition de figures 

caractéristiques en forme de banane sur les graphiques de distribution granulométrique des 

aérosols (communément appelées « banana plot »), qui témoignent de la formation de 

nouvelles particules atmosphériques (Kanawade et al., 2014; Kulmala et al., 2004; Kyrö et al., 

2014; Pennington et al., 2013; Pillai et al., 2013; Rose et al., 2014; Setyan et al., 2014; 

Sogacheva et al., 2005; Wehner et al., 2007). Des exemples de ce type de graphique sont 

proposés Figure 1.6. Cette forme caractéristique traduit l’apparition d’un mode de particules 

ultrafines (de diamètre aérodynamique de l’ordre de quelques nanomètres) formées par 

nucléation, qui s’ensuit aussitôt d’un grossissement jusqu’à atteindre un diamètre d’environ 

100 nm, suffisant pour jouer le rôle de noyau de condensation pour la formation de nuages – 

Figure 1.6 – (Dal Maso et al., 2005). Ces phénomènes ont pu être reproduits et expliqués en 

laboratoire, notamment lors de l’étude de la formation d’AOS en l'absence de particules 

d’ensemencement. Par exemple, Ortega et al. (2012) ont pu reproduire des observations faites 

en Australie dans une forêt d’eucalyptus à partir de la réaction entre des monoterpènes et 

l’ozone. La forme, la durée et l’intensité de ces épisodes de formation de particules dépendent 

des conditions physico-chimiques et météorologiques. Différents types d’épisodes de 
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formation de particules sont observés en laboratoire, selon le précurseur considéré, la 

concentration en oxydant ou encore le taux d’oxydes d’azotes (Harvey et Petrucci, 2015; 

Ortega et al., 2012). L’humidité de l’air modifie également la composition de l’aérosol 

atmosphérique, en favorisant certaines réactions au détriment de la formation d’autres 

composés (Boyd et al., 2015; Fick et al., 2002; Hallquist et al., 2009; Harvey et Petrucci, 2015). 

Par ailleurs, Wildt et al. (2014) ont montré que lors de la photo-oxydation de COVB directement 

émis par les plantes, la présence d’une concentration importante en NO pouvait empêcher la 

formation de nouvelles particules, à la faveur d’une production d’ozone plus importante. 

L’étape clé du processus de formation de nouvelles particules est la nucléation. Actuellement, 

le mécanisme de nucléation retenu est basé sur la formation de clusters impliquant l’acide 

sulfurique. L’acide sulfurique est principalement formé à partir de la réaction de SO2 avec le 

radical OH en présence d’eau. Très récemment, des travaux ont mis en évidence une nouvelle 

Figure 1-6 : Exemples d’épisodes de formation de nouvelles particules observés en forêt et 

en laboratoire. Ces phénomènes ont été observés a) en forêt boréale sur le site d’Hyytiälä en 

Finlande les 18 et 19 avril 2011 (Pennington et al., 2013), b) dans une forêt de feuillus près 

de la ville de Bloomington, Ind. - USA (Pryor et al., 2011), et c) en laboratoire suite à 

l’ozonolyse du d-limonène (Ortega et al., 2012). 
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voie de formation d’acide sulfurique par la réaction des bi-radicaux de Criegee avec SO2, qui 

serait particulièrement importante dans les forêts (Kim et al., 2015; Newland et al., 2015; 

Osborn et Taatjes, 2015; Sipilä et al., 2014). L’acide sulfurique a la particularité de posséder 

une pression de vapeur extrêmement faible (Marti et al., 1997). De ce fait, celui-ci forme 

facilement des clusters avec des molécules d’eau, d’ammonium, des amines ou encore des 

produits d’oxydation de COVB (Almeida et al., 2013; Kulmala et al., 2013; Marti et al., 1997). 

Ces clusters servent de support physique pour les vapeurs condensables, qui sont transférées 

vers la phase particulaire et font grossir ces particules de taille nanométrique jusqu’à leur taille 

finale, justifiant la forme de banane observée sur la distribution granulométrique (Kulmala, 

2003). La contribution des produits d’oxydation des COVB à ces premières étapes de 

formation de nouvelles particules n’a été démontrée que très récemment en laboratoire, 

confirmant les observations faites en forêt (Andreae, 2013; Kulmala et al., 2013; Nallathamby 

et al., 2014; Ortega et al., 2016; Riccobono et al., 2014). Cependant, l’oxydation en chambre 

de simulation de monoterpènes, comme par exemple l’α-pinène, en l’absence d’acide 

sulfurique suffit pour induire la formation de nouvelles particules (Bonn and Moortgat, 2002; 

Hallquist et al., 2009; Praplan et al., 2015). Cela suggère que la nucléation peut avoir lieu sans 

qu’intervienne la formation de clusters d’acide sulfurique, bien que cela n’ai pu être démontré 

car de possibles contaminations des chambres de simulation atmosphérique (avec des traces 

d’acide sulfurique, par exemple) n’ont pu être exclues. La véracité de tels processus n’a 

finalement pu être démontrée que très récemment (Kirkby et al., 2016; Praplan et al., 2015). 

Ainsi, il est démontré que l’ozonolyse de l’α-pinène peut rapidement former des composés 

fortement oxygénés via un mécanisme « d’auto-oxydation » (Jokinen et al., 2014). Ces 

molécules peuvent ensuite former des clusters stables, qui serviront de support pour la 

condensation des COSV présents et la formation de particules. Toutefois, la formation de 

nouvelles particules uniquement à partir de l’oxydation de COVB n’a pas encore pu être 

observée en atmosphère réelle. 

Les analyses in situ de la composition chimique des aérosols et de leur distribution 

granulométrique permettent d’obtenir des informations différentes et complémentaires sur la 

formation d’AOS. Ainsi, au travers des épisodes de formation de nouvelles particules, les 

forêts agissent comme une source de matière particulaire atmosphérique. La présence de 

nombreuses études rapportant la formation de nouvelles particules en forêt montre également 

l’importance des forêts comme sources de particules secondaires. La question de l’échange 

de particules entre la forêt et l’atmosphère se pose donc : si les forêts sont une source indirecte 

d’AOS, cela se traduit-il par des flux de transfert depuis les canopées vers l’atmosphère ? 
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I.2.3.b)  Echanges de particules entre la forêt et l’atmosphère 

A l’échelle globale, les forêts constituent une source conséquente d’AOS, comme nous l’avons 

vu au paragraphe précédent. Or, le terme de source est souvent associé au terme d’émission, 

ce qui n’est pourtant pas si évident pour la formation d’AOS. Ceci est dû, tout d’abord, au fait 

qu’il n’existe pas de source directe d’AOS, puisque ceux-ci sont, par définition, formés 

directement dans l’atmosphère. Littéralement, l’émission d’AOS ne peut donc pas exister, le 

terme de transfert vertical étant plus approprié. Cependant, la question du transfert des 

particules nouvellement formées (depuis la canopée vers l’atmosphère, ou inversement)  reste 

entière. Les études de mesure de flux (qui permettent de caractériser une émission ou un 

dépôt) au-dessus des couverts forestiers ne sont pas nombreuses, bien que les premiers 

travaux aient été menés il y a plusieurs décennies (Buzorius et al., 2000; Held, 2003; Lamaud 

et al., 1994; Pryor et al., 2008b; Wesely et al., 1983). Dans un premier temps, les forêts ont 

été considérées, à raison, comme un réceptacle des particules émises par les autres sources 

(particules issues du trafic automobile, de la production d’énergie, poussières désertiques, 

embruns, feux de biomasse, etc.). Cette hypothèse est basée sur l’augmentation de la rugosité 

de surface engendrée par la présence d’une forêt, modifiant l’écoulement turbulent dans la 

couche limite de surface. Par la suite, des mesures de flux par discrimination de taille ont 

permis de montrer que les vitesses de dépôt des particules sont liées au diamètre de celles-ci 

(Damay et al., 2009; Petroff et al., 2008). Des paramétrisations ont ainsi pu être développées 

pour être intégrées aux modèles de dépôt de particules à large échelle. Ce n’est que 

récemment que l’occurrence de nombreux flux d’émissions (ou qui s’apparentent à de 

l’émission) au-dessus des forêts a été admise (voir la revue proposée par Pryor et al., (2008)). 

Il y a donc la coexistence de flux à la fois de dépôt et d’émission au-dessus des écosystèmes 

forestiers. Ce postulat semble logique, car les forêts sont aussi connues pour émettre dans 

l’atmosphère d’autres particules, à savoir des pollens, des bactéries, etc. Il est alors logique 

de comprendre que le rôle des forêts est double, à la fois de source et puits de particules. De 

même, cela signifie les mesures de flux au-dessus des forêts intègrent des échanges 

bidirectionnels. La mesure du flux global ne reflète alors que le processus dominant à l’échelle 

de l’écosystème, rendant complexe l’identification des processus sous-jacents, et 

responsables de l’émission/dépôt. 

Les mesures rapportées de flux simultanées à la formation de nouvelles particules au-dessus 

de couverts forestiers sont peu nombreuses. Néanmoins, ces études permettent de dégager 

plusieurs tendances. Buzorius et al. (2001) ont montré, au travers de mesures de flux réalisées 

à l’aide d’un compteur optique (sans discrimination de taille) sur une forêt de pins, que le dépôt 

était beaucoup plus prononcé les jours de formation de nouvelles particules, en regard des 
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autres jours. Cette tendance a également été observée par Nilsson et al. (2001), ainsi que sur 

une autre pinède au Nord-Est de la Finlande (Ruuskanen et al., 2007). Récemment, des 

mesures par discrimination de taille à l’aide d’un impacteur en cascade ont confirmé ces 

observations, mettant en évidence l’apparition d’un dépôt sur les modes d’aérosols 

correspondant à la formation de nouvelles particules (Deventer et al., 2015). Ce phénomène 

est illustré par la Figure 1.7.  Cette figure montre l’apparition d’un épisode de formation de 

particules, avec la forme caractéristique de « banana plot » (Figure 1.7.c), simultanément à 

l’augmentation de la concentration de particules (Figure 1.7.b). Le flux total montre alors un 

dépôt marqué (fortes valeurs négatives), dont la spéciation en taille montre que le dépôt 

apparent est surtout porté par les particules nouvellement formées (Figure 1.7.a). Ces 

résultats indiquent donc que les épisodes de formation de nouvelles particules en milieu 

forestier semblent s’accompagner d’un dépôt. Ceci semble contradictoire avec le fait que les 

forêts contribuent à la formation d’AOS. L’explication vient du fait que la formation de particules 

s’établit sur l’ensemble de la couche de mélange. Ainsi, la source de particules se situe 

majoritairement au-dessus du niveau de mesure des flux, expliquant donc que les particules 

nouvellement formées, en moyenne, se déposent sur les écosystèmes forestiers (Buzorius et 

al., 2001; Deventer et al., 2015). Cette hypothèse est appuyée par des études réalisées sur la 

spatialité des épisodes de formation de nouvelles particules, qui ont montrés l’homogénéité 

verticale de ces épisodes sur l’ensemble de la couche limite planétaire (Pryor et al., 2011; 

Wehner et al., 2007). Seuls Pryor et al. (2011) suggèrent la corrélation entre la formation de 

particules dans la canopée et la présence de flux de particules positifs (de la canopée vers 

l’atmosphère). 
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Enfin, il n’existe qu’une seule étude, à l’heure actuelle, traitant de flux de particules résolus 

chimiquement au-dessus des forêts, réalisés à l’aide d’un spectromètre de masse pour 

aérosols (Farmer et al., 2013). La complexité des échanges particulaires entre forêt et 

atmosphère est particulièrement bien illustrée par la Figure 1.8, extraite de cette étude. Le 

flux global, exprimé dans ce cas en vitesse de transfert (flux normalisé par la concentration), 

est alternativement positif et négatif. Or, un spectromètre de masse à aérosols permet de 

caractériser le flux de chaque classe de composés (organiques, sulfates, nitrates, etc.) à 

laquelle une (ou plusieurs) masse(s) caractéristique(s) du spectre est attribuée. Ainsi, pour 

plusieurs classes de composés identifiées, les valeurs des vitesses d’échanges sont plus 

c) 

b)  

a) 

Figure 1-7 : Cas de formation de nouvelles particules. a) flux par ségrégation de taille 

normalisé FN et flux total (carrés noirs reliés) pour la gamme granulométrique considérée. b) 
concentration en nombre de particules totales (carrés blancs reliés), et par classe de taille 

mesurée par impacteur en cascade (ELPI+). c) distribution granulométrique des particules 

mesurée à l’aide d’un granulomètre à mobilité différentielle (SMPS). (Deventer et al., 2015) 
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élevées que celles du flux total, et les processus plus marqués (Figure 1.8). Tandis que les 

sulfates ont tendance à se déposer sur la forêt, la variation de la vitesse d’échange des 

composés organiques particulaires va dans le sens d’un transfert depuis la canopée vers 

l’atmosphère, en particulier le matin. Ce résultat est cohérent avec le fait que les forêts soient 

source de précurseurs d’AOS, et réceptacle de composés comme les sulfates qui proviennent 

de sources extérieures (embruns ou processus de combustion anthropique, par exemple). Il 

est donc logique que le flux total soit plus faible et ne présente pas forcément de tendance 

évidente, puisqu’il est la somme des contributions des composés qui d’une part se déposent 

et d’autre part sont transférés depuis la canopée vers l’atmosphère. 

Les forêts modifient donc grandement la composition particulaire de notre atmosphère, non-

seulement en émettant une quantité importante d’aérosols primaires et secondaires, mais 

aussi en étant un puit pour une partie des particules émises par les autres sources et par la 

forêt elle-même. Les particules atmosphériques étant grandement impliquées dans la qualité 

de l’air et les changements climatiques, une bonne compréhension des interactions entre 

l’atmosphère et la forêt est donc capitale pour la meilleure appréhension possible de ces 

problématiques. 

a) 

 

b) 

 

d) 

 

c) 

Figure 1-8 : Vitesses d’échanges diurnes moyennes a) des NR-PM1 (particules  non-

réfractaires de tailles inférieures à 1µm), b) des composés organiques particulaires, c) des 

sulfates particulaires et d) des nitrates en phase particulaire, au cours de la campagne 

BEARPEX réalisée en 2007 sur une parcelle de pins ponderosa de la station de recherche 

forestière de Blodgett (Etat-Unis). (Farmer et al., 2013) 



Etude bibliographique 

35 

 

I.2.4) Relations entre forêt, qualité de l’air et changement 

climatique 

Il a été montré précédemment à quel point les forêts peuvent modifier la composition de notre 

atmosphère, affectant le climat de notre planète, ainsi que qualité de l’air que nous respirons. 

La plupart de ces interactions sont représentées sur la Figure 1.9, qui ne se veut pas être 

exhaustive. Les forêts impactent le climat notamment via leur implication dans les bilans 

d’énergie (flux de chaleur, rayonnement, etc.), en émettant de la vapeur d’eau ou encore en 

absorbant le CO2 : ces processus ne seront pas développés ici, l’objet de notre étude se situant 

ailleurs. La Figure 1.9 montre que les forêts modifient la capacité oxydante de notre 

atmosphère notamment via la réaction du radical OH avec les COV émis par la végétation. Or, 

le radical OH est une espèce clé de l’atmosphère qui détermine le temps de vie de nombreux 

composés, dont certains gaz à effets de serre comme le méthane, par exemple (Seinfeld et 

Pandis, 2006). De plus, ces réactions sont responsables de la formation d’ozone 

troposphérique, qui est un gaz à effet de serre et un oxydant fort qui impacte la qualité de l’air. 

Cette capacité oxydante implique qu’une concentration élevée d’ozone induit des effets 

délétères sur les organismes (animaux ou végétaux), diminuant les rendements des cultures 

agricoles ou entraînant des effets sur la santé (Curtis et al., 2006; Fowler et al., 1999; 

Gottardini et al., 2014; Kampa et Castanas, 2008; Pollastrini et al., 2014). En ajoutant la 

dégradation des infrastructures extérieures (dégradation des peintures, oxydation des 

matériaux, etc.), la pollution à l’ozone troposphérique engendre un coût très élevé. De plus, 

sous l’effet du changement climatique, les modèles prévoient que les concentrations d’ozone 

de surface vont continuer à croître dans certaines régions spécifiques, amplifiant  les impacts 

sanitaire et économique dus à la pollution à l’ozone (GIEC, 2013; Selin et al., 2009). Or, les 

forêts sont connues pour leur capacité à absorber ce composé, ce qui est positif pour la qualité 

de l’air. Il existe donc une compensation partielle entre la production et la consommation 

d’ozone au niveau des écosystèmes forestiers. L’amélioration de la qualité de l’air et du 

changement climatique étant conditionnée pro parte à une diminution des concentrations 

d’ozone troposphérique, la connaissance de ces différents processus est donc de première 

importance. 

Les réactions entre oxydants et COVB induisent aussi la formation de matière particulaire 

(AOS), qui a des effets directs et indirects conséquents sur le climat (Figure 1.9). En effet, les 

particules atmosphériques interagissent directement avec le rayonnement solaire (réflexion, 

diffusion, absorption, etc.), diminuant l’intensité du rayonnement atteignant la surface du globe. 

De plus, certains aérosols peuvent jouer le rôle de noyau de condensation des aérosols (CCN) 
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pour la formation des gouttelettes d’eau à l’origine de la formation des nuages. En dépit 

d’incertitudes, leur effet sur le forçage radiatif  de la planète est globalement refroidissant 

(GIEC, 2013; Kazil et al., 2010; Seinfeld et Pandis, 2006). Il est admis que sous l’effet du 

réchauffement climatique et de l’augmentation des concentrations en CO2, les émissions de 

COVB des forêts vont augmenter et donc que la quantité d’AOS biogénique associée sera 

amplifiée (Lam et al., 2011; Laothawornkitkul et al., 2009; Peñuelas et Staudt, 2010). 

Paradoxalement, l’effet refroidissant de la formation d’AOS va donc s’amplifier sous l’effet du 

changement climatique, créant ce que l’on appelle un « feedback » (rétroaction négative). 

Nous pourrions donc être tentés de penser qu’il faille augmenter la superficie allouée aux 

espaces forestiers pour contrebalancer l’effet du réchauffement climatique. Cependant, même 

sans tenir compte des autres implications des écosystèmes forestiers, cette proposition 

apparait simpliste. Par exemple, la formation d’AOS contribue aussi à augmenter le niveau de 

fond de particules (en nombre et en masse), impactant donc la qualité de l’air en lien avec les 

effets sanitaires des aérosols (projet APHEKOM, 2012; Pope III et Dockery, 2006). En 

particulier, dans les zones périurbaines où les forêts sont proches des émissions anthropiques, 

l’interaction entre les masses d’air génère une quantité significative d’AOS et augmente la 

fréquence des épisodes de formation de nouvelles particules à une échelle régionale (Glasius 

et Goldstein, 2016; Setyan et al., 2014; Shilling et al., 2013). La connaissance de ces  

interactions entre masses d’air biogénique et anthropique est donc primordiale puisque la 

problématique des particules fines est omniprésente dans la plupart des grandes villes 

européennes (projet APHEKOM, 2012). Il y a donc un effet contraire des particules sur la 

qualité de l’air et le climat, qui démontre au travers de l’exemple des forêts la nécessité de 

traiter les problématiques de qualité de l’air et du changement climatique de manière conjointe.
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Figure 1-9 : Représentation schématique résumant les interactions entre biosphère et atmosphère 

qui influencent la qualité de l’air et le climat au niveau des écosystèmes forestiers. 
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Chapitre II) Problématique de l’étude  

II.1) Incertitudes liées à l’évaluation de la qualité de l’air 
et de la projection climatique 

Si le niveau de compréhension actuel des processus liés à la qualité de l’air et au changement 

climatique permet de constater que les forêts jouent un rôle primordial, de nombreuses 

incertitudes persistent. Ce manque de connaissance se traduit notamment par la forte 

divergence dans la contribution des aérosols sur le climat, ou la sous-estimation des 

concentrations d’AOS par les modèles (GIEC, 2013; Hodzic et al., 2010; Zhao et al., 2015). 

Les inventaires d’émission de COVB sont à l’heure actuelle relativement complets et les effets 

des paramètres physico-chimiques, météorologiques et physiologiques ont été déterminé en 

laboratoire, surtout sur de jeunes plantes. Cependant, les études de terrains montrent des 

résultats différents ou même contradictoires en regard des études en laboratoire, 

probablement dus aux facteurs multiples présents sur le terrain (Laothawornkitkul et al., 2009; 

Niinemets et al., 2004; Peñuelas et Staudt, 2010). Notamment, l’influence des paramètres 

météorologiques extrêmes à court et à long termes, tels que la sécheresse ou les épisodes de 

pollution à l’ozone, nécessite d’être renseigné, en particulier via des études in situ. 

Des mesures de spéciation de COVB sur le terrain sont aussi indispensables, pour étudier la 

variation du rapport entre les COVB émis en fonction des conditions physico-chimiques 

caractérisant le site. La spéciation de ces composés est primordiale au regard de leur réactivité 

avec les principaux oxydants atmosphériques, en terme de production d’AOS ou de formation 

d’ozone. En outre, la réactivité totale du radical OH en forêt se définie comme la somme des 

contributions de toutes les réactions avec OH à sa consommation, où OH est généré dans un 

dispositif mis en œuvre sur le terrain. Le calcul de la consommation de OH à partir d’émissions 

connues de COVB sous-estime encore largement les mesures reportées, témoignant de 

sources inconnues ou de composés non détectés capables de réagir avec le radical OH et 

donc potentiellement précurseurs d’AOS (Ramasamy et al., 2016; Yang et al., 2016; Zannoni 

et al., 2015). Cette réactivité pourrait aussi être due à des réactions avec des composés 

secondaires, ou à des composés en phase particulaire au travers de réactions hétérogènes. 

Ces incertitudes rejoignent une des priorités de recherche définies par l’ADEME, sur l’étude 

de la réactivité des COV proche de leur source d’émission, notamment intra-canopée. Dans 

cette problématique, la réactivité des bi-radicaux de Criegee est actuellement peu investiguée, 

alors qu’elle pourrait être de premier plan dans la formation d’AOS, surtout dans les forêts 

fortement émettrices de monoterpènes (Kim et al., 2015; Newland et al., 2015; Sakamoto et 
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al., 2013). Enfin, l’impact des forêts sur les niveaux de fond d’ozone au travers des émissions 

de COVB est reconnu comme important, mais demeure largement incertain à l’échelle globale 

(Curci et al., 2009; Derognat et al., 2003). 

Cependant, les forêts et les couverts végétaux de manière générale, absorbent aussi une 

partie de l’ozone surfacique par dépôt sec, entraînant des effets délétères importants sur la 

productivité des plantes (voir paragraphe I.2.2.c). Il a été estimé que les effets de la pollution 

à l’ozone sur les cultures de blé ont engendré une diminution de rendement dont les pertes 

économiques s’élèvent à près de 800 millions d’euros en France, au cours de l’année 2000,  

(Mills et Harmens, 2011). Or, les modèles d’impacts de l’ozone sur les couverts végétaux sont 

basés sur des indices d’exposition au-delà d’une certaine concentration, comme l’AOT 40 par 

exemple. Toutefois, seul le flux de dépôt stomatique impacte la végétation, et il n’est pas 

nécessairement lié à la dose d’exposition (Stella et al., 2012b; Tuovinen, 2000). De nouvelles 

études permettant de développer des paramétrisations simples du dépôt d’ozone, et de 

nouveaux indices d’impacts sont donc fondamentaux pour (i) mieux prédire l’évolution des 

concentrations d’ozone et (ii) améliorer l’évaluation des impacts sur les rendements des 

cultures agricoles et la productivité des forêts. 

Des études au sein d’écosystèmes encore peu étudiés sont donc nécessaires. En particulier, 

l’étude de la formation d’AOS, sur des écosystèmes encore vierges de toute étude relative à 

cette thématique pourrait révéler d’importants mécanismes qui sont, pour le moment, non pris 

en compte par les modèles de chimie-transport. Aussi, le couplage avec les mesures de flux 

de particules au-dessus des forêts est primordial, car trop peu d’études existent à ce jour pour 

caractériser pleinement les processus mis en jeu (paragraphe I.2.3.b). En conséquence, les 

interactions entre biosphère et atmosphère, déterminantes dans l’évaluation de la qualité de 

l’air et du climat, seront mieux appréhendées. Une des difficultés vient de la nécessité 

d’aborder ces problématiques d’un point de vue à la fois physique, chimique et 

écophysiologique. A l’heure actuelle, il n’existe que très peu d’études combinant ces 

disciplines (Glasius et Goldstein, 2016; Ortega et al., 2014; Suni et al., 2015). Enfin, la 

meilleure connaissance des interactions entre masses d’air biogénique et anthropique devrait 

permettre une meilleure prédiction des niveaux de polluants dans les villes. Par exemple, les 

rendements de formation d’AOS, la composition chimique des aérosols, la fréquence et le taux 

de formation de nouvelles particules, sont autant de paramètres peu renseignés dans la 

littérature. L’identification de voies de formation d’AOS mettant en jeu des composés 

anthropiques (les NOx par exemple) pourrait permettre d’identifier les émissions urbaines à 

limiter. De nouvelles études de terrain en milieu forestier, caractérisant à la fois la physique et 

la chimie de l’atmosphère, ainsi que les conditions physiologiques et météorologiques doivent 
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donc permettre l’amélioration de notre niveau de connaissance quant à la contribution 

biogénique des composants atmosphériques à la qualité de l’air et au changement climatique. 

II.2) Démarche du projet de thèse 

La forêt des Landes de Gascogne est située dans le sud-ouest de la France, son aire 

géographique chevauchant 3 départements : le Lot-et-Garonne, la Gironde et les Landes. Née 

de la volonté de Napoléon III d’assainir la région alors marécageuse, la forêt des Landes 

constitue aujourd’hui le massif forestier issu d'une action volontaire de reboisement le plus 

important en Europe, d’une superficie atteignant près d’un million d’hectares. Quasiment 

monospécifique, la forêt des Landes est composée essentiellement (à 95%) de pins maritimes 

(pinus pinaster) et atteint un taux d’emboisement supérieur à 70%. Si les émissions de COVB 

issues de cette espèce ont été très peu étudiées, le pin maritime est reconnu comme une 

essence fortement émettrice de monoterpènes (Aydin et al., 2014; Kesselmeier et Staudt, 

1999; Simon et al., 1994). De plus, le pin maritime ayant la capacité de stocker les terpènes 

qu’il synthétise, l’émission de COVB sera essentiellement dépendante de la température des 

surfaces végétales – voir paragraphe I.2.1.a - (Simon et al., 1994). 

Pour connaître la spéciation des terpènes synthétisés et avoir une idée des COV qui seront 

émis par le pin maritime dans l’atmosphère, plusieurs études sur la teneur en terpènes des 

aiguilles de pin ont été rapportées dans le Tableau 2.1. Ce tableau permet d’observer une 

variabilité importante de la composition en terpènes dans les aiguilles de pins. Par exemple, 

le β-pinène peut représenter plus de 40% de la teneur totale en terpènes, jusqu’à ne pas être 

détecté. Malgré tout, on s’aperçoit que l’α-pinène et le β-pinène sont les deux monoterpènes 

les plus représentés, alors que le β-caryophyllène est aussi fréquemment mesuré en quantités 

abondantes dans les aiguilles de pin (Tableau 2.1). Logiquement, les composés retrouvés en 

majorité dans les émissions du pin maritime sont principalement l’α- et le β-pinène, qui sont 

aussi les composés montrant les concentrations les plus importantes relevées dans les forêts 

de pin maritime (Blanch et al., 2012; Cerqueira et al., 2003; Pio et Valente, 1998; Simon et al., 

1994). La seule étude menée en forêt des Landes sur les COVB par Simon et al., (1994), a 

montré la même tendance avec une prédominance d’α- et de β-pinène. Cependant, le β-

caryophyllène n’a jamais été rapporté dans l’air ambiant au sein des forêts de pins maritimes, 

probablement du fait de sa très forte réactivité avec l’ozone (Tableau 1.1). Seuls Ormeño et 

al. (2009) ont observé l’émission de β-caryophyllène, mais à partir de litière composée 

d’aiguilles de pins maritimes. Ces études permettent donc d’estimer que la forêt des Landes 

est une source considérable de précurseurs d’AOS, en particulier d’α- et de β-pinène. 
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L’influence de la forêt landaise s’étend au-delà de la forêt elle-même, puisqu’il il a été montré 

récemment que les émissions de la forêt affectent fortement les concentrations en COVB sur 

un site rural situé à 70 km au sud-est des Landes (Detournay et al., 2013). 

 

Tableau 2.1 : Spéciation des COV mesurés dans les extraits des aiguilles de pins maritimes 

de plusieurs provenances (exprimées en pourcentage des COV totaux) 
Provenance 

des aiguilles 
α-pinène β-pinène 3Δ-carène 

β-caryo-

phyllène 
d-limonène Autres Référence 

Espagne 34,6 40,5 3,9 18,6* 5,5 Myrcène (13,4) 
Arrabal et al. 

(2012) 

Espagne 46,7 30,6 14,3 0,7 - Sabinène (3,3) 
Blanch et al. 

(2012) 

Italie 44,6 22,5 2,8 - 1,5 

Myrcène (7,1), 

β-phellandrène 

(2,6) 

Tiberi et al. 

(1999) 

Grèce 20,9 0,9 - 14.8 0,8 
Germacrène-D 

(19,2) 

Petrakis et al. 

(2001) 

Italie 28,9 21,7 - 13,2 3,7 - 
Macchioni et 

al. (2003) 

France 17,0 28,7 4,3 10,9 4,7 
Germacrène-D 

(28,1) 

Kleinhentz et 

al. (1999) 

Algérie 1,3 - 0,4 30,9 - 
β-Sélinène 

(13,5) 

Ait Mimoune 

et al. (2013) 

Maroc 21,4 2,1 - 22,2 3,5 
Sesquiterpènes 

(64,6) 

Hmamouchi 

et al. (2001) 

*pourcentage parmi les sesquiterpènes uniquement  

 

La forêt des Landes est faiblement soumise aux apports atmosphériques anthropiques, la ville 

la plus importante étant Bordeaux, située en bordure au nord-est de la forêt des Landes. 

Soumise à un fort ensoleillement, favorisant les réactions photochimiques, et aux apports 

atmosphériques océaniques (embruns) de l’océan Atlantique, la forêt des Landes réunit un 

maximum de conditions favorisant la formation d’AOS. En effet, les embruns peuvent jouer 

d’une part le rôle de support physique pour la condensation d’espèces volatiles, mais peuvent 

aussi participer au travers de réactions hétérogènes à la formation de composés de haut poids 

moléculaire, comme les organosulfates (Duporte, 2014; Surratt et al., 2008). La forêt des 
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Landes constitue donc un écosystème idéal et simplifié puisque les émissions potentielles de 

COV dans l’atmosphère sont largement dominées par une seule essence d’arbre (le pin 

maritime) et qu’elle n’est que peu influencée par les émissions anthropiques. De plus, la 

prédominance d’α- et de β-pinène dans les émissions du pin maritime rend ce site 

particulièrement pertinent car ces deux composés, considérés comme des précurseurs 

modèles de l’AOS, sont actuellement les mieux documentés sur la formation d’AOS (Hallquist 

et al., 2009) C’est pourquoi la forêt des Landes semble constituer un écosystème 

particulièrement pertinent pour l’étude in situ des processus liés aux émissions de COVB et 

de formation d’AOS biogénique, s’apparentant à un « laboratoire ouvert ». 

II.3) Objectifs du projet de thèse 

Dans ce cadre, ce travail de thèse s'attache à définir le potentiel de l’écosystème landais en 

tant que source d'AOS sous influence du littoral Atlantique, l’objectif général étant d’améliorer 

l’état de nos connaissances sur les processus de formation d’AOS, en lien avec la réactivité 

des COVB avec les oxydants de l’atmosphère. Pour cela, cette étude entend répondre aux 

questions scientifiques suivantes: 

 - Quel est le lien entre les émissions biogéniques de la forêt des Landes 

(monoterpènes, isoprène et autres terpénoïdes), le dépôt d'ozone (dont la réaction avec les 

terpènes) et la formation d'AOS associée ? 

 - Quelles sont les conditions météorologiques et les paramètres physico-chimiques qui 

favorisent la formation de nouvelles particules? 

 - Quelle est l'influence des apports atmosphériques marins sur la formation d'aérosols? 

 - Quels sont les marqueurs moléculaires de la formation d'AOS? 

 - Existe-t-il un lien entre formation de nouvelles particules atmosphériques et flux de 

particules? 

- Quelles est la contribution de l'AOS issu de la forêt des Landes à la pollution en 

particules fines, à l'échelle régionale?  

 

En répondant à ces questions, ce travail de thèse entend répondre directement à plusieurs 

questions prioritaires avancées par l’ADEME (rapport de l'ADEME, 2015). Parmi ces priorités, 

ce projet contribue plus spécifiquement à : 

- Améliorer la caractérisation des émissions de polluants (identification des sources, 

quantification des émissions, mécanismes de formation tels que la nucléation), pour 
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les polluants réglementés (l’ozone et les particules fines dans notre cas) et 

émergents (comme l’AOS ou les COVB) 

- Développer les connaissances sur la transformation rapide des polluants en champ 

proche de leur source d’émission, en particulier pour former des particules 

secondaires, notamment au sein de la canopée (incluant la réactivité des COVB 

avec le radical OH ou l’ozone, et les produits d’oxydation formés) 

- Améliorer les capacités à représenter les phénomènes de pollution atmosphérique 

dans un objectif d’aide à la décision (polluants secondaires comme l’ozone ou 

l’AOS, anticipation de l’évolution future de la problématique air, exposition aux 

polluants…). 

- Mieux caractériser les précurseurs de polluants secondaires, comme l’ozone ou les 

AOS dans notre étude, pour les intégrer dans l’évaluation environnementale. 
 

Ce projet s’intègre donc parfaitement dans les priorités de l’ADEME quant à la recherche sur 

la qualité de l’air, mais aussi dans les priorités de recherche nationales et internationales sur 

le climat. 

Pour répondre à ces questions, un site de mesure a donc été retenu et caractérisé 

préalablement à toute campagne de terrain par une étude statistique des conditions 

météorologiques et des rétrotrajectoires (voir section III.1.2). Ensuite, il s’est agi au cours de 

deux campagnes de terrain ciblées de: 

 

- mesurer les concentrations et flux d’ozone, formé mais aussi consommé en réagissant avec 

les COV émis par l’écosystème. Les oxydes d’azote et le rayonnement solaire ont aussi été 

suivis localement afin de mieux cerner les évènements photochimiques. Le flux de dépôt 

d’ozone a été partitionné entre différentes voies par un modèle simple permettant d’identifier 

l’occurrence de réactions chimiques impactant le dépôt d’ozone. 

 

- mesurer les concentrations et affiner la spéciation des COV et de leurs produits d’oxydation 

semi-volatils par des analyses en ligne : spectrométrie de masse - à temps de vol - à transfert 

protonique (PTR-TOF-MS), chromatographie gazeuse couplée à la détection de flamme (GC-

FID), en se focalisant principalement sur les 5 monoterpènes (α-pinène, β-pinène, 3Δ-carène, 

myrcène et limonène) émis le plus abondamment par les pins maritimes et, lorsque les niveaux 

de concentration le permettent, sur leurs produits d’oxydation majoritaires (par exemple 

pinonaldéhyde, limonaldéhyde, nopinone, …). Si des composés traceurs d’émissions 

anthropiques (tels que le benzène ou le toluène) ont également été recherchés pour contribuer 
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à renseigner l’origine de la masse d’air, une analyse des rétro-trajectoires des masses d’air 

(NOAA Hysplit) a aussi été effectuée relativement aux périodes de mesures. 

 

- caractériser les aérosols submicroniques sur un site rural forestier par (i) le suivi de leur 

distribution granulométrique sur une large gamme de taille (compteur de particules couplé à 

un analyseur de mobilité différentielle, SMPS) qui permet notamment l’identification d’épisodes 

de formation de nouvelles particules, (ii) l’étude des flux d’aérosols submicroniques au-dessus 

du couvert forestier pour observer la présence ou l’absence de lien avec la formation de 

nouvelles particules et (iii) la caractérisation chimique de l’aérosol par le suivi de marqueurs 

moléculaires spécifiques. Les traceurs « classiques » d’AOS biogéniques tels que les acides 

pinique et pinonique ont ainsi été recherchés (section I.2.3.a). En complément de ces analyses 

dirigées (réalisées en chromatographie couplée à la spectrométrie de masse), une exploration 

de l’ensemble de la fraction organique, pour l’identification d’espèces chimiques significatives 

ou la recherche de nouveaux marqueurs, a été menée à l’aide des techniques analytiques de 

pointe. 

 

- Evaluer l’influence des apports atmosphériques océaniques, au travers de la caractérisation 

des anions majeurs en chromatographie ionique, notamment les sulfates qui sont 

potentiellement impliqués dans les réactions multiphasiques et la formation d’organosulfates. 

Cette analyse de la phase particulaire (distribution granulométrique, composition chimique) 

sous influence d’une masse d’air d’origine océanique peut permettre de renforcer cette 

évaluation. 

 

- Caractériser les conditions météorologiques locales pour identifier les paramètres favorisant 

les émissions de COVB, la formation de nouvelles particules, etc. 

 

Ces mesures qui sont des données d’entrée dans la modélisation à large échelle devraient 

permettre in fine de mieux prévoir les épisodes de pollution à l’ozone ou de reproduire les 

niveaux de fond de particules atmosphériques.
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Chapitre III) Matériels et Méthodes  

III.1) Caractérisation du site de mesure : Bilos 
III.1.1) Description du site de mesure 

L’ensemble des mesures effectuées au cours de ce travail se sont déroulées sur le site de 

Bilos, situé sur la commune de Salles à 50 km au sud-ouest de Bordeaux dans la forêt des 

Landes de Gascogne (44°29'39.69"N, 0°57'21.75"O, 37 m au-dessus du niveau de la mer). 

Sans relief apparent, la parcelle d’une superficie d’environ 30.2 ha (570 x 530 m, Figure  3.1 
est constituée de pins maritimes (Pinus pinaster Ait.) semés en juillet 2004. La parcelle a 

notamment subi un dépressage et un débroussaillage à la fin de l’année 2008, dont le but était 

d’atteindre une densité d’environ 1800 arbres par hectare. Ces interventions s’intègrent dans 

un schéma sylvicole détaillé dans les travaux réalisés par Moreaux et al. (2011). En 2014, la 

hauteur des arbres était d’environ 6 m, et de 7 m lors de la campagne de mesure conduite en 

2015. L’inter-rang est composé majoritairement de trois espèces qui sont l’ajonc nain (Ulex 

europae), la bruyère commune (Calluna vulgaris), et la molinie (Molinia caerulea), qui 

composent une strate herbacée relativement dense, discernable sur la Figure 3.1. La 

présence de fougères aigles (Pteridium aquilinium) est également relevée de manière 

localisée sur la parcelle d’étude. Le sol est un podzosol humique hydromorphique, présentant 

un horizon cimenté (à forte teneur en fer et aluminium) à une profondeur d’environ 50 - 70 cm, 

appelé « couche d’alios » (Baize et Girard, 2008). Typique des Landes de Gascogne, il doit 

en partie ses propriétés à la présence d’une nappe phréatique de surface, à une profondeur 

rarement supérieure à 2 m au cours de l’année. Ces sols présentent une acidité relativement 

forte, ayant pour conséquence de réduire très fortement toute émission potentielle d’oxydes 

d’azotes du sol. Ainsi, les concentrations d’oxydes d’azotes relevées sur le site de mesure 

seront considérées, dans la suite de ce travail, comme uniquement issues d’émissions locales 

ou transportées par la masse d’air liées à des processus de combustion. Le climat est de type 

océanique, en concordance avec la proximité de l’océan Atlantique (23 km). Une description 

plus complète des paramètres climatiques sur le site de Bilos est proposée dans la section 

III.1.2 à l’aide d’une étude statistique de données acquises pendant 6 années. La disposition 

du camion laboratoire et des différents mâts de mesure dans la parcelle est exposée sur la 

Figure 3.1. 

Le site est également intégré depuis plusieurs années au réseau européen ICOS de mesure.  
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des flux de carbone. 

Figure 3-1 : Localication et photographies du site de mesure, Bilos 
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III.1.2) Identification des périodes favorisant la formation 

d’AOS : étude statistique 

Il est indispensable, préalablement aux campagnes de terrain, de déterminer les périodes les 

plus favorables à l’étude de la formation d’AOS biogéniques. La période d’étude doit donc 

présenter les émissions potentielles de COVB les plus fortes, ainsi que l’activité photochimique 

la plus développée, afin de maximiser les concentrations en précurseurs d’AOS et en 

oxydants. 

III.1.2.a) Température et rayonnement 

Il a été démontré que les émissions de terpènes du pin maritime dépendent exclusivement de 

la température, bien que des perturbations telles qu’un stress hydrique ou la présence de 

nuisibles peuvent modifier ces émissions (Aydin et al., 2014; Blanch et al., 2012; Kesselmeier 

and Staudt, 1999; Simon et al., 1994). Il s’agit donc ici d’identifier les périodes présentant à la 

fois des températures et un rayonnement solaire élevé. Six années de mesures 

météorologiques sur le site Bilos sont disponibles pour réaliser cette étude statistique. Les 

Figures 3.2 et 3.3 présentent l’évolution de la température de l’air et du rayonnement global 

(somme des rayonnements directs et diffus) en moyenne sur la période allant de 2005 à 2010 

(comprises). Le détail de chaque année est disponible en annexe (A.1 et A.2)  

Comme attendu, les mois les plus favorables à l’étude sont les mois de la fin du printemps et 

de l’été. Cependant, il existe un décalage temporel entre les maximas du rayonnement et de 

la température. En effet, les mois de mai, juin, juillet et août (du jour 121 au jour 243) présentent 

les rayonnements les plus forts, avec des maximas atteignant  environ 1000 W m-² au cours 

des mois de juin/juillet. La température de l’air est, quant à elle, plus élevée au cours des mois 

de juin, juillet, août et septembre (du jour 152 au jour 274). C’est pourquoi la période qui a été 

retenue, dans un premier temps, correspond aux mois de juin, juillet et août. Le mois de 

septembre a également été retenu pour cette analyse, car il est souvent sujet au stress 

hydrique, ce qui pourrait engendrer des émissions de COVB spécifiques et/ou plus élevées 

(Kesselmeier et Staudt, 1999). L’analyse de l’origine des masses d’air et des roses des vents 

(paragraphe III.1.2.b) portera donc spécifiquement sur ces 4 mois (soit du jour 151 au jour 

274). 
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Figure 3-3 : Série temporelle de la température de l’air (en °C) moyenne mesurée sur le site de 

Bilos entre les années 2005 et 2010. Le détail par année est disponible en annexe (A.2). 

Figure 3-2 : Série temporelle du rayonnement global (en Watt m-2) moyen mesuré sur le site de 

Bilos entre les années 2005 et 2010. Le détail par année est disponible en annexe (A.1). 
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III.1.2.b) Roses des vents et rétro-trajectoires 

Pour déterminer la répartition de la direction du vent au cours des mois d’intérêt, des roses 

des vents ont été tracées mois par mois, pour chacune des années dont les données 

disponibles (dans ce cas, nous ne disposons pas des années 2005 et 2006). D’après les 

données disponibles, la vitesse du vent ne dépasse la valeur de 5 m s-1 (soit 18 km h-1) que 

lors d’évènements exceptionnels (par exemple, une tempête), ce qui signifie que la vitesse du 

vent sur le site de Bilos est plutôt faible, en comparaison avec ce qui peut être observé par 

exemple en région méditerranéenne. Trois catégories de vitesse de vent ont été définies, 

permettant de séparer les conditions les plus venteuses, et les conditions de vent très faible 

(essentiellement la nuit). Ainsi, les catégories ont été déterminées selon les critères suivants: 

- La catégorie 1 inclue des vitesses de vent < 0,5 m s-1 
- La catégorie 2 concerne les vents dont la vitesse est comprise entre 0,5 et 3 m s-1 

- La catégorie 3 s’intéresse donc aux vents > 3 m s-1 

La Figure 3.4 présente les résultats obtenus en moyenne pour les mois de juin à septembre, 

qui sont les mois d’intérêt définis (III.1.1.a). Le détail des années est présenté en annexe (A.3). 

Les catégories 1 et 3 comptent pour environ 20 % des situations, la catégorie 2 représentant 

donc environ 60 % des cas. En moyenne, la direction dominante est clairement la direction 

ouest-nord-ouest, ce qui signifie que les vents dominants proviennent de l’océan Atlantique. 

Une fraction non négligeable des vents est également originaire de la direction nord-nord-est, 

potentiellement affectée par les émissions de l’agglomération urbaine de Bordeaux. Les autres 

directions sont plus rares, notamment la direction sud, probablement  en raison de la présence 

du massif Pyrénéen. Notons que la catégorie 1 ne présente pas de grande significativité, car 

celle-ci correspond à des épisodes stationnaires ou à des données nocturnes, pour lesquelles 

la direction locale du vent ne correspond pas forcément à celle de la masse d’air du fait d’une 

couche de surface stable. Ainsi, en ne considérant que les catégories 2 et 3, les observations 

montrent qu’il existe une probabilité élevée pour que, lors des campagnes de mesure, une 

fraction importante des masses d’air soient d’origine océanique, ce qui peut nous permettre 

d’étudier l’influence des apports atmosphériques de l’océan Atlantique sur la formation d’AOS 

biogéniques. Il est intéressant de noter que la catégorie 3 (correspondant aux vents les plus 

forts) est plus fortement associée que les deux autres à la direction ouest-nord ouest. Ce 

résultat est logique car les vents forts accompagnent souvent le « mauvais temps » pluvieux, 

qui est originaire de l’océan Atlantique. Cependant, si les épisodes pluvieux sont 

nécessairement associés aux masses d’air océanique, la réciproque n’est pas vérifiée. C’est-

à-dire que les masses d’air océanique ne sont pas nécessairement accompagnées de pluie, 

mais aussi d’épisodes ensoleillés. 
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Moyenne 

  

Figure 3-4 : Roses des vents obtenues sur le site de Bilos pour chaque catégorie de 

vitesse de vent en moyenne entre les années 2007 et 2010. La catégorie 1 correspond à 

des vents dont la vitesse est < 0,5 m s-1, la catégorie 2 à des vents de vitesses comprises 

entre 0,5 m s-1 et < 3 m s-1, et la catégorie 3 à des vents dont la vitesse est > 3 m s-1. 

L’échelle des ordonnées exprime le pourcentage de vents originaires d’une direction sur 

la période donnée. Le détail par année est disponible en annexe (A.3). 
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Pour compléter et confirmer les informations données par les mesures de vitesse et direction 

du vent, les rétro-trajectoires des masses d’air arrivant sur le site de Bilos ont été calculées à 

l’aide du modèle HYSPLIT (Hybrid Single Particle Lagrangian Integrated Trajectory Model) de 

la National Oceanic and Atmospheric Administration (Stein et al., 2015). Ce modèle couple 

des approches Lagrangienne et Eulérienne et permet de modéliser la trajectoire d’un volume 

d’air défini, aussi bien que le transport, la dispersion, le dépôt ou encore les transformations 

chimiques ayant lieu dans une masse d’air. Une description complète du modèle et de ses 

applications est disponible dans les travaux de Stein et al. (2015). Le module qui nous 

intéresse ici permet de calculer la trajectoire parcourue par une masse d'air arrivant à une 

heure précise, sur un lieu précis (ici Bilos), sur un pas de temps plus ou moins long précédant 

la mesure (dans notre cas, la rétro-trajectoire est calculée pour les 24 h précédant la mesure). 

Cela permet de déterminer par exemple si une masse d'air échantillonnée à un moment précis 

sur notre site de mesure, est passée au-dessus d'une agglomération comme Bordeaux et a 

donc pu éventuellement se charger en gaz et particules d'origines anthropiques, expliquant 

certains phénomènes observés. Nous obtenons ainsi une information sur l'origine de la masse 

d'air étudiée (océanique, continentale, ...) au moment de la mesure. 

Dans notre cas, nous avons choisi de calculer les rétro-trajectoires pour chaque journée, avec 

6 trajectoires par jour (une toutes les 4 heures), sur une durée de 24h, dont le point d’arrivée 

se situe au niveau du sol. La base de données météorologique était la base GDAS (Global 

Data Assimilation System), associée au modèle de vitesse verticale pour le mouvement des 

masses d’air vertical. Les rétro-trajectoires ont été calculées pour chaque jour des mois de juin 

à septembre, depuis 2005 jusqu’à 2013 soit plus de 1000 rétro-trajectoires. Deux exemples 

de masses d’air typiques sont présentés sur la Figure 3.5. La première masse d’air est 

d’origine océanique, alors que la seconde est continentale et potentiellement influencée par 

les émissions de l’agglomération bordelaise. Les roses des vents correspondantes sont 

également associées sur cette figure à titre de comparaison. D’une manière générale, la rétro-

trajectoire et la direction locale du vent s’accordent logiquement relativement bien, comme 

illustré par la Figure 3.5. Les masses d’air dominantes sont d’origine océanique, venant de la 

direction ouest-nord-ouest, en accord avec les roses des vents (Figure 3.5-a). 

Analogiquement à ce qui a été observé sur les roses des vents, les masses d’air continentales 

originaires de la direction nord-nord-est sont également observées de manière récurrente 

(Figure 3.5-b). Ainsi, sur l’ensemble des rétro-trajectoires calculées, il a été déterminé que 59 

% des masses d’air étaient océaniques, et que 23 % pouvaient potentiellement être impactées 

par les émissions de l’agglomération bordelaise, qui constitue la principale source anthropique 

à proximité de la forêt des Landes. Toutefois, l’agglomération du bassin d’Arcachon pourrait 

aussi s’avérer une source anthropique non négligeable lorsque les masses sont originaires de 
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la direction nord-nord ouest, en particulier lors de la saison estivale. La comparaison des rétro-

trajectoires avec les données météorologiques confirme aussi que les vents dominants 

océaniques ne sont pas nécessairement accompagnés de pluie. Par exemple, la période du 

08 au 13  juillet 2008 ne présente pas de précipitations bien que l’origine des masses d’air soit 

exclusivement océanique. 

Enfin, nous avons pu remarquer que les masses d’air échantillonnées évoluaient 

principalement à proximité de la surface, qu’elle soit terrestre ou océanique, comme illustré 

sur la Figure 3.5.a. Cela suppose que les masses d’air, avant d’arriver sur le site de Bilos, 

seront probablement impactées par les émissions surfaciques que celle-ci va rencontrer lors 

de son trajet dans l’atmosphère.   

En conclusion, il a été décidé que les campagnes de mesures intensives seraient menées 

durant les mois d’été, plus spécifiquement les mois de juin et juillet, qui semblent les plus 

appropriés pour mener à bien notre étude et répondre aux différentes questions posées tout 

en tenant compte de la fermeture annuelle universitaire au cours du mois d’août. C’est 

pourquoi, en 2014, la campagne s’est déroulée du 6 juin au 17 juillet, puis en 2015 du 3 au 27 

juillet. 
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Figure 3-5 : Rétro-trajectoires des masses d’air arrivant sur le site de Bilos et la rose des vents 

correspondante pour a) le 26/06/2007 et b) le 23/06/2009. La première rétro-trajectoire illustre 

une masse d’air d’origine océanique (vents dominants), la seconde une masse d’air 

typiquement continentale et potentiellement affectée par les émissions l’agglomération 

bordelaise. 
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III.2) Mesures météorologiques 

Les conditions météorologiques sur le site de Bilos ont été caractérisées par différentes 

mesures réalisées au-dessus de la canopée, au même niveau que les mesures de flux, à un 

pas de temps semi-horaire. De manière continue, les rayonnements net et global ont été 

respectivement mesurés à l’aide d’un  pyrradiomètre et d’un pyranomètre (CMP22 et CNR4, 

Campbell scientific).  La température de l’air et l’humidité relative ont été suivies à l’aide d’une 

sonde thermométrique et hygrométrique (HMP 155, VAISALA HUMICAP), alors qu’un 

anémomètre sonique à deux dimensions (Windsonic 1, Campbell scientific) a été utilisé pour 

donner accès à la vitesse et à la direction du vent. Un pluviomètre a permis quant à lui 

d’évaluer les précipitations. Ces mesures sont complétées par le calcul de rétro-trajectoires 

réalisées à l’aide du modèle HYSPLIT de la NOAA, pour déterminer l’origine des masses d’air 

échantillonnées lors des campagnes de mesure réalisées dans le cadre de ce travail. Le 

protocole suivi pour le calcul des masses d’air est identique à celui détaillé dans la section 

précédente (III.1.2.b). 

III.3) Physico-chimie de l’atmosphère 

III.3.1) Ozone, oxydes d’azote (NOx) et dioxyde de soufre (SO2)  

Les concentrations semi-horaires d’O3 ont été enregistrées pendant chacune des campagnes 

de mesure à l’aide d’un analyseur d’ozone par photométrie UV (APOA-370, HORIBA). Le 

principe de cet appareil consiste à mesurer directement l’absorption d’un échantillon d’air à 

une longueur d’onde de 253,65 nm. Cette longueur d’onde correspond à une bande d’émission 

de la source lumineuse (lampe à vapeur de mercure basse pression) pour laquelle la section 

efficace d’absorption de l’ozone est élevée (Viallon et al., 2015). Cette valeur d’absorbance 

est corrigée d’une référence qui correspond à l’air analysé dépourvu d’ozone, ce qui permet 

d’éliminer d’éventuelles interférences dues à la présence d’autres composés absorbants à la 

même longueur d’onde (Figure A.4). Ainsi, la différence entre l’échantillon et la référence 

permet de retrouver avec précision la concentration réelle d’ozone dans l’air ambiant. Cet 

instrument, calibré préalablement à chaque campagne de terrain, fourni une mesure de la 

concentration en ozone ambiant toute les 10 minutes, et possède une limite de détection de 

0,05 ppb. 
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Les oxydes d’azote (NOx) ont été suivis à l’aide d’un analyseur à chimiluminescence (APNA 

370, HORIBA) dont le schéma de principe est décrit en Figure A.5. Le principe de cet 

instrument repose sur la réaction entre NO et l’ozone selon la réaction R-15, qui produit une 

molécule de NO2 dans un état excité. Le dioxyde d’azote retourne à son niveau fondamental 

en émettant un photon, dont la quantité émise est directement proportionnelle à la 

concentration de NO, si l’ozone est présent en excès. C’est pourquoi, un générateur d’ozone 

permet d’assurer cette condition. L’intensité lumineuse résultante de la réaction entre l’ozone 

et le NO ambiant permet donc d’obtenir, dans un premier temps, la concentration en NO dans 

l’air. Dans un second temps, l’air à analyser passe dans un four à molybdène qui permet de 

réduire NO2 en NO. La quantité de NO formée correspond alors à la totalité des NOx 

(NO+NO2). La simple différence entre la quantité de NOx ainsi mesurée et la concentration en 

NO mesurée initialement permet d’obtenir la concentration en NO2. D’autres espèces nitrées 

peuvent être également réduites lors de cette étape, induisant de possibles interférences 

souvent mineures (en particulier en atmosphère rural) sur la quantité de NO2 estimée. La 

résolution temporelle de l’intrument est de 10 minutes, et sa limite de détection est de 0,5 ppb. 

 

Enfin, le dioxyde de soufre, espèce clé impliquée dans la formation de nouvelles particules et 

d’organosulfates (voir section I.2.3.a), a été mesuré à l’aide d’un analyseur dont le principe est 

basé sur la fluorescence UV (Teledyne API, 100E). En effet, un rayonnement UV (de longueur 

d’onde 214 nm) fait passer les molécules de dioxyde de soufre dans un état excité. 

Rapidement, celles-ci retournent à l’état fondamental en réémettant un photon de longueur 

d’onde centrée autour de 330 nm. La quantité de photons ainsi émise, directement 

proportionnelle à la concentration en SO2, est mesurée à l’aide d’un photomultiplicateur 

(Figure A.3). L’analyseur permet de suivre l’évolution de la concentration en SO2 chaque 

minute, et possède une limite de détection de 0,4. Cette limite de détection peut cependant 

s’avérer élevé au regard des conditions « rurales » de notre site de mesure. Cet analyseur, 

prêté par l’Association Agréée de Surveillance de la Qualité de l’Air en Aquitaine (AIRAQ) a 

été déployé lors de la seconde campagne (2015). Les résultats obtenus au cours de cette 

campagne à l’aide de cet instrument ne seront pas détaillés dans la suite du manuscrit car les 

niveaux de SO2 se trouvaient systématiquement dans le bruit de fond de l’instrument. Cela 

signifie que, sur le site de Bilos, le SO2 est présent à l’état de trace. 
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III.3.2) Caractérisation des COV 

III.3.2.a) Spéciation des monoterpènes par chromatographie 
gazeuse couplée à la détection par ionisation de flamme (GC-
FID)    

La chromatographie gazeuse couplée à la détection par ionisation de flamme (GC-FID) est 

une  technique très largement utilisée pour la détection de COV dans l‘air et a spécifiquement 

été mise en œuvre afin de déterminer la spéciation des monoterpènes sur notre site de mesure 

(AIRMOVOC C6-C12, Chromatotec). Le principe de l’instrument, détaillé Figure 3.6, consiste 

dans un premier temps à piéger les hydrocarbures d’intérêt sur un piège à charbon actif 

(CarbopackB), l’air étant pompé à un débit de 0,1 L min-1. Après une phase d’échantillonnage 

de 1350 secondes, le piège est chauffé à haute température (350 °C) afin de désorber les 

molécules retenues. Cette phase de désorption s’écoule pendant 240 secondes. Un flux 

d’hydrogène (utilisé comme gaz vecteur) entraîne ensuite les composés au travers d’une 

colonne capillaire métallique MXT1 longue de 30 m (possédant un diamètre interne de 2 mm) 

placée dans un four qui subit un gradient de température défini, afin de séparer les différents 

composés. Ce gradient de température commence à 36°C, puis augmente de 2°C pendant 7 

minutes pour atteindre 50°C. Ensuite, le gradient de température est fixé à 10 °C min-1 pendant 

3 minutes, permettant d’atteindre une température de 80 °C. Pendant 8 minutes, la 

température augmente de 15 °C chaque minute pour atteindre la température de 200 °C. Le 

four restera ainsi pendant 4 minutes à 200°C, avant de retrouver sa température initiale de 30 

°C. La concentration des COV élués est évaluée à l’aide d‘un détecteur à ionisation de flamme, 

dont la limite de détection est relativement faible (quelques ppt). Un cycle complet dure 30 

minutes, autorisant une spéciation semi-horaire des monoterpènes, selon un programme 

permettant une séparation satisfaisante des différents monoterpènes d’intérêt, qui sont ici l’α-

pinène, le β-pinène, le d-limonène, le 3Δ-carène et le camphène. Ces mesures sont donc 

complémentaires à celles réalisées avec le PTR-TOF-MS (III.3.2.b), qui, bien qu’il détecte une 

large gamme de COV, ne mesure que la somme des monoterpènes, puisqu’ils sont tous 

isomères. Le GC-FID a pu être calibré en 2014 avant la campagne de mesure à l’aide de 

standards, puis une nouvelle fois avant la campagne de 2015 à l’aide d’une solution d’α-pinène 

pur dont la pression de vapeur est entraînée puis diluée dans un flux d’N2. 
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Figure 3-6 : Schéma  de principe du fonctionnement du GF-FID (AIRMOVOC C6-C12, 

Chromatotec). La position de la vanne 6 voies représentée par le cheminement en pointillés 

correspond à la phase d’échantillonage. La position représentée par le cheminement en trait 

continu représente la phase de désorption/analyse des COV. 
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III.3.2.b) Mesure des COV et produits d’oxydation par 
spectrométrie de masse - à temps de vol - à transfert de proton 

Le spectromètre de masse - à temps de vol - à transfert de proton (PTR-TOF-MS, Série 2, 

Kore) est un instrument développé récemment, qui permet de détecter en temps réel une 

gamme très variée de COV, avec une résolution en masse (M/ΔM ~ 5000) et temporelle élevée 

(jusqu’à 100 Hz si les concentrations le permettent), ainsi qu’une limite de détection basse (de 

l’ordre de quelques ppt, pour une résolution temporelle semi-horaire). Le principe de l’appareil 

repose sur une réaction de transfert de protons entre le composé à analyser et H3O+. Ceci 

implique donc que seuls les composés présentant une affinité protonique supérieure à celle 

de l’eau, soit 166,5 kcal mol-1, peuvent être détectés. Néanmoins, la réaction de protonation 

est une méthode d’ionisation dite «douce», pour laquelle la fragmentation est a priori limitée. 

Ainsi, il est possible de suivre l'évolution de la composition de l’air ambiant, en suivant 

l’évolution temporelle des ions M-H+. Une description schématisée de l’instrument est 

proposée sur la Figure 3.7. 

Une bouteille d’eau ultra-pure maintenue à une température de 308 K génère un flux continu 

d’H2O gazeux, qui est conduit dans une cathode creuse, où la pression est de l’ordre de 

quelques millibars. La forte différence de potentiel entre l’anode et la cathode engendre une 

décharge haute tension (environ 500 V), formant un plasma d’électron qui, par collision avec 

les molécules d’eau, va créer une grande quantité d’ions hydronium (H3O+). La concentration 

en H3O+ peut être régulée à l’aide d’une vanne qui contrôle le débit d’H2O gazeux. Les ions 

hydronium pénètrent ensuite dans une cellule de 10 cm de longueur, afin d’ioniser par réaction 

les molécules à analyser. La pression maintenue à l’aide une pompe primaire à l’intérieur du 

réacteur est généralement de l’ordre du millibar et ajustée entre 0,9 et 1 mbar au cours des 

différentes mesures. Ainsi, le libre parcours moyen des ions dans le réacteur est relativement 

court (0,06 mm), assurant un nombre important de collisions pour la protonation des analytes 

gazeux. Des anneaux concentriques de taille décroissante, sur lesquels un gradient de 

potentiel électrique est généré, permettent d’accélérer le flux d’ions au sein du réacteur. La 

différence de pression entre le réacteur et le détecteur est très élevée (passage de 1 mbar à 

10-7 mbar) et nécessite de ce fait une zone de transition de pression. Celle-ci est assurée par 

une pompe turbomoléculaire (270 L s-1) qui produit un vide « intermédiaire », dans la partie 

contenant aussi les optiques de transfert qui permettent de mieux focaliser le faisceau d’ions 

(Figure 3.7). Une fois focalisé, le faisceau d’ions est extrait puis pulsé dans un tube de vol, 

qui permet la séparation des composés selon leur masse. En effet, due au vide (P~10-7 mbar) 

à l’intérieur du tube de vol, le libre parcours moyen des molécules est plus grand que la 
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longueur du tube. Les molécules peuvent ainsi se déplacer à l’intérieur du tube, c’est-à-dire 

suivre le jet moléculaire d’ions sans entrer en collision entre elles, ni avec les parois. La vitesse 

de ces ions dans le tube de vol est directement proportionnelle à leur masse : plus une 

molécule est petite, plus sa vitesse dans le tube de vol sera élevée, donc plus son temps de 

vol sera court. La présence d’un réflectron permet de renvoyer les ions vers le détecteur tout 

en uniformisant la vitesse des ions de masse identique, dont l’énergie cinétique initiale peut 

différer. Le temps de vol est calculé comme le temps mis par une molécule pour parcourir la 

distance entre l’entrée dans le tube de vol et le détecteur (MCP, multi channel plate ou galette 

de micro-canaux). Pour éviter le vieillissement prématuré du détecteur, un filtre réduit l’afflux 

très important d’ions H3O+ arrivant sur les MCP. Afin de vérifier la stabilité et de s’assurer du 

bon fonctionnement de l’instrument, la quantité d’ions hydronium produits sera néanmoins 

suivie en observant le signal à la masse m/z = 21 uma (unité de masse atomique), isotope de 

l’ion hydronium (m/z = 19 uma), dont le pic parent est trop intense malgré le filtre placé avant 

le détecteur. 

Une caractéristique essentielle du PTR-TOF-MS est donc sa capacité à ioniser les molécules 

sans les fragmenter, ou en ne les fragmentant que peu. Le ratio E/N, où E est le champ 

électrique à l’intérieur du réacteur en V cm-1 et N la quantité de molécules par volume d’air 

dans le réacteur (molecule cm-3), permet de décrire la quantité d’énergie par unité de surface 

dans le réacteur. Le ratio E/N s’exprime en Townsend (symbolisé Td), où 1 Td = 10-17 V cm-2 

selon l’équation suivante : 

𝐸𝐸
𝑁𝑁

= 𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒 − 𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒
𝐿𝐿𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟

 ×  1.10−17

𝑃𝑃𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡 3.24.1016
    (E-1) 

où 𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒 et 𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒𝑒 sont les tensions à l’entrée et à la sortie du réacteur en Volt, 𝐿𝐿𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟 

est la longueur du réacteur en mètres, et 𝑃𝑃𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟 est la pression à l’intérieur du réacteur en 

mbar. Plus ce ratio est élevé, plus l’énergie collisionnelle par molécule sera élevée, favorisant 

la fragmentation. Nous pourrions donc tenter de rechercher le plus faible ratio E/N possible, 

afin de limiter au maximum la fragmentation des composés d’intérêt. Cependant, il a été 

démontré qu’à faible E/N, l’humidité de l’air pouvait grandement influencer la réponse de 

l’instrument (Cappellin et al., 2012; Pang, 2015; Tani et al., 2003). Or, dans le cadre de cette 

étude, l’appareil sera soumis aux variations d’humidité de l’air ambiant ; donc la réponse de 

l’instrument pourrait varier au cours d’une même journée si le ratio E/N est trop faible. Il 

convient donc de trouver le ratio E/N assurant un bon compromis pour se prévenir de toute 

modification de réponse de l’instrument due à une variation d’humidité relative dans l’air, sans 

pour autant induire une fragmentation excessive des composés. C’est pourquoi, au cours des 

campagnes de terrain, la pression en eau dans la décharge a été ajustée autour de 1,2 mbar, 
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pour une différence de tension d’environ 400 V, engendrant un E/N = 130 Td. Ces valeurs sont 

tout à fait usuelles, et comparables à celles utilisés traditionnellement dans la littérature (Brilli 

et al., 2011; Herbig et al., 2009; Kaser et al., 2013; Pang, 2015; J.-H. Park et al., 2013; 

Ruuskanen et al., 2011; Sahu et Saxena, 2015; Sarkar et al., 2015). 

 

Le PTR-TOF-MS a été calibré quotidiennement à l’aide d’un système développé 

spécifiquement pour cette étude, comprenant notamment un bulleur d’α-pinène piégé dans un 

mélange d’eau et de glace maintenu à température constante (mesurée régulièrement à l’aide 

d’un thermocouple), dont la pression de vapeur est entraînée puis diluée dans un flux d’azote 

(Figure A.7). Ce système se veut résolument simple et peu onéreux car sa finalité est d’être 

adapté à une calibration quotidienne sur le terrain. Pour confronter la validité de notre 

montage, nous avons tout d’abord vérifié la linéarité de l’instrument à l’aide d’une première 

calibration. Ensuite, les mesures obtenues au cours des campagnes de terrain en 2014 et 

2015 ont été confrontées aux mesures obtenues avec le GC-FID. Les résultats, visibles sur la 

Figure 3.8, montrent que le système de calibration de l’appareil est linéaire sur une large 

gamme de concentration. De plus, l’accord entre les mesures obtenues par PTR-TOF-MS et 

avec le GC-FID en 2014 et en 2015 est satisfaisant, en particulier en tenant compte des 

Figure 3-7 : Scéma de principe de fonctionment du spectromètre de masse - à temps de vol 

- à tranfert protonique (PTR-TOF-MS). 



   Matériels et Méthodes 

 
67 

différences d’affinités protoniques des monoterpènes, des possibles interférences à la masse 

des terpènes et du fait que seulement 5 terpènes sont comptabilisés avec le GC-FID. En effet, 

les données les plus bruitées correspondent à des mesures où la cathode était extrêmement 

oxydée, et son efficacitée de protonation beaucoup moins stable. Tenant compte de cela, ces 

mesures nous permettent donc de valider notre système de calibration. La variation de 

sensibilité de l’instrument au cours des campagnes de terrain, calculée à partir des 

étalonnages, est représentée sur la Figure A.5. La sensibilité de l’instrument a été déterminée 

comme le nombre de coups enregistrés par le détecteur à la masse de l’ion parent 

correspondant aux monoterpènes (m/z = 137 uma.), par unité de temps. Elle a été du même 

ordre de grandeur au cours des deux campagnes, bien que plus stable et légèrement plus 

faible en 2015. Ce système permet cependant de calibrer le PTR-TOF-MS seulement pour les 

monoterpènes. Pour les autres COV, la concentration peut être estimée à partir de la relation 

théorique basée sur la quantité de protons dans le réacteur et la réactivité entre le COV et l’ion 

hydronium, selon la formule développée par Cappellin et al. (2012). Enfin, le PTR-TOF-MS est 

un instrument à haute résolution, capable de produire un spectre de masse à une fréquence 

supérieure à l’hertz. Ainsi, chaque campagne de mesures génère une quantité de données 

colossale (plus de 300 Go), qui demanderait un temps de traitement de données très important 

avec le logiciel initialement fourni avec l’instrument. C’est pourquoi un logiciel spécifique 

permettant de semi-automatiser le traitement des données a été élaboré sous LabVIEW à 

l’initiative de Pierre Marie Flaud (CNRS-EPOC). Un aperçu du logiciel est visible Figure A.6. 

  

Figure 3-8 : Comparaisons des concentrations obtenues, en ppbv, à l’aide du GC-FID et du 

PTR-TOF-MS au cours des campagnes de a) 2015 et b) 2014. Ces campagnes incluent les 

mesures allant du 10/06/2014 au 16/07/2014, et du 18/07/2015 au 23/07/2015. 
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III.3.3) Phase particulaire 

III.3.3.a) Concentration massique 

La concentration massique en PM2.5 a pu être mesurée à l’aide d’une microbalance 

électronique à élément oscillant (TEOM-FDMS 1405, ThermoFisher Scientific). L’élément 

oscillant conique de l’instrument possède une fréquence d'oscillation naturelle qui lui est 

propre et dépend des propriétés intrinsèques de l’élément. Un filtre à particules monté sur 

l’élément oscillant retient les particules de l’air ambiant qui possèdent un diamètre 

aérodynamique inférieur à 2,5 µm, les particules d’un diamètre supérieur étant piégées par 

une tête cyclonique. La masse de particules ainsi déposée sur le filtre diminue la fréquence 

d’oscillation de l’élément conique, d’autant plus que la masse de particules est importante. La 

modification de la fréquence de l’élément oscillant permet donc d’obtenir la masse de 

particules dans l’air analysé. Cet instrument permet donc une mesure directe de la masse des 

particules. Celle-ci est essentielle et complémentaire à l’analyse chimique « hors-ligne » 

(III.3.3.C), car elle permet de connaître in fine la concentration de marqueurs moléculaires par 

masse de particules et donc de savoir quelle part de la masse des particules est expliquée par 

la fraction analysée. 

III.3.3.b) Distribution granulométrique 

L’analyse de la distribution granulométrique (évolution temporelle de la concentration en 

fonction du diamètre) des particules est essentielle pour pouvoir identifier la formation de 

nouvelles particules atmosphériques (Dal Maso et al., 2005; Kulmala et al., 2004). C’est 

pourquoi un granulomètre à mobilité électronique (SMPS, Scanning Mobility Particle Sizer, TSI 

modèle 3080) a été déployé pendant la campagne. L’appareil se compose de trois parties 

distinctes : 

 - une source ionisante (neutraliseur) 

 - un classificateur 

 - un compteur optique de particules 

Le principe de l’instrument est schématisé sur la Figure 3.9. L’air échantillonné contient les 

particules polydispersées de l’air ambiant, dont la gamme de taille varie potentiellement de 

quelques nanomètres à plusieurs dizaines de micromètres. Afin d’éviter l’encrassement de 

l’instrument, un impacteur permet de piéger à l’entrée du système les plus grosses particules. 

Le diamètre de coupure de l’impacteur dépend de sa forme géométrique et du débit 

d’échantillonnage, dans notre cas réglé à 0,5 L min-1 pour un seuil de coupure d’environ 1 µm. 



   Matériels et Méthodes 

 
69 

Les particules non retenues par l’impacteur pénètrent ensuite dans un neutraliseur bipolaire, 

qui contient une source radioactive scellée au 85Kr. L’émission radioactive de cette source 

ionisante de type β- permet de charger l’atmosphère à proximité de cette source. En passant 

au sein de cette atmosphère, les particules qui sont naturellement chargées (positivement ou 

négativement) captent des charges qui contrebalancent leur charge naturelle, formant une 

distribution bipolaire à l’équilibre. 

Ces particules une fois chargées pénètrent dans le classificateur électrostatique (DMA, 

Differential Mobility Analyser, TSI modèle 3081), qui sépare les molécules selon leur mobilité 

électrique. Une différence de potentiel appliquée entre les électrodes centrale et externe 

modifie la trajectoire rectiligne des particules dans le flux d’air sec qui les entraîne, leur 

conférant une trajectoire parabolique. Ainsi, selon la différence de potentiel appliquée entre 

les deux électrodes, les particules les plus fines vont s’impacter sur l’électrode centrale, alors 

que les plus grosses vont tomber au fond du classificateur. Il ne ressort donc du classificateur 

qu’un flux de particules monodispersées dont le diamètre est défini par la différence de 

potentiel appliquée dans le classificateur. Pour une efficacité optimale, il convient d’assurer un 

ratio de 1/10 entre le débit de l’air échantillonné et l’air sec en excès. Les débits 

d’échantillonnage et d’entraînement ont été fixés à 0,5 et 5 L min-1 respectivement. Dans notre 

cas, la gamme granulométrique des particules analysées s’étale sur des diamètres de 

mobilités électriques allant de 10 à 478,3 nm. Les particules vont ensuite être dénombrées à 

l’aide d’un compteur optique (CPC, Condensation Particle Counter, TSI modèle 3772), qui 

mesure la lumière d’une photodiode diffusée à 90° par les particules passant sur le trajet du 

faisceau lumineux. Cette technique nécessite néanmoins de faire grossir les particules dans 

une atmosphère saturée en butanol, pour atteindre une taille détectable. En balayant une 

gamme de différence de potentiel dans le classificateur, il est donc possible d’obtenir la 

distribution granulométrique des particules, de décrire cette évolution dans le temps (résolution 

temporel de 10 minutes) et donc d’identifier la présence d’épisodes de formation de particules, 

ou de grossissement. 
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Figure 3-9 : Schéma de principe du granulomètre à mobilité différentielle (SMPS, TSI modèle 3080). 

Le schéma comprend la description des 3 composantes de l’appareil : le neutraliseur, le 

classificateur électrostatique et le compteur optique. 
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III.3.3.c) Analyse de la composition chimique 

Afin d’analyser la composition chimique des aérosols dans le but de rechercher les traceurs 

d’AOS biogéniques, des particules ont été prélevées au cours de chacune des campagnes de 

terrain. Pour cela, un préleveur haut-débit (DA-80, Digitel) a été utilisé. Selon le principe de 

cet instrument, l’air ambiant est aspiré à un débit élevé (environ 30 m3 h-1), puis passe au 

travers d’un filtre en fibre de quartz qui retient les particules présentes dans l’air échantillonné. 

Une tête de prélèvement, conçue sur le principe d’impaction, permet de ne sélectionner que 

les particules de type PM2.5, c’est-à-dire que seules les particules d’un diamètre 

aérodynamique inférieur à 2,5 µm sont prélevées. Chaque filtre a été changé quotidiennement 

(24h), un blanc étant réalisé pour chaque nouveau filtre afin de s’assurer de l’absence de 

contamination potentielle. Une fois le prélèvement terminé, les filtres et les blancs sont 

étiquetés, emballés hermétiquement, puis stockés au congélateur jusqu’à leur analyse.  

Une étape de préparation des échantillons est nécessaire préalablement à leur analyse en 

chromatographie liquide. Le protocole détaillé et complet de la préparation des échantillons 

est disponible en Annexe 10. L’étape de préparation des  échantillons consiste à découper un 

poinçon de 47 mm de diamètre sur chaque filtre et blanc associés, puis à placer ces poinçons 

dans une solution acétonitrile/eau (70/30). Les particules sont ensuite extraites en plaçant les 

flacons contenant les filtres dans un bain à ultrasons (VWR USC 6007) pendant 30 minutes à 

une puissance de 30 watts. Après avoir été centrifugées (2 minutes à 5000 tr min-1), les 

solutions obtenues sont reconcentrées sous flux d’azote à 35°C jusqu’à atteindre un volume 

d’environ 100 µL. Au cours de cette étape, les étalons ont aussi été ajoutés (étalons internes 

en début de protocole, externes et seringues en fin de protocole). L’étape d’extraction, capitale 

dans le processus d’analyse des particules, a été optimisée, notamment en testant différentes 

méthodes d’extraction (ultrasons, micro-onde et extraction par fluide pressurisé) et plusieurs 

solvants (dont l’eau, l’acétonitrile et un mélange d’eau/acétonitrile). L’acide pinique et l’acide 

pinonique, deux produits majeurs de l’oxydation de l’α- et du β-pinène, font partie des rares 

produits d’oxydation des COVB qu’il est possible de se procurer commercialement. C’est 

pourquoi ils ont été sélectionnés en tant qu’étalons pour la quantification par étalonnage 

externe et l’optimisation des méthodes d’analyse. L’acide camphorsulfonique a été utilisé pour 

la quantification par étalonnage interne. Sa structure proche de celle des organosulfates 

identifiés suite à l’oxydation de l’α-pinène justifie ce choix. Enfin, l’acide octanoïque a été 

employé en tant qu’étalon seringue, pour contrôler l’absence de pertes au cours du protocole 

analytique. 
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 Les extraits des filtres sont ensuite analysés en chromatographie liquide couplée à la 

spectrométrie de masse à temps de vol (LC-QTOF-MS 6540, Agilent). La séparation par 

chromatographie liquide s’appuie sur le développement effectué par G. Duporte lors de sa 

thèse (2014), mais a néanmoins été optimisée dans nos conditions (optimisation du pH des 

phases mobiles et du solvant d’extraction). Il en va de même pour le spectromètre de masse 

dont les paramètres ont été largement optimisés (source d’ionisation, températures, énergie 

de fragmentation, tension du capillaire, etc.). Le principe du spectromètre de masse à temps 

de vol est détaillé dans la section III.3.2.b. La source d’ionisation utilisée pour le couplage 

entre chromatographie liquide et la spectrométrie de masse est une source « électrospray » 

(Agilent 6450) reconnue comme minimisant la fragmentation. L’ensemble des paramètres 

optimisés et utilisés pour l’analyse des filtres est présenté dans le Tableau 3.1. Les analyses 

ainsi que le développement méthodologique associé à ces analyses ont été réalisés par Alexis 

Chazeaubeny au cours de son stage de fin d’étude de Master 2. 

Tableau 3.1 : Paramètres d’extraction et conditions d’analyses en LC-QTOF-MS des particules prélevées 

au cours des campagnes de mesure sur des filtres en fibre de quartz. 

Paramètres d’extraction 

(VWR USC6007) 
Paramètres chromatographie en phase liquide 

(Agilent 1290) 
Paramètres du QTOF-MS 

(Agilent 6540) 

Type Ultrasons Volume injecté 0,5 µL Jet stream Mode négatif 

Durée 2x15 minutes Débit 0,5 ml min-1 Température de 
l’azote 200°C 

Puissance 30 Watts Température 
de colonne 30 °C Débit du gaz 

séchant 11 l/min 

Solvant 
Mélange 

acétonitrile/ 
eau (70/30) 

Colonne Zorbax Eclipse XDB-C18, 2,1x150 
mm, ø particules : 3,5 µm 

Pression de 
nébulisation 30 psig 

Volume/ 
échantillon Environ 3 ml Phase mobile A : H2O + 0,2 % ac. formique 

B : ACN + 0,2 % ac. formique 
Température du 

gaz fourreau 250°C 

  
Gradient Temps 

0 

2 

7 

10 

12 

15 

 

%B 

10 

10 

100 

100 

10 

10 

 

Débit du gaz 
fourreau 12 l/min 

  Fragmentation 100 V 

  Skimmer 65 V 

  Octopôle RF 750 V 

  Tension du 
capillaire 4000 V 

  Tension de la 
tuyère 1250 V 
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III.3.4) Mesure physique des échanges biosphère-atmosphère 

III.3.4.a) Principe de la méthode des corrélations 

La méthode dite des covariances (Eddy covariance) est aujourd’hui la plus utilisée pour 

déterminer les flux de matière et d’énergie entre un écosystème et l’atmosphère, car c’est une 

méthode non destructive, robuste, et qui permet d’obtenir une mesure directe (Baldocchi, 

2014; Burba et Anderson, 2010). De plus c’est une méthode intégrative, qui englobe l’échange 

d’un écosystème entier avec l’atmosphère, et non d’un individu isolé comme cela peut être le 

cas avec une chambre dynamique. Le principe de la méthode repose sur le fait que l’air soit 

transporté sous forme de tourbillons, et donc que les différents échanges de matière et 

d’énergie soient supportés par ces tourbillons (Figure 3.10). Chaque tourbillon possède des 

composantes dans les trois dimensions de l’espace, incluant une composante verticale du 

vent qui régit les échanges entre l’atmosphère et la surface. La Figure 3.10 montre que la 

taille des tourbillons est d’autant plus petite que l’on s’approche de la surface. Par ailleurs, elle 

est d’autant plus grande que la rugosité de la surface est élevée. L’échelle de taille des 

tourbillons varie donc sur plusieurs ordres de grandeurs, s’étalant sur un spectre dont la 

gamme varie, en terme de temps de transport, de quelques centièmes de secondes à plusieurs 

heures (Kaimal et al., 1972). C’est pourquoi la méthode des covariances nécessite d’une part 

de mettre en œuvre une instrumentation pouvant mesurer des fluctuations de scalaires 

(température, concentrations de gaz et de particules) et de vecteurs (vitesses du vent dans 

les trois dimensions) à haute fréquence (supérieure à 1 Hz). D’autre part, il est nécessaire de 

calculer les covariances sur une période suffisamment longue pour intégrer les plus grandes 

échelles de la turbulence. Il est communément admis qu’un pas de temps de 30 minutes, avec 

une fréquence d’acquisition de 10 Hz, est suffisant pour englober l’ensemble des échelles 

contribuant au flux échangé par les écosystèmes forestiers. Une description complète de la 

technique d’Eddy covariance et des besoins requis a été faite par Burba et Anderson (2010). 
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La valeur instantanée du flux turbulent d’un scalaire C peut s’exprimer selon la formule 

suivante :  

𝐹𝐹𝑊𝑊𝐶𝐶 =  𝑊𝑊(𝑡𝑡).𝐶𝐶(𝑡𝑡)     (E-2) 

Où 𝑊𝑊(𝑡𝑡) est la valeur instantanée de la vitesse verticale du vent, et 𝐶𝐶(𝑡𝑡) la valeur du scalaire 

C associé. La valeur du flux sur une période d’intégration donnée s’exprime comme : 

𝐹𝐹𝑊𝑊𝑊𝑊 ������ =  𝑊𝑊(𝑡𝑡).𝐶𝐶(𝑡𝑡)��������������     (E-3) 

La barre au-dessus de chaque grandeur symbolise la moyenne. Selon Reynolds, il est 

possible d’exprimer chaque variable 𝑋𝑋 selon une valeur moyenne 𝑋𝑋� et une fluctuation 

dénotée 𝑋𝑋′, tel que : 

𝑋𝑋 =  𝑋𝑋�  +  𝑋𝑋′      (E-4) 

En appliquant la décomposition de Reynolds au terme de flux turbulent, il découle : 

𝐹𝐹𝑊𝑊𝑊𝑊 ������ =  𝑊𝑊(𝑡𝑡).𝐶𝐶(𝑡𝑡)�������������� =  𝑊𝑊� .𝐶𝐶̅ +𝑊𝑊� .𝐶𝐶′(𝑡𝑡)
������ + 𝑊𝑊′(𝑡𝑡)

�������.𝐶𝐶̅ + 𝑊𝑊′(𝑡𝑡).𝐶𝐶′(𝑡𝑡)
������������� (E-5) 

Or selon le postulat de Reynolds, sur l’échelle de temps d’intégration, les valeurs moyennes 

des fluctuations 𝑊𝑊′(𝑡𝑡)
������� et 𝐶𝐶′(𝑡𝑡)

������ sont par définition nulles. Par ailleurs, en l’absence de relief, la 

valeur moyenne du vent vertical 𝑊𝑊�  l’est également. L’équation E-5 se simplifie donc en : 

𝐹𝐹𝑊𝑊𝑊𝑊 ������ =  𝑊𝑊(𝑡𝑡).𝐶𝐶(𝑡𝑡)�������������� =  𝑊𝑊′(𝑡𝑡).𝐶𝐶′(𝑡𝑡)
�������������    (E-6) 

Figure 3-10 : Schéma de l’écoulement de l’atmosphère dans la couche de surface au-dessus 

d’un couvert végétal. (Burba et Anderson, 2010). 
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III.3.4.b) Flux de chaleur sensible et latente, CO2 et ozone 

L’intérêt de mesurer les flux de chaleur et de gaz est de caractériser l’état physiologique de la 

parcelle forestière. Il est donc nécessaire de mesurer ces flux sur de longues périodes, afin 

d’appréhender son évolution et de comprendre les conditions spécifiques qui prévalent au 

moment des campagnes de mesures intensives. 

Le dispositif de mesure des flux est visible sur la Figure 3.11. Les fluctuations de la vitesse du 

vent dans les trois dimensions sont suivies à 20 Hz à l’aide de l’anémomètre sonique 3D (R3, 

Gill instruments), qui permet également d’enregistrer la température de l’air. Un analyseur de 

gaz à infrarouge (LI7500, LI-COR) permet de mesurer les fluctuations des concentrations en 

CO2 et vapeur d’eau. Cet instrument est dit « open path », car il analyse directement l’air sans 

le prélever. Pour cela, l’absorbance de l’air est mesurée à deux longueurs d’onde 

caractéristiques (4,255 µm pour CO2, et 2,595 µm pour H2O) à une fréquence de 20 Hz, cette 

absorbance étant directement proportionnelle aux concentrations en CO2 et H2O selon la loi 

de Beer-Lambert. Les fluctuations de la concentration en ozone sont quant à elles mesurées 

à l’aide d’un analyseur rapide à chimiluminescence fabriquée par la NOAA. Le principe repose 

sur la réaction de l’ozone avec une solution de coumarin déposée sur un disque en aluminium, 

dans une chambre de réaction en acier inoxydable, afin d’éviter les réactions parasites. Cette 

réaction produit une quantité de photons mesurée à l’aide d’un photomultiplicateur, 

directement proportionnelle à la concentration d’ozone. 

Figure 3-11 : Photos du dispositif expérimental de mesure des flux turbulents. 
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III.3.4.c) Flux de particules 

La fluctuation de concentration en particules est mesurée à l’aide d’un analyseur de particules 

haute dynamique (PPS PEGASOR) prêté pour les campagnes de mesures par l’équipe de 

Denis Maro du laboratoire de radioécologie de l’IRSN de Cherbourg-Octeville. Le principe de 

cet analyseur, schématisé Figure 3.12, est d’évaluer la variation de courant induite par des 

particules préalablement chargées (Lanki et al., 2011). Pour cela, un air sec (dont le point de 

rosée est inférieur à 0°C) sans particules est généré sous une pression de 1,5 bar. Une 

décharge couronne permet ensuite de créer un plasma d’ions au sein de cet air sec sans 

particules. Au contact de l’air ambiant qui est entraîné par effet Venturi, un transfert de charge 

s’effectue par collisions entre les ions et les particules. Les ions libres en excès sont ensuite 

éliminés par un piège, sous l’effet d’un champ électrique. La conductivité du flux d’air 

s’échappant de l’appareil est donc portée par les particules chargées. La mesure de la 

variation de courant induite est donc directement liée à la quantité de particules présentes 

dans l’air ambiant. Cet instrument permet d’obtenir les fluctuations de concentration en 

particules comprises dans une gamme granulométrique allant de 7 nm à 3 µm. Le temps de 

réponse du PPS PEGASOR est de 0,2 seconde, ce qui en fait un instrument parfaitement 

approprié pour la mesure des flux turbulents de particules par la méthode des covariances. 

 

Figure 3-12 : Schéma de principe de fonctionnement de l’analyseur de particules haute 
dynamique (PPS PEGASOR). 
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III.3.4.d) Traitement des données 

L’ensemble des signaux ont été enregistrés à l’aide d’une centrale d’acquisition de mesures 

(CR 3000, Campbell scientific), et les flux turbulents ont été calculés à l’aide du logiciel EdiRe 

(EdiRe, university of Edinburgh), qui permet également d’effectuer les corrections appropriées 

(Aubinet et al., 2000; Webb, Pearman et Leuning, 1980). Nous insisterons ici sur deux de ces 

corrections. 

Une première correction majeure porte sur les déphasages entre signaux liés aux 

caractéristiques des appareils ou à leur position sur le mât de mesure (Figure 3.11). Dans le 

cas de l’analyseur d’ozone, où la mesure est effectuée en prélevant l’air au travers d’une 

pompe (capteur de type « close path »), le signal est nécessairement décalé dans le temps de 

quelques secondes par rapport à celui de l’anémomètre sonique, dont la mesure est 

instantanée. Pour le LI-COR et le PPS PEGASOR (capteurs de type « open path »), le 

problème ne vient pas du temps de réponse des capteurs eux-mêmes, mais de leur distance 

par rapport à l’anémomètre sonique, qui va occasionner un déphasage lié à la vitesse et à la 

direction du vent. Dans le logiciel EdiRe, les signaux sont synchronisés en recherchant, puis 

en corrigeant, le décalage temporel correspondant au maximum de leur corrélation avec la 

vitesse verticale du vent fournie par l’anémomètre sonique. 

La deuxième correction fondamentale concerne le calcul des moyennes des signaux, à partir 

desquelles seront définies les fluctuations turbulentes (équation E-4) qui permettront de 

calculer les flux (équation E-6). La plupart des scalaires (température, vapeur d’eau, CO2, 

ozone, …) présentent un cycle journalier marqué (par exemple augmentation puis diminution 

de la température de l’air au cours de la journée) qui va se traduire à l’échelle de la demi-heure 

(pas de temps du calcul des flux) par une variation lente. Du point de vue de la décomposition 

de Reynolds, cette « dérive de la moyenne » est un phénomène parasite qu’il faut corriger, car 

la moyenne de référence des fluctuations turbulentes ne doit pas varier sur le pas de temps 

du calcul du flux. On dit ainsi que la série temporelle doit être stationnaire. Les « dérives » des 

scalaires étant le plus souvent linéaires, elles peuvent être facilement corrigées, dans les 

logiciels comme EdiRe, par un « linear detrending ». Le problème est cependant plus aigu 

pour les particules, dont la concentration n’évolue pas nécessairement de façon linéaire. En 

effet, cette concentration peut être affectée par divers phénomènes, en lien avec le 

mouvement des masses d’air, qui se traduisent par des variations non linéaires à l’échelle de 

quelques minutes. Dans ce cas, on emploie généralement des filtres de type récursifs 

(Buzorius et al., 1998). C’est ce que nous avons fait pour le traitement des données du 

PEGASOR, en appliquant un filtre récursif sur un pas de temps de 50 secondes.
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Chapitre IV) Modélisation physique du dépôt 
d’ozone 

 

IV.1) Intérêt de cette approche pour notre étude 

La modélisation physique du dépôt d’ozone prend en compte ses composantes stomatique, 

cuticulaire et édaphique, mais n’intègre pas les réactions chimiques intra canopées (cf Figure 
1.4.) qui, contrairement aux trois premières, n’interviennent que de manière occasionnelle 

dans le dépôt d’ozone. Dans le cadre de notre étude, la confrontation entre le modèle physique 

et les mesures de flux d’ozone visera donc à détecter des situations où la présence de 

réactions chimiques pourrait se traduire par un dépôt excédentaire par rapport à ce que prévoit 

le modèle physique. Par exemple, il a été démontré que la destruction chimique de l’ozone par 

réaction avec NO pouvait induire une divergence du flux d’ozone, se traduisant comme un 

dépôt significatif (Plake et al., 2015; Wolfe et al., 2011). C’est également ce qui a été mis en 

évidence par Lamaud et al. (2009) sur un couvert de maïs situé au sud-ouest de Paris, en 

confrontant modèle physique et mesures de dépôt d’ozone (Figure 4.1). 

La Figure 4.1 présente la série temporelle du dépôt d’ozone mesuré, et celle du dépôt simulé 

avec le modèle physique dont les composantes stomatique, cuticulaire et édaphique sont 

représentées dans la Figure 4.1.b. La Figure 4.1.c présente le dépôt excédentaire obtenu par 

différence des deux séries de la Figure 4.1.a, et la Figure 4.1.d montre la concentration en 

NO, avec laquelle le dépôt excédentaire apparaît nettement corrélé. Ceci indique clairement 

que ce dernier provient de la réactivité entre l’ozone et NO, dont une étude des directions de 

vent a montré qu’il avait ici pour origine les émissions anthropiques de l’agglomération 

parisienne. 
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De même, les réactions de certains COVB très réactifs (VRVOC) sont susceptibles d’induire 

un dépôt significatif d’ozone (Fares et al., 2012; Goldstein et al., 2004; Kurpius and Goldstein, 

2003; Plake et al., 2015; Wolfe et al., 2011). Dans le cas d’une forêt de pins ponderosa (pinus 

ponderosa), Fares et al. (2010) ont notamment montré une importante contribution de la 

réactivité avec le β-caryophyllène dans le dépôt d’ozone. Or, le pin maritime a été recensé 

pour synthétiser une quantité significative de β-caryophyllène (Tableau 1.3), ce sesquiterpène 

étant également répertorié dans les émissions de COV de la litière du pin maritime (Ormeño 

et al., 2009). Une destruction d’ozone en lien avec des émissions de β-caryophyllène ou autres 

VRVOC pourrait donc avoir lieu sur le site de Bilos, et se traduire, comme dans la Figure 4.1, 

par un dépôt d’ozone excédentaire par rapport aux prévisions du modèle physique. 

Les trois sections qui suivent sont dédiées à la présentation du modèle physique de dépôt. La 

section IV.2 présente d’abord la version originale développée par Lamaud et al. (2009) pour 

un couvert de maïs. Nous présenterons ensuite les modifications que nous avons été amenés 

à y apporter pour le couvert de pins maritimes, qui concernent la paramétrisation du dépôt 

cuticulaire (section IV.3) et celle du dépôt stomatique (section IV.4). 

Figure 4-1 : Séries temporelles a) des dépôts d’ozone mesuré et simulé par le modèle physique, 

b) des composantes stomatique (g stom), cuticulaire (g cut) et édaphique (g soil) du modèle 

physique, c) de la différence entre dépôt mesuré et dépôt simulé et d) de la concentration en 

NO. D’après Lamaud et al., (2009). 
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IV.2) Description du modèle original 

Le modèle est composé d’une couche de sol et d’une seule couche de végétation (modèle 

« big leaf »), c’est-à-dire que l’ensemble de la canopée est considérée comme une surface 

d’échange uniforme, sans différenciation suivant la verticale, par opposition à un modèle 

multicouches. La normalisation du flux d’ozone 𝐹𝐹𝑂𝑂3 (indépendant de la hauteur dans la couche 

de surface atmosphérique) par la concentration en ozone 𝐶𝐶𝑂𝑂3�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟�, qui elle dépend de la 

hauteur 𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟, permet d’exprimer la vitesse de dépôt 𝑉𝑉𝑑𝑑𝑂𝑂3  �𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟� comme indiqué dans la Figure 

4.2. La conductance globale de canopée pour le dépôt d’ozone (𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 en m s-1), et la résistance 

associée 𝑅𝑅𝑐𝑐 𝑂𝑂3 (inverse de la conductance, en s m-1), s’expriment alors comme : 

𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3(𝑑𝑑 + 𝑍𝑍0) =  1
𝑅𝑅𝑐𝑐 𝑂𝑂3(𝑑𝑑+𝑍𝑍0)

=  1

 𝑉𝑉𝑑𝑑𝑂𝑂3�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟�
−1− 𝑅𝑅𝑎𝑎

    (E-7) 

où 𝑑𝑑 (en m) est la hauteur de déplacement du couvert végétal, 𝑍𝑍0 (en m) est sa longueur de 

rugosité et 𝑅𝑅𝑎𝑎 (en s m-1) est la résistance aérodynamique de la couche d’air comprise entre la 

hauteur 𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟 et la hauteur (𝑑𝑑 + 𝑍𝑍0) à laquelle s’effectuent tous les échanges entre la canopée 

(assimilée à une « big leaf ») et l’atmosphère. Cette résistance aérodynamique s’exprime selon 

Baldocchi et Meyers (1991) comme : 

𝑅𝑅𝑎𝑎 =  𝑢𝑢�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟�
(𝑢𝑢∗)²

     (E-8) 

où 𝑢𝑢�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟� est la vitesse du vent (en m s-1) à la hauteur de référence et 𝑢𝑢∗ est la vitesse de 

frottement (en m s-1), indépendante de la hauteur dans la couche de surface atmosphérique. 

Dans les modèles à une seule couche de végétation, la conductance de canopée pour le dépôt 

d’ozone s’exprime comme la combinaison de trois conductances caractérisant les différentes 

voies de dépôt : la conductance édaphique (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 en m s-1), la conductance stomatique (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠  

en m s-1) et la conductance cuticulaire (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 en m s-1), la combinaison des deux dernières 

formant la conductance de la couche végétale (𝑔𝑔𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣 en m s-1) : 

𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 = 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 + 𝑔𝑔𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣 =  𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 + 1
𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣+ 1

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑚𝑚+𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐

   (E-9) 

où 𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣 (en s m-1) est la résistance de la couche quasi-laminaire située au-dessus de la 

surface d’échange, qui s’exprime selon Baldocchi et Meyers (1991) sous la forme 6.5
𝑢𝑢∗

. 
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Figure 4-2 : Représentation schématique du modèle physique de dépôt d’ozone avec 

ses différentes composantes (dépôts stomatique, cuticulaire et édaphique). Sur l’axe 

vertical, hc  est la hauteur du couvert végétal, d est sa hauteur de déplacement 

(~0,75.hc) et Z0 est sa longueur de rugosité. Zref est la hauteur de référence dans la 

couche de surface atmosphérique, où sont mesurés les différents flux : ozone, CO2, 

évaporation, chaleur sensible et quantité de mouvement (d’où l’on déduit la vitesse de 

frottement 𝑢𝑢∗). 
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La conductance de dépôt au sol s’exprime comme : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 = 1
𝑅𝑅𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠

= 1
𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎+𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖

= 1
𝑎𝑎
𝑢𝑢∗+

6.5
𝑢𝑢∗𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠

+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 
= 1

𝑎𝑎
𝑢𝑢∗+

𝑏𝑏
𝑢𝑢∗+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 

= 1
𝐴𝐴
𝑢𝑢∗+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 

    (E-10) 

où 𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎 (en s m-1) est la résistance aérodynamique du couvert végétal au transfert de l’ozone 

vers le sol, 𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 (en s m-1) est la résistance de la couche quasi-laminaire située au-dessus 

du sol et 𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 (en s m-1) est la résistance intrinsèque du sol au dépôt d’ozone. 𝑢𝑢∗𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 (en m s-1) 

étant la vitesse de frottement au sol, celle-ci peut s’exprimer comme une fraction constante de 

la vitesse de frottement 𝑢𝑢∗ au-dessus du couvert (Loubet et al., 2006; Personne et al., 

2009). 𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 s’exprime donc finalement en fonction de 𝑢𝑢∗ en introduisant la constante 𝑏𝑏. Les 

constantes 𝑎𝑎 et 𝑏𝑏 (sans unité), qui contrôlent respectivement 𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎 et 𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠, sont deux 

paramètres empiriques liés à la structure du couvert végétal, qui dépendent implicitement de 

sa hauteur, de son architecture et de son indice foliaire. 

Les travaux de Stella et al. (2012a) relatifs au dépôt d’ozone sur sol nu, nous permettent de 

disposer de valeurs de 𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 pour différents types de sols. Ainsi 𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 est de l’ordre de 400 s m-1 

pour les sols sableux comme celui de Bilos. Il est de l’ordre de 200 s m-1 pour les sols argileux, 

en accord avec la valeur de 240 s m-1 obtenue par Lamaud et al. (2009) pour un site agricole 

de la région parisienne. Dans ce cas, la valeur de 𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 avait été obtenue par déconvolution, à 

l’aide du modèle physique présenté ici, du dépôt global d’ozone mesuré sur le couvert de maïs. 

Les paramètres 𝑎𝑎 et 𝑏𝑏, eux, ne peuvent pas être fixés a priori, faute de références à ce sujet. 

Ils sont déterminés dans le cadre de la calibration des composantes non stomatiques du 

modèle, à partir des données nocturnes. La somme 𝑎𝑎 + 𝑏𝑏 = 𝐴𝐴 (qui intervient au numérateur 

de 𝑢𝑢∗ dans l’équation E-10) a ainsi été fixée à une valeur de 1000 (sans unité) pour le site de 

Bilos. 

 

Plusieurs études expérimentales ont montré que le dépôt cuticulaire d’ozone augmente avec 

l’humidité relative de l’air (Altimir et al., 2004; Coyle et al., 2009; Gerosa et al., 2009; Lamaud 

et al., 2009, 2002; Stella et al., 2012b; Zhang et al., 2002). C’est pourquoi les modèles de 

dépôt intègrent maintenant ce phénomène en exprimant la conductance cuticulaire (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 en 

m s-1), ou son inverse la résistance cuticulaire (𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 en s m-1), sous la forme : 

𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 = 1
𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐

=  𝑢𝑢
∗.𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅)
𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0

     (E-11) 

où 𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0 (sans unité) est un paramètre empirique caractérisant la surface végétale, qui est 

déterminé via la calibration des composantes non stomatiques du modèle, à partir des 

données nocturnes (voir section IV.3). 
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RH étant l’humidité relative de l’air (en %), la dépendance du dépôt cuticulaire en fonction de 

cette variable peut s’exprimer, selon Lamaud et al. (2009) et Stella et al. (2012b), comme : 

𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅) =   1                          𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑅𝑅𝑅𝑅 < 𝑅𝑅𝑅𝑅0  (E-12) 

𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅) =  e𝑘𝑘.(𝑅𝑅𝑅𝑅−𝑅𝑅𝑅𝑅0)       𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑅𝑅𝑅𝑅 > 𝑅𝑅𝑅𝑅0  (E-13) 

où 𝑅𝑅𝑅𝑅0 est une valeur seuil de l’humidité relative en dessous de laquelle celle-ci n’affecte pas 

le dépôt cuticulaire.  

La valeur de 𝑅𝑅𝑅𝑅0 a été établie à 60% par Lamaud et al. (2009) à partir de mesures effectuées 

sur un couvert de maïs, et elle s’est avérée valide pour un couvert de blé (Stella et al., 2012b). 

Cette valeur seuil est souvent interprétée comme caractérisant l’apparition d’un film d’eau sur 

les surfaces végétales. Néanmoins, Burkhardt et Hunsche (2013) ont montré que 

l’évapotranspiration des végétaux pouvait induire une condensation rapide d’eau à leur 

surface, provoquant la formation d’un film d’eau microscopique sur les feuilles ou les aiguilles 

même à des humidités relatives faibles, de l’ordre de 30%. La valeur de 𝑅𝑅𝑅𝑅0 peut donc encore 

faire débat. L’hypothèse d’un dépôt d’ozone au travers de films d’eau a en revanche été 

confirmée par Potier et al. (2015) à l’aide d’un modèle multicouches, montrant la formation du 

film d’eau et la destruction d’ozone en phase aqueuse. 

La valeur du coefficient k de l’exponentielle a été établie à 0,045 par Lamaud et al. (2009) sur 

un couvert de maïs, et elle s’est confirmée pour un couvert de blé (Stella et al., 2012b). A priori, 

nous garderons cette valeur de k, ainsi que celle de 60% pour 𝑅𝑅𝑅𝑅0, sur le site de Bilos. 

 

La conductance stomatique pour l’ozone peut théoriquement être estimée à partir de la mesure 

du flux de vapeur d’eau, selon l’équation de Penman-Monteith (Monteith et Unsworth, 2013) 

pondérée par le ratio des coefficients de diffusivité moléculaire des deux gaz (Anav et al., 

2012; Fares et al., 2013a; Kitao et al., 2014) : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 𝑃𝑃𝑃𝑃 =  
𝐷𝐷𝑂𝑂3
𝐷𝐷𝐻𝐻2𝑂𝑂

 
𝐸𝐸
𝛿𝛿

1+𝐸𝐸𝛿𝛿(𝑅𝑅𝑎𝑎+𝑅𝑅𝑏𝑏)�𝛽𝛽𝛽𝛽𝛾𝛾 −1�
    (E-14) 

où 𝐷𝐷𝑂𝑂3et 𝐷𝐷𝐻𝐻2𝑂𝑂 (m² s-1)sont les coefficients de diffusivité moléculaire pour l’ozone et la vapeur 

d’eau, 𝐸𝐸 est le flux de vapeur d’eau (kg m-2 s-1), 𝛿𝛿 le déficit de saturation en vapeur d’eau (kg 

m-3), 𝛽𝛽 le rapport de Bowen (ratio des flux de chaleur sensible et latente), 𝑠𝑠 la pente de la 

courbe de saturation (Pa K-1) et 𝛾𝛾 la constante psychrométrique (Pa K-1). 

Cependant, cette méthode n’est valable que si le flux de vapeur d’eau représente seulement 

la transpiration des végétaux, sans inclure l’évaporation de l’eau du sol, de l’eau de pluie ou 

de la rosée (Kitao et al., 2014). C’est pourquoi Lamaud et al. (2009) proposent de déterminer 
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la conductance stomatique à partir de la GPP (production primaire brute, ou flux d’assimilation 

de CO2). Stella et al. (2009) ont d’ailleurs montré, sur deux forêts de pins maritimes et 

notamment sur le site de Bilos, que la conductance stomatique présentait un lien évident avec 

la GPP. 

La conductance stomatique (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 en m s-1) peut ainsi s’exprimer selon la relation suivante : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 = 𝛼𝛼 .𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺     (E-15) 

où 𝛼𝛼  (en m3 µmol-1) est un coefficient empirique dépendant de l’espèce végétale considérée, 

qui pourra être déterminé de deux façons indépendantes. La GPP (en µmol m-2 s-1) peut être 

déduite des mesures du flux net de CO2 suivant la méthode développée par Kowalski et al. 

(2003, 2004). Elle s’exprime alors comme : 

𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺 =  𝑎𝑎1.𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃
𝑎𝑎2+𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃𝑃

      (E-16) 

où le PAR (en µmol m-2 s-1) est le rayonnement photosynthétiquement actif, et 𝑎𝑎1 et 𝑎𝑎2 sont 

des coefficients déterminés sur une base journalière par la régression non linéaire entre le flux 

total de CO2 mesuré et le PAR. 

D’après Lamaud et al. (2009), le coefficient α de l’équation E-15 peut être déterminé par la 

régression entre GPP et 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 𝑃𝑃𝑃𝑃 en conditions sèches (après plusieurs jours sans pluie et 

pour des RH < 60%). Il est ensuite étendu aux conditions humides pour modéliser 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 à 

partir de la GPP lorsque l’équation de Penman-Monteith n’est plus valide. Il vient alors : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡 𝑂𝑂3 = 𝛼𝛼𝑃𝑃𝑃𝑃  .𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺     (E-17) 

Une autre approche peut consister à estimer directement la conductance stomatique pour 

l’ozone à partir de la conductance globale de canopée 𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 corrigée des conductances de 

dépôt non stomatiques. Ainsi, à partir de l’équation E-9 , on peut écrire : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 = ((𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 − 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠)−1 − 𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣)−1 − 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐  (E-18) 

où 𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 est obtenue par la mesure des flux d’ozone (équation E-7) et 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 et 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 sont 

modélisées à l’aide des équations E-10 et E-11 à E-13, respectivement. 

Comme nous l’avons déjà évoqué, les différents paramètres empiriques des équations E-10 
à E-13 seront déterminés via la calibration du modèle en conditions nocturnes, où le dépôt 

stomatique est supposé négligeable (Coyle et al., 2009). Finalement, pour les données 

diurnes, il sera possible de relier 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 issue de l’équation E-18 à la GPP de l’écosystème, 

de façon analogue à l’équation E-17, sous la forme : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡𝑡 𝑂𝑂3 = 𝛼𝛼𝑂𝑂3  
.𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺     (E-19) 
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IV.3) Nouvelle paramétrisation du dépôt cuticulaire 

Le module de dépôt cuticulaire, développé initialement pour un couvert de maïs, a très vite 

montré ses limites sur le couvert de pins maritimes, en raison des valeurs plus élevées de la 

vitesse de frottement (𝑢𝑢∗) rencontrées sur ce site. En effet, de par la rugosité plus importante 

de la forêt, les valeurs de 𝑢𝑢∗ y sont environ deux fois plus fortes que sur le maïs. Ceci nous a 

permis de mettre en évidence une trop grande sensibilité de la paramétrisation de la 

conductance cuticulaire (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐) à 𝑢𝑢∗ (équation E-11). C’est ce qu’illustre la Figure 4.3, où l’on 

voit nettement qu’en conditions à la fois humides et venteuses (cf. par exemple les DOY 141-

142 sur la Figure 4.3.c), le modèle surestime fortement les mesures (Figure 4.3.a) du fait 

d’une trop forte contribution du dépôt cuticulaire modélisé (Figure 4.3.b). 

d)
 

c)
 

b)
 

a)
 

Figure 4-3 : Séries temporelles a) des dépôts d’ozone mesuré et simulé par le modèle, b) des 

trois composantes du modèle, avec le module de dépôt cuticulaire initial, c) de la vitesse de 

frottement (u*) et de l’humidité relative de l’air (RH), d) du rayonnement global (Rg) et de la 

pluviométrie, obtenus sur le site de Bilos en mai 2013. 
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Dans le modèle de la Figure 4.3, la valeur du paramètre 𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0 (équation E-11), calibré en 

conditions nocturnes sèches (équation E-12), est de 350, une valeur très proche de celle 

obtenue par Lamaud et al. (2009), sur le maïs (380). Des tests ont montré que l’on pouvait 

mieux reproduire les données des DOY 141-142 en augmentant la valeur de 𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0 (à 2000), 

pour réduire le poids du dépôt cuticulaire. Mais c’est alors pour l’ensemble des autres données 

que le modèle sous-estimerait fortement les mesures. 

Le formalisme de l’équation E-11 s’avère donc incapable de reproduire l’ensemble des 

données, des conditions sèches aux conditions humides et venteuses. C’est pourquoi nous 

l’avons remis en cause, en introduisant un schéma résistif plus adapté à la représentation du 

couvert dans le modèle « big leaf » (Figure 4.2). 

Dans ce nouveau formalisme, nous exprimons la résistance cuticulaire comme la somme de 

deux résistances en série, afin de dissocier : 

(i) l’effet de 𝑢𝑢∗, qui contrôle le transfert d’ozone à l’intérieur du couvert, du sommet de la 

canopée (hc) jusqu’à l’interface (𝑑𝑑 + 𝑍𝑍0) où s’effectuent les échanges entre atmosphère et 

canopée. 

(ii) l’effet spécifique de RH sur la résistance intrinsèque de la surface des feuilles ou des 

aiguilles au dépôt d’ozone 

La conductance cuticulaire s’exprime alors comme :  

  𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 = 1
𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐

= 1
𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎′+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖

     (E-20) 

  avec :  𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎′ =  𝐴𝐴′
𝑢𝑢∗

       (E-21) 

𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 =  𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 0                 𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑅𝑅𝑅𝑅 < 𝑅𝑅𝑅𝑅0  (E-22) 

𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 =  𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 0
e𝑘𝑘.(𝑅𝑅𝑅𝑅−𝑅𝑅𝑅𝑅0)         𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑅𝑅𝑅𝑅 > 𝑅𝑅𝑅𝑅0  (E-23) 

où A’ (sans unité) est un paramètre empirique lié à la structure du couvert végétal (comme le 

paramètre A dans l’équation E-10). Sa valeur a été établie à 120 (sans unité) pour le site de 

Bilos, via la calibration du modèle sur les données nocturnes. 

Les résultats obtenus avec ce nouveau module de dépôt cuticulaire sont présentés dans la 

Figure 4.4. On y voit clairement, en regard de la Figure 4.3, que cette nouvelle version du 

modèle reproduit bien mieux le dépôt d’ozone mesuré, que ce soit en conditions sèches ou en 

conditions humides et venteuses.
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a)
 

b)
 

c)
 

d)
 

Figure 4-4 : Séries temporelles a) des dépôts d’ozone mesuré et simulé par le nouveau 

modèle, b) des trois composantes du modèle, avec le nouveau module de dépôt cuticulaire, 

c) de la vitesse de frottement (u*) et de l’humidité relative de l’air (RH), d) du rayonnement 

global (Rg) et de la pluviométrie, obtenus sur le site de Bilos en mai 2013. 
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IV.4) Nouvelle paramétrisation du dépôt stomatique 

Après la calibration du modèle de dépôt non stomatique sur les données nocturnes, la seconde 

étape de la modélisation consiste à calibrer le module de dépôt stomatique, sur les données 

diurnes, en fonction de la GPP de l’écosystème. Pour cela, il est théoriquement possible 

d’utiliser l’équation E-17 ou l’équation E-19. Néanmoins, il s’est avéré que la première 

approche, qui utilise l’équation de Penman-Monteith pour déterminer le coefficient 𝛼𝛼𝑃𝑃𝑃𝑃, ne 

pouvait pas s’appliquer sur le site de Bilos. En effet, sur ce site situé en Landes humides, la 

présence d’une nappe phréatique proche de la surface (voir section III.1.1) fait qu’une fraction 

non négligeable du flux d’évapotranspiration provient du sol et de la litière qui jonche sa 

surface. Dans ce type de situation, l’équation de Penman-Monteith, en intégrant cette 

évaporation non stomatique, donne des valeurs anormalement élevées de 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 𝑃𝑃𝑃𝑃. Celles-

ci sont d’ailleurs généralement supérieures à la conductance totale de dépôt d’ozone mesurée 

(𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3), ce qui est physiquement impossible. Toutefois, si les valeurs du coefficient 𝛼𝛼𝑃𝑃𝑃𝑃 sont ici 

nécessairement surestimées, nous verrons qu’elles peuvent apporter une information 

pertinente sur l’évolution de l’écosystème au cours de l’année. 

Pour la calibration du module de dépôt stomatique, nous avons donc décidé d’utiliser la 

seconde méthode proposée, qui passe par la détermination du coefficient 𝛼𝛼𝑂𝑂3 de l’équation E-

19. A partir de la régression entre 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3  (issue de l’équation E-18) et GPP, sur un jeu de 

données de calibration (mai 2013), la valeur de 𝛼𝛼𝑂𝑂3 a été établie à 160 m3 mol-1. Mais si cette 

valeur s’est avérée valide pour la majeure partie de l’année 2014 et le début de l’année 2015, 

il nous est apparu qu’elle induisait une forte surestimation du modèle de juin à août 2015. Pour 

en comprendre la cause, nous avons alors déterminé 𝛼𝛼𝑂𝑂3 sur une base journalière, afin 

d’analyser son évolution intra-annuelle, qui pouvait être due aux conditions météorologiques 

ou à la phénologie du couvert. A titre de comparaison, nous avons déterminé de même le 

coefficient 𝛼𝛼𝑃𝑃𝑃𝑃 sur une base journalière. Nous noterons 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3   et 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑃𝑃𝑃𝑃  les coefficients ainsi 

obtenus, dont les variations inter-journalières sont représentées dans la Figure 4.5, en regard 

de paramètres explicatifs de ces variations. 

On notera d’abord sur la Figure 4.5.a l’excellent accord entre les variations de 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3   et celles 

de 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑃𝑃𝑃𝑃, bien que ce dernier soit plus élevé (de l’ordre d’un facteur 2) pour les raisons déjà 

évoquées. Cet accord mérite d’être souligné car la détermination de ces deux coefficients 

repose sur des méthodes totalement indépendantes, l’une basée sur la mesure des flux 

d’ozone, l’autre sur la mesure des flux de vapeur d’eau. 
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Quant à la raison des variations intra-annuelles de ces coefficients, on la trouve, Figure 4.5.b, 

dans l’évolution du rapport de Bowen (Bo), un indicateur du statut hydrique de la parcelle de 

pins, en lien avec la pluviométrie. On voit en effet que la déflation des coefficients 𝛼𝛼  s’amorce 

fin mai lorsque le Bo commence à augmenter, et s’interrompt provisoirement autour du DOY 

161 suite à un épisode pluvieux. Elle reprend ensuite de façon très prononcée avec 

l’augmentation drastique du Bo, pour s’atténuer finalement au cours du mois d’août lorsque 

les pluies reprennent. Il faut souligner que cette dynamique n’apparaît pas en 2014, où des 

pluies abondantes en juillet et août ont maintenu le Bo à des valeurs inférieures à 1. De ce 

fait, les coefficients 𝛼𝛼 ne présentent pas en juillet et août 2014 la déflation observée sur la 

même période en 2015. Par contre, pour l’année 2014, c’est en septembre que le même 

phénomène se produit, une quasi absence de pluie provoquant une augmentation du Bo et 

une déflation des coefficients 𝛼𝛼 . Il apparaît donc clairement que la variation de ces coefficients 

est liée aux conditions météorologiques, différentes d’une année à l’autre, et non à la 

phénologie propre des pins, qui présente elle le même cycle chaque année. Il reste cependant 

à savoir comment ceci peut être intégré dans notre modèle, autrement dit de quel(s) 

paramètre(s) doit-on faire dépendre le coefficient 𝛼𝛼 . 

Figure 4-5: Evolution a) des coefficients 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3   et 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑃𝑃𝑃𝑃  (soit 𝛼𝛼𝑂𝑂3   et 𝛼𝛼𝑃𝑃𝑃𝑃  établis sur une base 

journalière) et b) de la pluviométrie et du rapport de Bowen (ratio du flux de chaleur sensible 

sur le flux d’évaporation), obtenus sur le site de Bilos en 2015. Sur la Figure a), on notera que 

l’échelle du coefficient 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑃𝑃𝑃𝑃  est le double de celle de 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3. 
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L’analyse des variations de ce coefficient, à l’échelle journalière mais aussi à l’échelle semi-

horaire (inversion de l’équation E-19), en fonction de différents paramètres (Bo, température 

et humidité de l’air, humidité du sol, …) a révélé que c’est avec le déficit de saturation (𝛿𝛿) - en 

fait son inverse - que l’on obtient la meilleure corrélation. Plusieurs auteurs (Loustau et al., 

1996; Stella et al., 2009) ont montré que ce paramètre avait un effet prononcé sur les flux de 

CO2  et de vapeur d’eau du pin maritime. L’effet de 𝛿𝛿 sur la conductance stomatique s’explique 

par le fait que le pin est une espèce isohydrique, c’est-à-dire que cette essence a tendance à 

conserver son potentiel hydrique constant. Sous l’effet d’un fort déficit de saturation, le pin va 

donc avoir tendance à fermer ses stomates afin de maintenir son potentiel hydrique constant, 

de façon à se prévenir des dégâts qui pourraient lui être infligés à cause du fort gradient de 

potentiel hydrique. Ceci explique pourquoi la conductance stomatique du pin maritime diminue 

lors de fortes chaleurs combinées à un stress hydrique. Au vu de ces précédents travaux et 

de nos propres observations, nous intègrerons donc le déficit de saturation dans notre modèle, 

en réécrivant l’équation E-19 sous la forme suivante : 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 = 𝛼𝛼 𝑂𝑂3 ’ . 𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺
𝛿𝛿

     (E-24) 

Les résultats obtenus avec ce nouveau modèle (noté V3) sont présentés dans la Figure 4.6, 

en regard de ceux issus des versions utilisant 𝛼𝛼𝑂𝑂3  constant (V1) ou 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3 (V2). 

La confrontation du modèle V1 aux mesures montre que dès la mi-mai (Figure 4.6.a), le 

modèle surestime souvent les mesures en milieu de journée, indiquant un défaut du module 

de dépôt stomatique. Ceci n’est cependant pas vrai les DOY 139 et 140, deux jours pluvieux 

où la composante stomatique a moins de poids. Le problème devient beaucoup plus aigu mi-

juin (Figure 4.6.f) et va se renforcer encore entre fin juin et fin août (pas illustré ici). Dans la 

version 2 du modèle (Figures 4.6.b et 4.6.g), le problème est corrigé, mais de façon artificielle. 

L’utilisation du coefficient 𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3 permet de recaler le modèle jour par jour, mais de manière 

totalement empirique, et sans modifier bien sûr sa dynamique intra-journalière qui pose aussi 

problème. Cette approche purement empirique permettrait d’utiliser le modèle pour partitionner 

le dépôt d’ozone, au jour le jour, entre ses trois composantes, mais elle ne permet pas de 

l’utiliser en mode prédictif. En particulier, elle ne serait d’aucune utilité pour détecter des 

épisodes chimiques, en confrontant modèle et mesures, comme expliqué dans la section IV.1. 

Avec l’introduction de 𝛿𝛿, qui fait sens, le modèle V3 (Figures 4.6.c et 4.6.h) permet lui de 

reproduire les dynamiques inter-journalière et intra-journalière des dépôts d’ozone mesurés, 

avec une valeur unique du coefficient 𝛼𝛼 𝑂𝑂3 ’ (550.10-3
 kg mol-1 en l’occurrence). C’est cette 

nouvelle version du modèle qui sera utilisée dans l’article 3 (section V.4) pour détecter dans  

les flux d’ozone les épisodes chimiques susceptibles de se produire à Bilos durant l’été. 
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Figure 4-6 : Séries temporelles a) et f) des dépôts d’ozone mesurés et simulés par le modèle 

V1, b) et g)  des dépôts d’ozone mesurés et simulés par le modèle V2, c) et h) des dépôts 

d’ozone mesurés et simulés par le modèle V3, d) et i) du déficit de saturation en vapeur d’eau 

(𝛿𝛿 en g m-3) et e) et j) de la GPP et du ratio GPP/ 𝛿𝛿, obtenus en mai et juin 2015. 

Dans le modèle V1, 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 est issu de l’équation E-19, avec 𝛼𝛼𝑂𝑂3  constant (160 m3 mol-1) 

Dans le modèle V2, 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 est issu de l’équation E-19, avec 𝛼𝛼𝑂𝑂3 journalier (𝛼𝛼𝐷𝐷 𝑂𝑂3 Fig. 4.5). 

Dans le modèle V3, 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 𝑂𝑂3 est issu de l’équation E-24, avec 𝛼𝛼 𝑂𝑂3 ’ = 550.10-3
 kg mol-1. 
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Chapitre V) Résultats 

V.1) Présentation d’ensemble des résultats 
Une synthèse de l’ensemble des résultats obtenus au cours de ce travail est présenté dans 

cette partie afin de fournir dans un premier temps une vue d’ensemble cohérente des résultats, 

proposée de façon plus détaillée dans les articles. Un des résultats marquants de ce travail, 

pris ici comme point d’introduction, est l’observation des épisodes nocturnes de formation de 

nouvelles particules (NPF) durant les campagnes menées en 2014 et 2015. Des exemples 

typiques de ces épisodes sont représentés sur la Figure 5.1, où des courbes en forme 

caractéristique de banane (communément appelées « banana plot ») qui traduisent la NPF 

sont clairement observables (voir la section I.2.3.a pour plus de détails sur les banana plot). 

La liste de l’ensemble des épisodes de NPF observés en 2014 et 2015 est proposée dans les 

articles 1 et 2 (sections V.2 et V.3). Au cours de la campagne menée durant l’été 2014, la 

fréquence d’apparition des NPF (définie comme le nombre de nuits où une NPF a été observée 

rapportée au nombre total de nuits) était de l’ordre de 25%, contre 55% pour l’été 2015. La 

différence significative de l’occurrence des NPF entre ces deux années est discutée plus tard 

dans cette section, ainsi que les implications atmosphériques qui en découlent. 

L’étude détaillée de ces épisodes montre qu’une NPF est systématiquement précédée d’une 

modification des paramètres météorologiques et physico-chimiques, comme cela peut être 

observé sur la Figure 5.1. En effet, que la NPF s’amorce à la tombée de la nuit, alors que (i) 

le rayonnement solaire a fortement diminué, (ii) la température, la concentration en ozone et 

la vitesse du vent ont commencé à diminuer et (iii) l’humidité relative de l’air et la concentration 

en monoterpènes ont commencé à augmenter. De même, nous pouvons observer qu’au 

moment où la NPF commence, la couche limite nocturne a déjà commencé à se développer 

comme en témoigne l’augmentation de l’indicateur de stabilité atmosphérique 1/u*, où u* est 

la vitesse de frottement. 
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Figure 5-1 : Séries temporelles obtenues au cours du mois de juillet 2015 a) de la distribution 

granulométrique des particules (entre 10 et 478 nm), montrant deux exemples de NPF nocturnes 

observés sur le site de Bilos, b) de la température de l’air (Ta) en °C, c) de l’humidité relative 

(RH) en %, d) de la concentration en monoterpènes en ppb, e) de la concentration d’ozone en 

ppb, f) du rayonnement global (Ray. Global) en Watt m-2, g) de la vitesse du vent (Vit. du vent) 

en m s-1, h) de l’inverse de la vitesse de frottement (1/u*) en s m-1 et i) de la direction du vent (Dir. 

du vent) en °. Le fond bleu sur les graphiques b) à i) illustre la période nocturne (définie selon la 

période où Rg<50 Watt m-2). 
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La Figure 5.1 illustre aussi qu’il y a un décalage temporel entre le moment où ces paramètres 

varient et le début de la NPF (détectée par le SMPS), qui est de l’ordre de 1 à 2 heures. Dans 

notre étude, il ne faut pas occulter que les mesures effectuées avec le SMPS ne permettent 

pas d’observer les premières étapes de la NPF (i.e. la nucléation), car celui-ci ne peut mesurer 

la distribution granulométrique des particules qu’à partir d’un diamètre de 10 nm. Néanmoins, 

les premières étapes de la NPF étant reconnues comme très rapides (Chandra et al., 2016; 

Kirkby et al., 2016; Kulmala et al., 2014), nous pouvons envisager qu’il y a bien un décalage 

temporel entre la nucléation à l’origine de la NPF et les différents paramètres physico-

chimiques et météorologiques. Ce décalage pourrait ainsi correspondre au temps nécessaire 

pour que les conditions physico-chimiques et météorologiques requises pour la NPF se 

mettent en place. 

Les épisodes de NPF rapportés jusqu’ici dans la littérature sont quasi-exclusivement observés 

le jour, ce qui rend ces résultats particulièrement originaux (Cusack et al., 2013; Größ et al., 

2015; Kulmala et al., 2004; Lee et al., 2008; Manninen et al., 2010; Vehkamäki et al., 2004; 

Wehner et al., 2007; Wonaschütz et al., 2015). Le schéma actuellement retenu pour décrire la 

NPF se déroulant le jour est basé sur la formation de clusters d’acide sulfurique, qui peuvent 

aussi inclure des molécules d’eau, des amines ou encore des produits d’oxydation de 

monoterpènes (Almeida et al., 2013; Andreae, 2013; Kulmala, 2003; Riccobono et al., 2014). 

Or, la production d’acide sulfurique est directement dépendante du rayonnement solaire (voir 

section I.2.3.a). Il est donc peu probable que le schéma qui s’applique à la NPF diurne soit 

directement applicable à la NPF nocturne. 

Le site d’étude se situant proche de l’océan Atlantique, les mécanismes à l’origine de la NPF 

nocturne pourraient impliquer des composés halogénés, notamment iodés, car leur capacité 

à nucléer est reconnue (Kamilli et al., 2016; O’dowd et Hoffmann, 2005). Cependant, l’étude 

de la direction du vent et des rétro-trajectoires des masses d’air n’a pas montré d’influence 

particulière de l’origine des masses d’air sur la NPF. De plus, les NPF se déroulant au sein de 

la couche limite nocturne stratifiée, il est proposé que ces épisodes soient plutôt influencés 

par les émissions locales que par les composés présents dans les masses d’air advectées. Il 

est donc peu probable que l’origine de la NPF observée dans la forêt soit directement issue 

des émissions atmosphériques de l’océan Atlantique (article 1). 

L’absence d’influence de l’origine de la masse d’air permet également de rejeter l’implication 

de composés anthropiques dans la NPF, comme l’attestent également les très faibles niveaux 

de NOx (quelques ppb) mesurés sur le site de Bilos (voir le détail des valeurs dans les articles 
1 et 2). Aussi, le pin maritime étant avéré comme fortement émetteur de monoterpènes, la 

NPF nocturne pourrait donc principalement être associée à l’oxydation des monoterpènes. En 
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effet, il a été récemment démontré en chambre de simulation atmosphérique que les 

molécules fortement oxydées issues de l’ozonolyse de l’α-pinène pouvaient à elles seules 

induire la formation de nouvelles particules  (Kirkby et al., 2016; Tröstl et al., 2016). 

Pour documenter cette question, les concentrations en monoterpènes ont été suivies durant 

chacune des campagnes de mesures. Une partie des résultats est représentée sur la Figure 
5.2.  Au cours de chaque campagne, un cycle diurne a clairement été observé, expliqué par la 

variation de la hauteur de la couche de surface et du niveau de concentrations d’oxydants. En 

effet, le pin maritime est une espèce dont les émissions de monoterpènes dépendent 

uniquement de la température (Kesselmeier et Staudt, 1999; Simon et al., 1994). Ainsi, le pin 

maritime émet des monoterpènes aussi bien le jour que la nuit, bien que ces émissions soient 

théoriquement plus faibles la nuit. Cependant, au cours de la nuit, la stratification de 

l’atmosphère concentre les émissions de monoterpènes près de la surface, alors qu’elles sont 

« diluées » dans l’ensemble de la couche de mélange au cours de la journée. De plus, les 

niveaux d’oxydants (en particulier du radical OH et de l’ozone) sont a priori plus faibles la nuit. 

Ainsi, l’oxydation et la dilution des terpènes étant plus faibles la nuit, cela explique que les 

concentrations en monoterpènes y soient plus élevées. 

Comme rapportée dans les études précédentes menées dans la forêt des Landes (Riba et al., 

1987; Simon et al., 1994), la spéciation des monoterpènes à Bilos est largement dominée par 

l’α-pinène (environ 55%) et le β-pinène (environ 35%). Notons que des traces de d-limonène, 
3Δ-carène et camphène ont aussi été relevées sur le site de Bilos. 
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Les concentrations en monoterpènes étaient bien plus élevées au cours de l’été de 2015 

(comparées à l’été 2014), cette différence est vraisemblablement due aux conditions 

météorologiques encore plus favorables à l’émission de COVB (section I.2.1.a). En effet, les 

températures étaient beaucoup plus élevées et associées à un stress hydrique/thermique (voir 

la présentation plus détaillée des conditions météorologiques dans l’article 3 - section V.4) en 

2015. Or, un tel stress peut induire une augmentation des émissions de monoterpènes, 

expliquant les concentrations plus élevées mesurées en 2015 (Cheng et al., 2007; Kleist et 

al., 2012; Laothawornkitkul et al., 2009; Peñuelas et Staudt, 2010). Cette différence, mise en 

regard de la fréquence plus importante de NPF au cours de la campagne de 2015, montre que 

les monoterpènes jouent un rôle déterminant dans la formation de particules sur le site de 

Bilos. 

Figure 5-2 : Séries temporelles des concentrations en monoterpènes (en ppb) et en ozone 

(en ppb) mesurées au cours des mois de juillet a) 2014 et b) 2015 
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Une analyse approfondie des paramètres décrivant les conditions pour lesquelles la NPF est 

observée a été menée. Les conditions qui favorisent la NPF en forêt des Landes ont ainsi pu 

être déterminées en séparant les nuits en trois catégories distinctes, selon la présence (ou 

l’absence) de NPF. Ainsi, une première catégorie regroupe les nuits où un épisode de NPF 

est clairement identifié. Une seconde catégorie est définie par la présence d’un faible épisode 

de NPF associé ou non à un grossissement d’un mode de particules observé au préalable. La 

dernière catégorie regroupe des nuits où aucun évènement particulier n’a été relevé. Des 

exemples de nuits appartenant à chacune des catégories sont présentés dans l’article 1. Les 

profils moyens de l’ensemble des paramètres suivis pour chaque catégorie, ont permis de 

dégager des tendances concernant les conditions les plus favorables aux épisodes de NPF. 

Ainsi, il est clairement établi que la NPF a été favorisée par des températures plus élevées, 

qui  correspondent logiquement aux nuits les plus sèches (où l’humidité relative est plus faible, 

voir article 1). De plus, les concentrations en ozone sont en moyenne plus faibles alors que 

celle des monoterpènes est plus élevée les nuits où la NPF est observée. La diminution de la 

concentration en ozone pourrait alors être expliquée par sa réaction avec les monoterpènes, 

qui serait d’autant plus importante les nuits présentant des épisodes de NPF. Le détail des 

conditions favorisant la NPF est présenté dans l’article 1. 

Cependant il ne faut pas occulter ici que la NPF n’est pas le seul processus impliqué dans la 

formation d’AOS. En effet, des proccessus de condensation et de coagulation peuvent aussi 

se dérouler indépendemment de la NPF (voir section I.2.3.a pour les processus de formation 

d’AOS). Parfois, il peut arriver que les conditions physico-chimiques semblent adéquates pour 

induire une NPF (forte concentration de monoterpènes, de produits d’oxydation, stabilité 

atmosphérique élevée, etc.), mais que nous observons seulement un grossiment de particules 

préexistantes. C’est par exemple le cas lors de la nuit du 09 au 10 juillet 2015, où la 

concentration en monoterpènes est particulièrement élevée, et celle en ozone proche de zéro, 

justifiant que nous pourrions supecter la présence de NPF. Or, seul un grossissement de 

particules préexistantes est observé au cours de cette période. Ce résultat illustre bien que la 

formation d’AOS en forêt des Landes s’étend au-delà des processus de NPF, qui sont mis en 

avant ici. 

Une anti-corrélation nette entre l’ozone et les monoterpènes est mesurée et peut être observée 

sur les séries chronologiques de l’ozone au regard de celles des monoterpènes, comme 

présenté sur la Figure 5.2. La Figure 5.3.a illustre également cette anticorrélation et suggère 

une réactivité entre l’ozone et les monoterpènes. Afin d’étudier cette réactivité, l’évolution du 

rapport entre les concentrations en α- et en β-pinène constitue un outil particulièrement 

approprié. En effet, sachant que la variation du rapport entre α- et β-pinène à l’émission n’est 



 Résultats 

103 

pas significative -voire inexistante- (Simon et al., 1994), l’évolution du rapport des 

concentrations entre ces deux monoterpènes peut renseigner sur leur réactivité vis-à-vis des 

différents oxydants de l’atmosphère. 

L’α-pinène réagit plus vite que le β-pinène avec l’ozone et le radical nitrate (NO3). Au contraire, 

la réaction du radical OH avec le β-pinène est plus rapide qu’avec l’α-pinène. Ainsi, l’α-pinène 

étant consommé plus rapidement par l’ozone et NO3, une diminution du rapport α/β-pinène 

peut témoigner d’une oxydation des terpènes dominée par ces deux oxydants. Or, une baisse 

du rapport α/β-pinène a été constamment observée au cours de l’après-midi sur le site de Bilos 

(en 2014 et en 2015, Figure 5.3.b). Dans ce cas, seule l’ozonolyse peut être responsable de 

cette diminution car le radical NO3 est essentiellement photolysé le jour. Ainsi, nous pouvons 

affirmer que la réactivité entre ozone et monoterpènes prédomine en fin de journée, juste avant 

la NPF. Par contre, l’augmentation de ce rapport en début de journée pourrait témoigner d’une 

prédominance de l’oxydation des monoterpènes par le radical OH (Figure 5.3.b). La réactivité 

entre les monoterpènes et le radical OH ne semble pas liée aux épisodes de NPF, mais produit 

vraisemblablement une quantité significative de poduits d’oxydation faiblement volatils qui 

contribuent à former de l’AOS. De même, les produits d’oxydation issus de l’ozonolyse des 

monoterpènes contribuent à la formation d’AOS via la NPF, mais aussi au travers d’autres 

processus qui se déroulent lors de l’absence ou simultanément à la NPF. La question de la 

réactivité intra canopée des COVB en lien avec la NPF est étudiée de manière plus détaillée 

dans l’article 2. 

Figure 5-3 : a) Concentration d’ozone (en ppb) en fonction de la concentration en 

monoterpènes (en ppb). b) Profil diurne moyen du rapport α/β pinène. Sur chaque graphique, 

la couleur bleue ciel représente les données acquise en 2014, et la couleur bleue foncée 

celles acquises en 2015. 
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L’occurrence de la réaction entre l’ozone et les monoterpènes, en lien avec les épisodes de 

NPF, pose alors la question de son rôle sur le dépôt d’ozone observé. En effet, comme nous 

l’avons vu précédemment (voir section I.2.2.c et chapitre IV), il a été démontré dans plusieurs 

études que la réaction de l’ozone avec certains COVB pouvait induire un dépôt significatif 

d’ozone (Fares et al., 2012, 2010; Goldstein et al., 2004; Kurpius et Goldstein, 2003; Plake et 

al., 2015; Wolfe et al., 2011). 

Bien que les concentrations en monoterpènes retrouvées sur le site de mesure soient parmi 

les plus élevées des valeurs rapportées dans la littérature, celles-ci sont insuffisantes pour 

induire un dépôt significatif d’ozone. En effet, un calcul rapide montre que les concentrations 

maximales nocturnes mesurées sur notre site de mesure sont de l’ordre de 20-30 ppb (Figure 
5.2), induisent un dépôt chimique de l’ordre de 0,01 cm s-1. Sachant que le dépôt global 

d’ozone sur le site de Bilos est de l’ordre de 0,5 à 1 cm s-1, il est clair que les réactions entre 

ozone et monoterpènes ne peuvent induire un dépôt d’ozone significatif par rapport aux autres 

voies de dépôt. En revanche, une concentration ambiante de 2 ppb de β-caryophyllène, un 

sesquiterpène qui est beaucoup plus réactif que les monoterpènes (Tableau 1.1), 

engendrerait un dépôt d’ozone de l’ordre de 0,4 cm s-1, qui serait alors significatif. La 

comparaison entre le modèle physique présenté au Chapitre 4, et les mesures du dépôt 

d’ozone peut ainsi permettre de détecter des situations de dépôt excédentaire, au regard des 

prévisions du modèle, suggérant des réactions très rapides entre COVB et ozone. De telles 

situations pourraient donc indiquer parallèlement l’implication de COVB très réactifs dans la 

NPF. 

Ainsi, nous avons particulièrement porté notre attention sur la comparaison entre les dépôts 

d’ozone mesuré et modélisé au cours des mois de juillet 2014 et 2015, où des épisodes de 

NPF avaient été identifiés. La Figure 5.4 présente, comme dans le Chapitre 4, la comparaison 

entre la conductance de dépôt d’ozone mesurée et modélisée, ainsi que la partition du modèle 

et des variables météorologiques déterminantes pour le mois de Juillet 2015. Cette figure 

présente également la concentration d'ozone mesurée au niveau de référence zref et les flux 

d'ozone mesurés et modélisés. Le flux d’ozone modélisé a été obtenu à partir de la 

conductance modélisée (a) et de la concentration d'ozone (e) comme indiqué dans la Figure 
4.2. 
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Globalement, comme cela est expliqué dans l’article 3, aucun dépôt excédentaire d’ozone n’a 

été détecté en lien avec les NPF, ni en juillet 2014, ni en juillet 2015. Il arrive parfois qu’un 

léger dépôt excédentaire puisse être observé de manière épisodique, mais aucun lien ne peut 

être clairement établi avec les épisodes de NPF. Néanmoins, si le modèle physique de dépôt 

d’ozone reproduit bien les mesures au cours du mois de juillet 2014 (article 3), ce n’est plus 

du tout le cas pour le mois de juillet 2015. Au cours de cette période, le dépôt d’ozone 

Figure 5-4 : Séries chronologiques a) de la conductance de dépôt d’ozone mesurée (gc 

mesurée) et modélisée (gc modélisée) b) de la partition du modèle de dépôt en ses 

composantes stomatique (gstom), cuticulaire (gcut) et édaphique (gsoil) c) de la vitesse de 

frottement (u*) et de l’humidité relative de l’air (RH), d) du rayonnement global (Rg) et de la 

pluie, e) de la concentration en ozone au niveau de mesure zref et f) du flux d’ozone mesuré 

(FO3 mesuré) et modélisé (FO3 modélisé). 
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mesuré est fréquemment inférieur aux prédictions du modèle, devenant même parfois négatif 

(Figure 5.4.a et f). En particulier, la surestimation du modèle par rapport aux mesures et les 

valeurs négatives du dépôt d’ozone apparaissent en milieu de la journée, alors même que les 

variables qui conduisent le dépôt physique d’ozone (rayonnement, vitesse de frottement, etc.) 

sont maximales (Figure 5.4.c et d). Pourtant, la conductance stomatique est largement réduite 

en juillet 2015, à cause du stress hydrique présent à cette période (Figure 5.4.b). cela, les 

sorties du modèle restent toujours plus élevées que les mesures en milieu de journée, et ne 

parviennent pas à reproduire de manière satisfaisante la dynamique du flux mesuré (Figure 
5.4 a et f).  

Une explication possible de ces observations pourait être la présence d’une formation d’ozone 

en-dessous du niveau de mesure, se traduisant par un flux positif d’ozone. En effet, les 

mesures de flux par Eddy covariance reflètent le bilan des processus d’émission et de dépôt 

(comme expliqué par exemple dans la section I.2.3.b). Ainsi, le flux de dépôt physique d’ozone 

peut être compensé par une production d’ozone (voir article 3 pour plus de détails). Il a donc 

fallu évaluer quelle pourrait être la source responsable de la production d’ozone sur le site de 

mesure. La réactivité des terpènes avec le radical OH en présence de NOx est connue pour 

former une quantité significative d’ozone, comme nous l’avons détaillé dans l’étude 

bibliographique (section I.2.2.b). C’est ainsi qu’un terme de production d’ozone dépendant de 

la quantité de terpènes et de la concentration en radicaux OH a été intégré à notre modèle. 

Pour cela, un algorithme d’émission de terpènes, dépendant exponentiellement de la 

température de l’air et paramétré selon les travaux de Simon et al., (1994) en forêt des Landes, 

a été utilisé dans le module de production d’ozone. L’intensité du rayonnement solaire a quant 

à elle été utilisée afin de reproduire une dynamique réaliste de la concentration en radicaux 

OH (Launiainen et al., 2013; Plake et al., 2015). Cette première approche de paramétrisation 

du terme de production d’ozone a permis d’améliorer sensiblement notre modèle et de 

reproduire la dynamique observée, mais une meilleure compréhension des mécanismes sous-

jacents reste nécessaire (voir Figure 5.5). 
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Une production d’ozone similaire a également été observée au cours du mois de septembre 

2014, qui présentait aussi un stress hydrique marqué (voir article 3). Il semble donc que les 

conditions physico-chimiques et météorologiques au cours des périodes de stress 

hydrique/thermique (fortes émissions de COVB, température et rayonnement élevés, etc.) 

favorisent certaines réactions chimiques qui apparaissent dès lors comme significatives vis-à-

vis du dépôt global d’ozone. Toutefois, les mécanismes réactionnels réellement mis en jeu 

dans une telle production d’ozone demeurent encore hypothétiques et leur compréhension 

nécessitera des mesures complémentaires (voir Article 3). Ce résultat constitue la première 

observation de l’impact de la formation d’ozone en forêt sur la mesure des flux de cet oxydant, 

qui n’avait été évoqué jusqu’ici que par Launiainen et al. (2013) et par Plake et al. (2015). 

Finalement, nous pouvons conclure que les conditions caractéristiques de la NPF n’influencent 

pas directement le dépôt d’ozone. L’année 2015, où la fréquence de NPF et les concentrations 

en monoterpènes sont nettement plus élevées, a été cependant caractérisée par une 

Figure 5-5 : Séries chronologiques a) du flux d’ozone mesuré (FO3 mesuré) et modélisé (FO3 

modélisé) avec le terme de production d’ozone, b) du flux d’ozone mesuré (FO3 mesuré), du 

flux de dépôt modélisé (Fdépôt O3 modélisé) et du flux de production modélisé (Fproduction O3 

modélisé), c) du rayonnement (Rg) et d) de la température de l’air (Ta). 
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production d’ozone qui traduit vraisemblablement une réactivité accrue des monoterpènes 

avec le radical OH. La production d’ozone observée pourrait donc être vue comme le témoin 

d’une période de forte réactivité, où la NPF est fréquente. De plus, l’absence de dépôt 

excédentaire conjointement aux NPF nous donne une indication supplémentaire sur les 

mécanismes impliqués dans les épisodes de NPF. En effet, ce résultat signifie qu’il n’y a pas 

de composés très réactifs (comme par exemple le β-caryophyllène) émis en quantité 

importante sur le site de Bilos qui réagissent avec l’ozone et qui n’auraient pas été mesurés 

du fait de leur trop forte réactivité. Le rôle des seuls α- et β-pinène dans la NPF est donc 

sensiblement renforcé à la lumière de ces nouveaux résultats. Toutefois, il est aussi démontré 

qu’une faible quantité de sesquiterpène permet de catalyser le rendement de formation de 

nouvelles particules issues de l’ozonolyse de l’α-pinène. Cela signifie que la présence d’une 

concentration même faible de sesquiterpènes pourraient s’avérer être un élément majeur dans 

la formation de nouvelles particules, sans que cela puisse impacter le flux de dépôt d’ozone. 

Enfin, si la production d’ozone ne peut être directement reliée aux épisodes de NPF, cela ne 

signifie pas qu’elle ne soit pas impliquée dans la formation d’AOS. Si la production d’ozone 

est en effet bien liée à la réactivité entre les monoterpènes et le radical OH, cela signifie que 

de nombreux produits d’oxydations sont formés à ce moment là, contribuant potentiellement 

à la formation d’AOS sur notre site de mesure. La production d’ozone pourrait dans ce cas 

s’avérer être un témoin d’une formation d’AOS accrue. 

Pour confirmer l’occurrence de la réactivité entre monoterpènes et ozone sur le site de mesure, 

il convient d’observer la formation de leurs produits d’oxydation. L’évolution temporelle de 

plusieurs produits d’oxydation mesurés lors de la campagne en 2015 est présentée sur la 

Figure 5.6, en regard des deux épisodes de formation de particules représentés sur la Figure 
5.1. Ces produits d’oxydation présentent tous un cycle diurne comparable à celui des 

monoterpènes, vraisemblablement pour des raisons similaires (hauteur de la couche de 

surface et niveau d’oxydants atmosphériques). 
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Parmi les produits d’oxydation identifiés dans la littérature, le pinonaldehyde et la nopinone 

sont les produits majoritaires de l’ozonolyse de l’α- et du β-pinène mesurés en phase gazeuse, 

respectivement (Camredon et al., 2010; Hallquist et al., 2009; Jenkin, 2004; Ma et al., 2008). 

Le pinonaldehyde (m/z 169,24) et la nopinone (m/z 139,21) ont été retrouvés en quantité 

significative sur notre site de mesure, ce qui confirme que l’ozonolyse de l’α- et du β-pinène 

est un processus important. De plus, l’évolution temporelle de ces produits d’oxydation montre 

que leurs concentrations augmentent simultanément à la concentration en monoterpènes, 

Figure 5-6 : Séries temporelles obtenues au cours du mois de juillet 2015 a) de la distribution 

granulométrique des particules (entre 10 et 478 nm), montrant deux exemples de NPF 

nocturnes observés sur le site de Bilos, b) de l’ion m/z 139,21 (C9H14O, attribué à la nopinone) 

et m/z 169,24 (C10H16O2 attribué au pinonaldehyde) c) de l’ion m/z 151,23 (C10H14O) et m/z 

155,26 (C10H18O) et d) de l’ion m/z 135,23 (C10H14) et de la somme de ces produits d’oxydation. 

Tous les signaux détectés pour les produits d’oxydation sont exprimés en nombre de coups 

normalisés (nb cps norm.) car le PTR-TOF-MS n’a pas pu être calibré pour ces composés. 
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c’est-à-dire juste avant que la NPF ne commence (Figure 5.6). Ceci suggère que l’ozonolyse 

de l’α- et du β-pinène produit très certainement de nombreux produits d’oxydation qui 

contribuent à la NPF nocturne. En outre, nous pouvons observer que la pinonaldehyde et la 

nopinone évoluent différemment au cours de la nuit (Figure 5.6). En effet, bien que le signal 

soit assez bruité, la concentration du pinonaldehyde diminue plus rapidement que celle de la 

nopinone, ce qui pourrait être expliqué par les propriétés physico-chimiques (réactivité avec 

les oxydants, pression de vapeur saturante, etc.) différentes de ces deux composés. Les 

mécanismes sous-jacents expliquant cette différence de profil temporel sont largement 

discutés dans l’article 2. 

Afin de confirmer le transfert des produits d’oxydation des monoterpènes vers la phase 

particulaire et leur contribution à la formation d’AOS, l’analyse de la composition des particules 

prélevèes sur des filtres en fibre de quartz a été effectuée au laboratoire selon le protocole 

analytique défini dans la section III.3.3.c. De nombreux traceurs de la formation d’AOS ont 

ainsi été retrouvés en phase particulaire, tels que le MBTCA (acide 3-methyl-1,2,3-

butanetricarboxylique), l’acide pinique, ou encore des dimères tels que l’ester 

pinyldiaterpénylique ou l’ester pinylpinonique. Cependant, seuls les acides pinique et 

pinonique ont pu être quantifiés et présentent des concentrations élevées (>15 ng m-3 en 

moyenne) au vu de la littérature (Kourtchev et al., 2014; Kristensen et al., 2013; Mochizuki et 

al., 2014; Vestenius et al., 2014). 

Les résultats présentés ci-dessus mettent donc en évidence la contribution de l’ozonolyse des 

monoterpènes aux épisodes nocturnes de NPF. Toutefois, les étapes (nucléation et/ou 

grossissement) de la NPF dans lesquelles les produits d’oxydation d’origine biogénique sont 

impliqués restent à déterminer par des mesures complémentaires de la composition de la 

phase particulaire en temps réel sur le site de Bilos. Bien qu’il y ait un faisceau concordant 

d’éléments permettant de considérer que les épisodes de NPF soient liés à l’ozonolyse des 

monoterpènes, nous ne pouvons, en l’état actuel de nos connaissances, exclure l’implication 

dans la NPF de composés autres que les terpénoïdes émis par l’écosystème. En particulier, 

la présence de composés azotés et notamment d’ammonium pourrait s’avérer importante en 

raison de nombreuses parcelles agricoles présentes dans la forêt des Landes, en particulier à 

proximité de la parcelle d’étude et jouer un rôle dans la formation d’AOS. 

Finalement, nous pouvons remarquer que les épisodes de NPF s’interrompent tous de façon 

quasiment instantanée au lever du soleil, avec la reprise de la turbulence. La question du 

devenir des particules mérite alors d’être posée. Pour tenter d’y répondre, des mesures de flux 

de particules, simultanées aux mesures de distribution granulométrique, ont été effectuées au 

cours de l’été 2015. Une partie des résultats est présentée sur la Figure 5.7 et plus largement 
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dans la section V.5. Sur cette figure, les valeurs positives de la vitesse d’échange traduisent 

des phénomènes d’émission ou de transfert depuis la canopée vers l’atmosphère. Ainsi, il est 

possible de voir qu’un flux vertical positif apparaît dès la reprise de la turbulence, lorsque la 

NPF s’arrête. Cela suggère que les particules formées au cours de la nuit dans la couche limite 

nocturne stable sont transférées, à la reprise de la turbulence, vers les plus hautes couches 

de l’atmosphère. Cette hypothèse suppose que les particules qui ne sont pas complètement 

redéposées sur l’écosystème, pourront être transportées et avoir un impact sur la qualité de 

l’air et le climat. Ce résultat est totalement original, car la NPF diurne est traditionnellement 

accompagnée par un flux de dépôt de particules, comme expliqué précédemment (section 

I.2.3.b). Toutefois, cette hypothèse ne pourra être confirmée qu’à l’aide de mesures de flux 

par ségrégation de taille, et/ou par spéciation chimique (Deventer et al., 2015; Farmer et al., 

2013). 

En conclusion, nous avons pu voir qu’il existe une large différence entre les observations 

effectuées lors des étés 2014 et 2015 (où un stress hydrique/thermique était présent). En effet, 

la fréquence des épisodes de NPF était beaucoup plus élevée la deuxième année (55% contre 

seulement 25% en 2014) et une production d’ozone a été mise en évidence. Ces deux 

phénomènes conjoints sont probablement dus à des émissions de monoterpènes plus 

importantes, comme en témoignent les plus fortes concentrations observées en 2015 (Figure 
5.2). Sous l’effet du changement climatique, les sècheresses sont amenées à être de plus en 

plus fréquentes et intenses sous nos latitudes (GIEC, 2013). A la lumière de nos résultats, il 

apparaît que la production d’ozone et la fréquence de NPF sont appelées à augmenter sous 

l’influence du climat futur. Ce postulat soulève la question de la dégradation de la qualité de 

l’air sous l’effet du changement climatique, deux problématiques dont les échelles de 

répercussion sont éloignées et les contraintes parfois antagonistes et qui nécessitent 

néanmoins d’être traitées de front. C’est pourquoi les résultats que nous avons obtenus dans 

le cadre de ce travail de thèse doivent nécessairement être inclus dans les modèles de chimie-

transport à large échelle afin d’améliorer la prédictibilité de la qualité de l’air et du changment 

climatique, particulièrement aux niveaux local et régional. 
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Figure 5-7 : Séries temporelles obtenues au cours du mois de juillet 2015 a) de la distribution 

granulométrique des particules (entre 10 et 478 nm), montrant trois exemples de NPF 

nocturnes observés sur le site de Bilos, et de la vitesse d’échange (Ve, flux normalisé par la 

concentration) des particules (entre 7 nm et 3 µm) b) du rayonnement global (Rg) c) de la 

vitesse de frottement (u*) et de la pluie (en mm). 
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Abstract 
Advancing the understanding of processes related to atmospheric particle sources is essential 

to better assess future climate. Especially, how biogenic volatile organic compounds (BVOCs) 

are involved in new particle formation (NPF) is still unclear, highlighting the need for field 

studies in sites that have not been explored yet. Weakly anthropised, mostly composed of 

maritime pines (as known strong monoterpene emitters), vast and under the influence of sea 

spray inputs, the Landes forest (located at the south west of France) is a suitable ecosystem 

to explore these questions. The aim of the present work was to investigate NPF in the Landes 

forest, and to identify the different key parameters involved in such processes. During the field 

campaign conducted in summer 2014, clear NPF was observed only during nighttime, at a 

high frequency rate (26.7 %). Nocturnal NPF just started at sunset, lagging the decline of 

temperature and ozone concentration as well as the increase of relative humidity, atmospheric 

stability and monoterpene concentration. We establish that NPF occurred during more 

stratified atmosphere episodes, at higher temperatures favoring high precursor levels. 

Concentrations of the sum of monoterpenes, here mainly α- and β-pinene, were observed to 

be maximal during NPF. On the contrary, ozone concentrations were lower, which may indicate 

a larger consumption during nights where NPF episodes occur. Results strongly suggest the 

contribution of BVOC oxidation to nocturnal NPF. This study emphasizes the importance of 

nocturnal nucleation, as a significant source of atmospheric particles and future chemistry-

transport modeling studies will have to consider nocturnal NPF as a next step. 

Keywords 
New Particle Formation, Biogenic Volatile Organic Compounds, Aerosol, Landes Forest 
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1 Introduction 

Atmospheric aerosols play a crucial role in climate change. On one hand, they can directly 

influence the climate by reflecting, scattering or absorbing solar radiations and on the other 

hand, they can indirectly impact the Earth radiation budget by acting as cloud condensation 

nuclei (CCN) modifying cloud properties (lifetime, reflecting properties, etc.) (Kazil et al., 2010). 

In the AR5 last report, the IPCC (2014) have evaluated the effective radiative forcing of 

atmospheric aerosols to be around -0.9 (-1.9 to -0.1) W m-², emphasizing their importance in 

predicting climate (IPCC, 2014). They have also shown that atmospheric aerosols are one of 

the greatest source of uncertainty in predicting the future climate, especially due to the 

uncertain contribution of the organic aerosol fraction. It is therefore essential to characterize 

all particle sources, including both natural and anthropogenic contributions. 

New particle formation (NPF) corresponds to the formation of small particles followed by a 

subsequent growth until a relevant size allowing them to play the role of CCN. This secondary 

particle formation via the condensation of low volatile gases has been shown to be an important 

source of aerosols in the atmosphere. According to recent estimations, NPF may represent up 

to half of CCN rate (Merikanto et al., 2009). Since the 90’s, NPF has been observed in different 

locations worldwide (Kulmala et al., 2004; Manninen et al., 2010; Pietikäinen et al., 2014). 

More than hundred studies have shown that NPF occurred during daytime, due to 

photochemical processes involving mainly sulfuric acid, and other compounds such as amines 

or organic acids (Andreae, 2013). Indeed, only few studies have reported, in several locations,  

the observation of nighttime NPF or nucleation (Junninen et al., 2008; Kecorius et al., 2015; 

Lee et al., 2008; Lehtipalo et al., 2011; Svenningsson et al., 2008; Vehkamäki et al., 2004; 

Wiedensohler et al., 1997). For example, Russell et al. (2007) observed alternatively day and 

night NPF on a coastal site, and nocturnal NPF was strongly linked with anthropogenic 

emissions at an urban site in China (Kecorius et al., 2015). If the origin of daytime NPF is fairly 

well understood, the mechanisms governing nocturnal events remain sparse, mostly due to a 

lack of investigations. As some typical daytime pathways could not occur during nighttime NPF, 

their mechanism remains partly unresolved. Nocturnal NPF may occur in polluted 

environments, as well as in rural locations. Ortega et al. (2012) highlighted the involvement of 

monoterpene oxidation in nocturnal NPF in Australia, but no processes were clearly 

established. The role of biogenic volatile organic compounds (BVOCs) in NPF was not clearly 

understood, until recent advances (Kirkby et al., 2016; Riccobono et al., 2014; Tröstl et al., 

2016). New studies about NPF and the specific role of BVOCs thus need to be investigated in 

ambient air. 
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The Landes forest is located in the south west of France and covers a great area of 1 million 

of hectares. This forest is mainly composed of maritime pines (95%, pinus pinaster), known as 

a large monoterpene emitter (mainly of α- and β-pinene (Aydin et al., 2014; Blanch et al., 2012; 

Pio and Valente, 1998; Simon et al., 1994). Homogeneous, very flat, poorly anthropised and 

under the influence of atmospheric inputs from the Atlantic Ocean, the Landes forest is one of 

the best place to investigate biogenic NPF. To the best of our knowledge, no study concerning 

NPF in the Landes forest was reported up to now. 

The aim of this work was to enlarge our knowledge on NPF, implementing one of the best 

place (i.e. the Landes forest) to confront meteorological, physical and chemical parameters to 

NPF events to better characterize key conditions to observe NPF. Correlations related to 

BVOC emissions and NPF are discussed. 
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2 Methodology 

2.1 Site description 

The experiment was part of the LANDEX project-Episode zero (LANDEX: study of Secondary 

Organic Aerosols (SOAs) generated by the Landes forest) and was conducted from June 06th 

to July 15th of 2014. The measurement site, was located at Bilos in the Landes forest 

(44°29'39.69"N, 0°57'21.75"W, and 37 m above sea level). The nearest urban area is the city 

of Bordeaux, 50 km north east from the site, as presented in Figure 1. The field site consisted 

in a large area of 30.2 ha (570 × 530 m) composed of maritime pine ranges (pinus pinaster), 

with a dense understorey of gorse (ulex europae), grass (molinia caerula) and heather (calluna 

vulgaris). Tree height was 7 m, and the canopy leaf area index (LAI) was about 2.5. The soil 

is a sandy acidic hydromorphic podzol with a discontinuous layer of iron hard pan at 75 cm 

depth. The climate is temperate with a maritime influence due to the proximity of the Atlantic 

Ocean (25 km). A more complete description of the site is proposed by Moreaux et al. (2011). 

This site is also part of the European ICOS (Integrated Carbon Observation System) program.  

2.2 Sampling and instrumentation 

All meteorological data have been monitored at 12 m above ground level (a.g.l.), over a mast 

located at the center of the area. Wind speed and direction measurements have been 

performed with a 2 dimension sonic anemometer (Windsonic 1, Campbell scientific). A 

pyranometer (CNR4, Campbell scientific) allowed to measure solar radiation, temperature and 

relative humidity (RH) was recorded with a thermo-hygrometer (HMP 155, VAISALA 

HUMICAP). To measure precipitation levels, a rain gauge was used on the site in a way that 

no trees may disturb rain measurements.  

Bordeaux 

Figure 1: Location of Bilos site in the South West of France (a) the nearest urban area 

Bordeaux, and the Atlantic Ocean (b) and the mobile laboratory (c). 

 

Atlantic 

Ocean 

France 

a b c 
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Air mass backward trajectories have been computed with the NOAA HYSPLIT model to 

complete meteorological measurements (Stein et al., 2015). A mobile laboratory (the 

“BARRACUDA” facility) was also used for all other measurements. The laboratory truck was 

specially designed for atmospheric field studies with air tubing for aerosol and gas sampling, 

and internal temperature was regulated. The truck was located close to the center of the area. 

Physical and chemical measurements described here have been performed at 4 m a.g.l., 

corresponding to canopy level. Ozone and nitrogen oxides (NOx) concentrations have been 

monitored with UV and chemiluminescence analyzers (HORIBA APOA 370 and HORIBA 

APNA 370) respectively. Aerosol size distribution and concentration were measured using a 

scanning mobility particle sizer (SMPS, TSI 3080) in a range between 10.9 and 478.3 nm 

aerodynamic diameter. Sample flow was set at 0.5 L min-1 and dilution flow at 5 L min-1 to 

ensure a ratio 1:10 between sample and sheath flow in the DMA. A proton transfer reaction – 

time of flight – mass spectrometer (PTR-TOF-MS, Kore technology) was used to study the 

distribution and evolution of gaseous compounds. The PTR-TOF-MS was operated at 600V 

drift voltage and 1.5 mbar reactor pressure, corresponding to an E/N ratio of 130 Td (E being 

the electric field strength and N the gas number density, 1 Td = 10-17 V cm-2). The PTR-TOF-

MS was daily calibrated using characterized α-pinene concentrations diluted in a N2 flow, 

regulated using mass flow controllers (Millipore, Coastal Instruments). α-pinene mixing ratios 

generated through the calibration system were in the order of 10 ppb. PTR-TOF-MS signal 

background was daily measured by flushing pure N2 in the instrument. Additionally, 

monoterpene mixing ratios and speciation were measured by online gas chromatography 

coupled with a flame ionization detector (GC-FID) (airmoVOC, Model A27022, Chromatotec), 

equipped with a MXT1 column. 
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3 Results and discussion 

2.1 New Particle Formation 

Frequent new particle formation (NPF) was detected at Bilos site. Briefly, a clear increase in 

the fine particulate mode was observed, followed by a growth until a relevant size to form CCN, 

resulting in a well-known “banana shape” (Dal Maso et al., 2005). During the 1 month 

campaign, 8 NPF were observed (Table 1) during night time. The frequency rate of observed 

nocturnal NPF was equal to 26.7 % during the 30 days of measurements, this value being 

consistent with that reported by Lee et al. (2008) at a rural site. Table 1 summarizes the 

different NPF events and the associated parameters. The beginning of each event 

corresponds to the time when a new nucleation mode appears, and its end is defined as the 

stop of the subsequent growth. Growth rates (GR) have been determined by fitting geometrical 

mean diameter during NPF (Sorribas et al., 2015), and condensation sink (𝐶𝐶𝐶𝐶) has been 

calculated as proposed by Kulmala et al. (2001): 

𝐶𝐶𝐶𝐶 = 4𝜋𝜋𝜋𝜋�𝛽𝛽𝑀𝑀𝑀𝑀𝑟𝑟𝑖𝑖𝑁𝑁𝑖𝑖
𝑖𝑖

 

where 𝐷𝐷 is the diffusion coefficient (taken at 0.14 cm² s-1), 𝛽𝛽𝑀𝑀𝑀𝑀 is the transitional correction 

factor, 𝑟𝑟𝑖𝑖 is the particle aerodynamic radius (cm) and 𝑁𝑁𝑖𝑖 the particle number concentration in 

the size bin 𝑖𝑖. 

Here, the transitional correction factor can be obtained from: 

𝛽𝛽𝑀𝑀𝑀𝑀 =
𝐾𝐾𝐾𝐾 + 1

0.377𝐾𝐾𝐾𝐾 + 1 +  43𝛼𝛼
−1𝐾𝐾𝐾𝐾2 + 4

3𝛼𝛼
−1𝐾𝐾𝐾𝐾

 

where 𝛼𝛼 is the sticking coefficient assumed to be unity following Kulmala et al. (2001) and 𝐾𝐾𝐾𝐾 

is the Knudsen number, calculated as following: 

𝐾𝐾𝐾𝐾 =
𝜆𝜆𝑣𝑣
𝑟𝑟

 

with  𝜆𝜆𝑣𝑣 the mean free path. 

During nucleation events, GR were in the range 2.4 - 7.2 nm h-1, which is in the similar order 

of magnitude than reported values in previous studies conducted in rural environments 

(Kulmala et al., 2004). The condensation sink varied between 8×10-3 and 35×10-3 s-1 showing 

that nocturnal NPF in the Landes forest could even occur at high condensation sink (Table 1). 
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Hence, preexisting particle loading seemed not to be a limiting factor for NPF at Bilos site 

during this campaign. Whereas NPF events usually occur during daytime in other locations, 

only nighttime NPF events were detected in our case (Kulmala et al., 2004; Wonaschütz et al., 

2015; Yu et al., 2015). To the best of our knowledge, there are only few studies reporting field 

observations of frequent nighttime NPF (Kecorius et al., 2015; Lee et al., 2008; Lehtipalo et 

al., 2011; Wiedensohler et al., 1997). Wiedensohler et al. (1997) were the first to report 

nighttime NPF, associated with orographic clouds. High concentration of ultrafine particles 

were measured during the night by Lehtipalo et al. (2011), but NPF were only observed during 

light hours. Very recently, Kecorius et al. (2015) have observed nighttime NPF in a polluted 

environment in China, emphasizing the relevance of elucidating such phenomenon. But this 

case was very different from ours as their monitoring site was highly impacted by human 

activity (with high NOx concentrations). Only Lee et al. (2008) have reported frequent nighttime 

NPF at a rural site, over an eucalyptus forest in Australia. In their study, they attributed the 

origin of NPF, for the most part, to the condensation of monoterpene oxidation products from 

gas to particle phase. Recently, Kirkby et al. (2016) reported for the first time that pure α-pinene 

ozonolysis may induce nucleation, based on chamber experiments. Although reported studies 

Table 1 

NPF events start and end time, relative humidity (RH in %), temperature (T in °C), invert of friction velocity (1/u* in s m-1), ozone 

concentration (O3 in ppb), wind direction (WD in degree) and condensation sink (CS in s-1) at the start of the event,  air mass origin 

(O: oceanic, C: continental and C-O: mixed Continental-Oceanic) and mean growth rates (GR in nm h-1) during the event.  

NPF 

number 
Start time (UT) 

End time 

(UT) 

RH 

(%) 

T 

(°C) 

1/u* 

(s m-1) 

O3 

(ppb) 

WD 

 (°) 

Air mass 

origin 

GR 

(nm h-1) 

CS 

(×10-3 s-1) 

1 06/07/2014 
8:30 pm 

06/08/2014 
6:00 am 

n.a. 20.0 4.75 25.5 320 C 4.2 8.72 

2 06/10/2014 
8:30 pm 

06/11/2014 
7:30 am 

n.a. 18.0 4.8 24 337 O 2.4 16.5 

3 06/11/2014 
5:00 pm 

06/12/2014 
7:30 am 

n.a. 25.3 3.3 59.7 25 O-C n.a. 31.6 

4 06/19/2014 
7:00 pm 

06/20/2014 
6:30 am 

42.2 25.2 5.0 51.9 57 C n.a. 13.43 

5 06/20/2014 
6:00 pm 

06/21/2014 
6:00 am 

31.1 29.4 2.6 62.5 64 C n.a. 15.6 

6 07/05/2014 
7:00 pm 

07/06/2014 
5:00 am 

65.4 22.2 5.3 17.5 325 O 5.4 11.3 

7 07/15/2014 
7:30 pm 

07/16/2014 
3:00 am 

75.0 22.0 5.8 24.9 330 O-C 3.6 20.5 

8 07/16/2014 
6:30 pm 

07/17/2014 
4:00 am 

45.3 29.9 3.2 46.0 65 C 7.2 21.2 

n.a.: not available 
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tended to show that nocturnal NPF is influenced by local parameters, nocturnal NPF at rural 

locations remains poorly understood. The assessment of local parameters may therefore be a 

useful tool to understand the unfolding phenomena. 

3.2  Correlation with environmental parameters 

Three day particle number size distributions are presented in Figure 2, with an example of 

NPF event (July 5, 2014). Evolution of meteorological parameters and gas concentrations 

during NPF are also presented in Figure 2. It can be seen that NPF took place at night, at the 

sunset (solar radiation reaching zero). At the same time, the temperature already started to 

decrease and subsequently, relative humidity (RH) to increase. The friction velocity, denoted 

as u*, is used to describe the wind shear, and hence the turbulence intensity. Here, the invert 

of u* (in s m-1) is used to represent the atmospheric stability and, in our case, the development 

of the nocturnal boundary layer. It was decided to study 1/u* rather than u* because of the 

nocturnal character of NPF at Bilos. The Figure 2 shows that 1/u* increased before NPF 

started, revealing that the height of the mixing layer was lower at NPF onset. 

As a consequence of the mixing layer decrease, the concentration of the sum of monoterpenes 

was observed to increase during the first part of the night (Figure 2). The sum of monoterpenes 

concentration reached more than 5 ppb and was dominated by α-pinene and β-pinene 

contributions similarly to other studies conducted in maritime pine forests (Cerqueira et al., 

2003; Pio and Valente, 1998; Riba et al., 1987; Simon et al., 1994). Additionally, very small 

amounts of isoprene (<1 ppb) were detected at Bilos, and were not correlated with NPF. Such 

observations are consistent with the fact that maritime pine is known as a strong monoterpene 

emitter, and the Landes forest being essentially composed (> 95 %) of this species (Aydin et 

al., 2014; Kesselmeier and Staudt, 1999). Higher monoterpene concentration values during 

dark hours may also be a consequence of lower oxidant concentrations. The clear diurnal cycle 

of monoterpene concentration, as seen in Figure 2, was present along the whole campaign. 

This diurnal cycle is typical from ecosystems where BVOC emissions are temperature 

dominated (Bouvier-Brown et al., 2009; Eerdekens et al., 2009; Kesselmeier and Staudt, 

1999). 

Ozone level, concomitantly with other parameters (see above) already started to decrease 

before NPF started, in agreement with its expected diurnal cycle. The time delay between the 

changes in physical and chemical conditions as described above and NPF was typically 

between 1 and 2 hours. This lag could be the result of the inability of the SMPS to measured 

aerosols with an aerodynamical diameter lower than 10 nm, corresponding to the early stages 

of new particle formation (i.e. the nucleation step). However, the very first steps of new particle 



 Résultats 

124 

 

formation are known to be very fast (Chandra et al., 2016; Kirkby et al., 2016; Kulmala et al., 

2014). Therefore, it can reasonably be hypothesized that the time lag between ambient 

parameters (temperature, ozone, monoterpenes, atmospheric stability, etc.) and NPF is due 

to some particular processes. It can be further suggested that this lag may correspond to the 

time necessary for precursors (like BVOCs) to be oxidized and generate the amount of low 

VOCs required to form new particles. In a first approximation, photooxidation processes via 

OH radical reactions may be excluded because of the nocturnal nature of NPF, although 

pinene ozonolysis may induce significant amounts of OH radicals (Tillmann et al., 2010). 

Therefore, only NO3 or O3 may likely to be at the origin of NPF. 

To investigate the factors governing nighttime NPF processes, it was decided to partition the 

nights in 3 classes. Due to the nocturnal nature of these phenomena, a simple day by day 

separation, as usually proposed, cannot be applied (Kanawade et al., 2014; Sellegri et al., 

2005; Sorribas et al., 2015). Here, the proposed partition separates the campaign period in 

24 h time span centered on night, starting at midday before NPF event, until midday following 

the episode. 3 different classes are proposed, as following: 

- Class 1: clear NPF event 

- Class 2: weak NPF event and/or growth of large particles 

- Class 3: no NPF or growth observed 

Figure 2 shows examples of each of these classes. In this study, we cannot always distinguish 

a weak event from a growth of aerosols as both phenomena may appear during the same 

night. For example, both weak NPF and growth of larger aerosols occurred simultaneously 

during the night between the 6th and 7th of July 2014 (Figure 2).  
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Figure 2: Particle number size distribution, global solar radiation (W m-²), air temperature (°C), 

relative humidity (%), atmospheric stability (s m-1) as the invert of the friction velocity (1/u*), 

sum of monoterpene concentration (ppb), α- and β-pinene ratio, NO, NO2, O3 concentrations. 

Each day shows a specific pattern used to define 3 distinct categories of ambient conditions 

and observations: classes 1, 2 and 3. 
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3.3 Specificity of the Landes forest site 

Half hourly mean evolution of meteorological parameters, monoterpene concentrations, α/β 

pinene ratio and oxidant levels have been analyzed to determine the key parameters governing 

nocturnal NPF in the Landes forest (Figure 3). 1/u* daily mean evolution for non-event class 

was slightly lower than in the two other classes. This difference indicates that turbulence 

intensity and thus the height of the boundary layer were lower during the nights where NPF 

and/or a growth were detected. This may be explained by the fact that nocturnal stratification 

leads to precursor re-concentration, encouraging nocturnal gas to particle conversion. This 

result differs from usual daytime NPF, where events happened during high wind speed. The 

increase of turbulence favors the mixing of SO2 and OH radicals, generating sulfuric acid, 

mostly at the origin of daytime nucleation (Kulmala, 2003). Such process cannot be directly 

applied to nocturnal NPF. The observed influence of atmospheric stability means that factors 

controlling NPF were more local. Wind direction and air mass back trajectories analysis 

showed no influence of air mass origin, confirming that NPF observed at Bilos was more 

influenced by local conditions than larger scale parameters (Table 1). Similar observations 

were reported in Finland by Junninen et al. (2008) in a boreal forest, during nocturnal 

nucleation. However, contrary results were found for daytime NPF at the same place, 

emphasizing the difference between day and night processes (Sogacheva et al., 2005). 

Very low NOx concentrations can be observed at Bilos, as shown in Figure 2 and 3. During 

the entire campaign period, NO and NO2 mean concentrations were 0.04 and 1.4 pbb 

respectively, confirming the very rural character of the site. The influence of some tracers of 

urban air masses was also investigated. BTEX (i.e. Benzene, Toluene, Ethylbenzene, 

Xylenes) signal evolution monitored by PTR-TOF-MS confirmed the weak influence of 

anthropogenic combustion processes at Bilos, the nearest urban area being the city of 

Bordeaux, 50 km away from the site. These results support the idea that NPF at Bilos being 

mostly influenced by local parameters. Yet, influence of sea spray inputs from the Atlantic 

Ocean cannot be excluded due to its proximity (23 km), but elucidating its influence was 

beyond the scope of this first paper. Figure 3 highlights that RH was lower during NPF, while 

solar radiation and temperature were higher, suggesting higher oxidant as well as biogenic 

precursor concentration levels. The sum of monoterpene concentration was higher during 

NPF, confirming the elevated biogenic precursor levels observed during nights where NPF 

occurs. This is consistent with high temperatures and stratification measured during NPF, as 

BVOC emissions from maritime pines are temperature dependent (Blanch et al., 2012; Simon 

et al., 1994). 
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Figure 3: Daily mean concentrations of meteorological parameters, sum of monoterpenes, α/β pinene 

ratio, ozone and NOx for each class of day. This classification allows to identify favouring conditions for 

nighttime NPF. 
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Different observations have been reported by Sellegri et al. (2005) in a boreal forest, where 

monoterpene concentration was anti-correlated with NPF. Russell et al. (2007) have observed 

some correlations between monoterpene concentrations and NPF only during daytime, 

although nocturnal events were reported. Correlations between monoterpene levels and 

nocturnal NPF were only highlighted in Tumbarumba (Australia) by Ortega et al. (2012). Such 

results support that monoterpenes are good candidates to induce NPF at rural sites, their ability 

to create new particles being demonstrated in many laboratory studies (Hallquist et al., 2009 

and references therein; Kirkby et al., 2016; Tröstl et al., 2016). 

During most nights where NPF occurred, ozone concentrations reached levels as low as the 

analyzer detection limit (< 1 ppb). Interestingly, slightly higher concentrations of ozone can be 

seen during the hours just before NPF, as shown in Figure 3. Such a difference between day 

and night, and very low nighttime ozone concentrations may indicate that a high consumption 

of ozone occurred during NPF. In addition, a strong anti-correlation between ozone and 

monoterpene levels can be seen at Bilos site. This anti-correlation may be the result of a 

nocturnal reactivity between ozone and BVOCs, indicating an ozone dominated reactivity 

during dark hours. Furthermore, a change in the α- /β-pinene ratio values between light and 

dark hours can be seen for class 1 days as illustrated by Figures 2 and 3. This may be 

correlated with the monoterpene reactivity, as their reaction rate constants with most 

atmospheric oxidants differ (Atkinson and Arey, 2003). β-pinene reaction rate constants with 

ozone and OH are 2.2×10-17 cm3 molecule-1 s-1 and 7.1×10-11 cm3 molecule-1 s-1, whereas α-

pinene rate constants with the same oxidants are 8.1×10-17 cm3 molecule-1 s-1 and 5.3 10-11 

cm3 molecule-1 s-1 respectively (Atkinson and Arey, 2003). Nitrate radicals may also react faster 

with α-pinene than β-pinene. Hence, the decrease in α/β-pinene ratio observed here may 

indicate that BVOC reactivity is changing from OH to ozone and/or NO3 dominated oxidation. 

All the results obtained during this campaign provide numerous indicators that monoterpene 

oxidation may contribute to nocturnal NPF. Indeed, only low volatile oxidation products 

analysis in both gaseous and particulate phases will demonstrate their contribution to NPF. In 

field studies, low volatile products from BVOC oxidation have been shown to be involved in 

growth stage of NPF, and little in the early stages of nucleation (Ehn et al., 2014; Riccobono 

et al., 2014). As daytime processes cannot be applied here, it raises the question of what 

triggers nocturnal NPF in the Landes forest. This cannot be entirely solved based on the only 

present study. Further results from another field campaign conducted in summer 2015 will 

provide new highlights to achieve this goal. Particularly, markers from α- and β-pinene 

oxidation, e.g. pinic acid or 3-methyl-1,2,3-butanetricarboxylic acid (Camredon et al., 2010; 

Claeys et al., 2009), will be investigated in a future study in the Landes forest. Nevertheless, 
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the results presented in this work already demonstrate strong differences between daytime 

and nighttime NPF. Consistently with other studies on nocturnal NPF, such phenomenon 

appears to be local, and may suggest a weak influence of larger scale parameters such as air 

mass origin (Junninen et al., 2008; Kecorius et al., 2015; Ortega et al., 2012; Wiedensohler et 

al., 1997). However, as the Landes forest covers 1 million ha in southern Europe, nocturnal 

NPF may occur simultaneously all over the forest cover, creating a large regional source of 

atmospheric particles. This hypothesis may be confirmed by a multi-site measurement 

campaign, providing simultaneous measurements in different sites in the Lande forest. The 

possibility that similar phenomenon takes place in analogous forests needs to be scrutinized, 

demonstrating the importance to conduct studies on different ecosystems in different locations 

world-wide, to improve the characterization of biosphere-atmosphere processes.  

4 Conclusions 

In this study, a field campaign dealing with NPF was carried out in the Landes forest (south 

west of France) for the first time. The measurement campaign took place at Bilos (an ICOS 

site), during summer 2014. The aim of the study was to evaluate NPF occurrence and 

frequency, the parameters governing NPF, and to evaluate correlations between NPF and 

BVOC levels measured in the forest. Particle number size distribution as well as 

meteorological, physical and chemical measurements were conducted simultaneously. 

No daytime NPF events were reported during this campaign, but frequent nocturnal episodes 

of NPF were observed (26.7 % of nights). Nocturnal NPF was observed at sunrise, about 1 to 

2 hours after temperature and ozone concentration dropped down, and relative humidity, 1/U* 

and monoterpene concentrations increased. Especially, NPF occurred during more stratified 

atmospheric conditions, with high temperatures and low relative humidity. A strong decrease 

of ozone concentration during nighttime NPF was reported, associated with high monoterpene 

concentration levels. Results obtained in this study strongly suggest an important contribution 

of the oxidation products of monoterpenes to NPF. Evaluation of chemical composition of both 

gas and particulate phases during the campaign will be carried out to confirm the role of BVOC 

oxidation products to NPF. This study already shows that nocturnal NPF is a significant source 

of atmospheric aerosols over the Landes forest, which needs to be broadly investigated, to 

improve our knowledge of nighttime NPF to be included in future modeling studies in relation 

to air quality and climate change. 
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Abstract 

Atmospheric particles are a major player in both air quality and changing climate. Formation 

of secondary particles in the atmosphere has been observed over numerous environment, and 

assumed to provide up to half of the atmospheric cloud condensation nuclei (CCN) at a global 

scale. However, high uncertainties are still remaining in the description of mechanisms 

involved in new particle formation (NPF). Especially, evidence of the implication of biogenic 

volatile organic compounds (BVOCs) in NPF from field studies is still missing. To investigate 

this question, a field measurement campaign has been set up during July 2015 in the French 

Landes forest (south west of France). Frequent NPF was observed during nighttime and twice 

during daytime, reaching a frequency rate of ~55%. Very high monoterpene concentrations 

(dominated by α- and β-pinene emissions) were recorded during the campaign, due to the high 

temperatures and drought. Pinonaldehyde and nopinone, the main products of α- and β-pinene 

ozonolysis, were recorded demonstrating in-canopy reactivity of monoterpenes with ozone. 

Pinonaldehyde and nopinone levels increased at night, like monoterpene concentrations. This 

increase took place a few times before NPF started, strongly suggesting that ozone reaction 

with monoterpenes further generated low volatile products involved in NPF. This finding is also 

supported by the SOA traditional biogenic tracers, e.g. pinic and pinonic acid, observed in the 

particulate phase. The role of BVOC in NPF is thus highlighted, as well as the importance of 

nighttime NPF. Our results should be considered in future modelling studies to better evaluate 

biogenic aerosol formation and its related chemistry.  

Keywords 
New Particle Formation, Biogenic Volatile Organic Compounds, Biogenic Aerosol, Landes 

Forest, Reactivity, Oxidation products 
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1 Introduction 

Forest ecosystems are key components of our environment representing around 30% of the 

Earth land surface (FAO, 2015). Also, forests represent a large source of Volatile Organic 

Compounds (VOCs). It is widely recognized that 90% of VOCs are globally emitted by biogenic 

sources, isoprene and monoterpenes being the most important emitted biogenic VOCs 

(BVOCs) in the atmosphere (Guenther et al., 1995; Sindelarova et al., 2014). Once oxidized 

in the atmosphere, their products have sufficient low volatility to partition between the gas and 

the particle phases. Through this process, forests act as a source of secondary organic 

aerosols (SOAs), which play a crucial role in air quality and climate change (Hallquist et al., 

2009; IPCC, 2013; Kazil et al., 2010; Pope and Dockery, 2006). 

New Particle Formation (NPF) is a process traducing the secondary formation of atmospheric 

particles (Dal Maso et al., 2005). Currently, NPF process is estimated to contribute around half 

of the global Cloud Condensation Nuclei (CCN) at a global scale (Merikanto et al., 2009). Even 

if NPF was observed in a large number of locations worldwide, strong uncertainties around 

processes governing NPF are remaining. Until recently, it was accepted that NPF could not 

occur without the involvement of sulfuric acid in the first steps of NPF, i.e. nucleation step 

(Andreae, 2013; Kulmala, 2003; Kulmala et al., 2013; Nallathamby et al., 2014). Sulfuric acid 

is generated from SO2 reaction with OH radicals in the presence of water. Due to its very low 

vapour pressure, sulfuric acid may easily form clusters, by self-combination or by clustering 

with other molecules, e.g. water or oxygenated molecules (Elm et al., 2014; Kulmala, 2003; 

Neitola et al., 2015; Praplan et al., 2015; Riccobono et al., 2014). Thus, BVOCs oxidation 

products from multi oxidation steps could promote nucleation, and are also recognized to be 

involved in the growth stage of NPF (Ehn et al., 2014; Kulmala et al., 2013; Praplan et al., 

2015; Riccobono et al., 2014). Very recently, it was demonstrated from laboratory studies that 

NPF could be induced by the simple reaction of pure α-pinene ozonolysis (Kirkby et al., 2016; 

Tröstl et al., 2016). It was highlighted from the CLOUD chamber experiment that highly 

oxidized molecules can be rapidly formed, and induce NPF, thanks to the auto-oxidation 

mechanisms (Ehn et al., 2014; Jokinen et al., 2014). However, direct evidence for such 

processes in real atmosphere was only reported very recently in the free troposphere (Bianchi 

et al., 2016). Consequently, identification of these processes still needs to be done in real 

atmosphere, especially at pristine locations. Consequently, new measurements in ecosystems 

poorly or not yet investigated are needed. 
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In this context, a first field measurement campaign took place in summer 2014 (Kammer et al., 

2017). This study evidenced frequent nocturnal NPF, together with high monoterpene 

concentrations. In the present study, results from a second field campaign conducted in July 

2015 in the French Landes forest are presented. In this paper, the focus is made on the main 

emitted BVOCs on the measurement site, their reactivity and oxidation products, in regard to 

nocturnal NPF events. Finally, considering the recent findings, the link between in canopy 

BVOCs reactivity with atmospheric oxidant and NPF is discussed. 

2 Methodology 

2.1 Site description 

As part of the LANDEX-episode zero project, an intensive field campaign was conducted from 

the 3rd to the 24th of July 2015, in the French Landes forest, located in the South West of 

France. The measurement site, located at Bilos (44°29'39.69"N, 0°57'21.75"W, and 37 m 

above sea level) in the northern part of the Landes forest, is a measurement site of the 

European Integrated Carbon Observation System (ICOS). The nearest urban area is Bordeaux 

and surroundings, at 40 km northeast, and the Atlantic Ocean is 23 km west of the site. The 

measurement area is a maritime pine (pinus pinaster Ait.) stand sowed in 2004, with an 

understorey mostly composed of gorse (ulex europae), grass (molinia caerula) and heather 

(calluna vulgaris). Tree height was around 8 m, over a sandy hydromorphic podzol. A more 

complete description of Bilos site can be found in the works of Moreaux et al. (2011). The local 

climate is oceanic, due to the proximity of the Atlantic Ocean, and, as a consequence, winds 

are frequently originated from west-north west. 

2.2 Field measurements 

Meteorological measurements have been performed on a mast during the entire campaign, at 

15 m above ground level (a.g.l.). Thus, air temperature and relative humidity (HMP 155, 

VAISALA HUMICAP), wind speed and direction (Windsonic 1, Campbell scientific), global and 

net solar radiations (CMP22 et CNR4, Campbell scientific) and rain were continuously 

measured at a half hourly scale. To complete these meteorological measurements, air mass 

backward trajectories have been computed using the NOAA HYPLIT model (Stein et al., 2015). 

Besides, eddy covariance fluxes of momentum, heat, water vapour and CO2 were measured 

at 15 m a.g.l., in order to evaluate the physiological state of the ecosystem. The details of the 

eddy covariance methods have been fully described elsewhere (Aubinet et al., 2000; Burba 

and Anderson, 2010). 
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A mobile laboratory truck, located in the centre of the area, was used for physico-chemical 

measurements with air tubing devoted to aerosol and gas sampling being located at 4 m a.g.l., 

at canopy level. During the campaign, ozone concentrations were monitored through a UV 

absorbance analyser (APOA 370, HORIBA), and nitrogen oxides (NOx = NO + NO2) levels 

were recorded thanks to a chemiluminescent analyser (APNA 370, HORIBA). Sulphur dioxide 

(SO2) measurements have been performed by a UV fluorescence monitor (API 100 E, 

Teledyne). A scanning mobility particle sizer (SMPS, TSI model 3080), combining a differential 

mobility analyser (DMA, TSI model 3081) and an optical counter (CPC, TSI model 3772), 

allowed to characterize particle size distribution every 10 minutes. Sample flow and sheath 

flow were set respectively to 0.5 L min-1 and 5 L min-1 to ensure a 1:10 ratio in the DMA to 

obtain the best size resolution. In these flow conditions, particle size distribution and 

concentration were measured for particles having an electric mobility diameter comprised 

between 10.9 nm and 487 nm. 

Then, a proton transfer reaction - time of flight - mass spectrometry (PTR-TOF-MS, Kore 

Technology) was used to study the composition of the gaseous phase, especially the 

concentration and evolution of BVOCs and their related oxidation products. This instrument is 

based on proton transfer reaction from H3O+ to the analytes, a soft ionisation which prevents 

from strong fragmentation. Basically, the air mass composition could thus be analysed by 

recording the temporal evolution of the MH+ ions. During the campaign, the PTR-TOF-MS was 

operated at 600 V drift voltage and 1.3 mbar reactor pressure, ensuring an E/N ratio around 

130 Td (1 Townsend = 10-17 V.cm-2) with E being the electric field strength in the reactor and 

N the gas number density. According to previous studies, this E/N ratio allows only low ion 

fragmentation in the mass spectrometer (Pang, 2015; Tani et al., 2003). PTR-TOF-MS blanks 

and calibrations were daily ensured using a pure α-pinene solution, which vapour pressure 

was diluted in N2 flow, regulated by a mass flow controller (Millipore, Coastal Instruments). For 

non-calibrated compounds, calibration coefficients deduced from α-pinene were applied to 

take into account the day to day sensibility variation of the instrument. Then, each signals were 

normalized by their maximum count number. As all monoterpenes are C10H16 isomers, the 

PTR-TOF-MS is only able to measure their total concentrations. To complete PTR-TOF-MS 

measurements, a gas chromatograph with a flame ionisation detector (GC-FID, airmoVOC, 

Chromatotec) was used to monitor the speciated monoterpenes. The GC-FID sampled air at 

0.11 L min-1, and concentrated VOCs on cold air trap composed of adsorbent Tenax TA (20–

35 mesh, Chrompack). The desorbed VOCs to analyse were then separated thanks to a 

Chrompack Sil 8CB low bleed capillary column, and finally detected with the FID. A complete 
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description of the GC-FID can be found elsewhere (Staudt and Lhoutellier, 2011). The GC-FID 

was only available during the last five days of the campaign. 

The chemical composition of particles at Bilos was investigated using high performance liquid 

chromatography to analyse the particles collected during the campaign. Briefly, a high volume 

sampler (30 m3 h-1) was used to collect PM2.5 (particles with an aerodynamical diameter 

smaller than 2.5 µm) onto quartz fiber filters (Ø=150 mm). Particles were extrated in a mixed 

acetonitrile/water solution (70/30) with an ultrasonic bath during 30 minutes. Then, extracted 

particles were analyzed using liquid chromatography coupled to quadrupole time of flight-mass 

spectrometry (LC-QTOF-MS, Agilent technology), equiped with a C18 comumn (Zorbax Eclipse 

XDB8). In this study, pinic and pinonic acids were used as external standards. 

3 Results and discussion 

3.1 Meteorological conditions 

Meteorological conditions at Bilos site during the field campaign are presented in Figure 1. 

During the campaign, meteorological conditions were very dry and hot compared to previous 

years, and more notably to July 2014 (Kammer et al., 2017). As monoterpene emissions from 

maritime pine are exponentially related to air temperature, we could expect very high 

monoterpene concentrations (Aydin et al., 2014; Pio and Valente, 1998; Simon et al., 1994). 

The air temperature frequently overpassed 30 °C during the day, and was hardly ever below 

15 °C at night. Such high temperatures are reported to induce a thermic stress on trees 

(Laothawornkitkul et al., 2009). A consequence of this thermic stress could be an increase of 

BVOC emissions, or the emission of stress induced compounds as Green Leaf Volatiles (GLV). 

One particularity of the site is that almost every night, relative humidity increased to reach its 

maxima (i.e. 100%). Only few millimeters of rainfall have been previously recorded between 

the 5th and the 22nd July, and no rainfall had been observed since the middle of June 2015. As 

a result, a very weak water vapour flux was observed during the campaign, whereas the 

sensible heat flux was very high (Figure 1). The Bowen ratio, being the ratio between the 

sensible heat flux and the water vapour flux, is a powerful tool to evaluate the hydric stress 

level. During drought, the water vapour fluxes decreased whereas the heat fluxes increased 

(by compensation to conserve the energy balance), making the Bowen ratio particularly 

elevated. Indeed, the measurement campaign was characterized by a Bowen ratio reaching 

values about 10, which is very high for a forest stand (Gu et al., 2006). Thus, a stress induced 

by drought coupled to a thermic stress occurred during the campaign, which could also 

encourage strong and specific monoterpene emissions (Kesselmeier and Staudt, 1999; 
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Laothawornkitkul et al., 2009; Loreto et al., 1998; Peñuelas and Staudt, 2010). Considering 

the high level of solar radiations, strong photochemistry was also expected to take place during 

the campaign. Wind directions indicated that air masses were mostly coming from west-

northwest (Figure 1), which was confirmed by backward air mass trajectories. Air masses were 

thus mostly influenced by the Atlantic Ocean. It is important to emphasize that these 

meteorological conditions were hotter and dryer than during the same period in 2014, as 

reported in Kammer et al. (2017). The different conditions between 2014 and 2015 gave us 

the opportunity to study the effect of drought/thermic stress on BVOC levels and NPF in the 

Landes forest. 
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Figure 1: Temporal evolution of air temperature (Ta) in °C, relative humidity (RH) in %, sensible and latent heat fluxes (H and LE) in 

Watt.m-2, Bowen ratio (unitless), global radiation (Global Rad.) in Watt.m-2, wind speed in m.s-1, the inverse of the friction velocity 

(1/u*), in s.m-1 and the wind direction (Wind.dir.) in °. The blue shaded areas denote the nighttime periods (defined as time when 

global radiation was below 50 Watt.m-2) 
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3.2 New Particle Formation (NPF) 

NPF have been frequently observed during the field campaign, mostly during the night, 

although a few events (only 2) were also recorded during daytime (Table 1). NPF were defined 

by an increase of particle concentration in the nucleation mode followed by a subsequent 

growth as defined by Dal Maso et al., (2005). 12 NPF events were reported during the 

campaign among the 22 days available, reaching a high frequency rate (~ 55%) of NPF. All 

the observed NPF events are listed in Table 1, with some associated parameters at the start 

of each event. This frequency rate appears fairly high, compared to other studies in forested 

areas (Kulmala et al., 2004). In comparison, the NPF frequency rate was only around 25% in 

2014 (Kammer et al., 2017). This could be a consequence of the meteorological conditions 

and the hydric/thermic stress, which could promote more BVOC emissions. The effect of the 

hydric/thermic stress will be discussed below. Let us note that some nights, a clear growth of 

preexisting particles can be identified instead of NPF. For example, during the night between 

09 and 10 July, no NPF occurred but a clear growth of “pre-existing” particles was observed. 

This condensation of low volatile vapors is so a competing process which can inhibit nocturnal 

NPF at Bilos. 

During two nights (NPF 8 and 12 in Table 1), “multi-NPF” were observed. These nights, NPF 

clearly started but was interrupted a short time later, then another NPF immediately started. 

Similar behaviour on particle size distribution were previously reported during daytime by 

Cusack et al., (2013), but no clear explanation was given in their study. In our case, it seems 

that NPF events were interrupted by small wind bursts. During the campaign, wind directions 

were mostly from North-North West (Figure 1). Wind directions and air mass back trajectories 

were always consistent when NPF started (Table 1). However, the influence of air mass origin 

on NPF rate was excluded as a previous study demonstrated that NPF occurred whatever the 

origin of the air mass (Kammer et al., 2017). Moreover, nighttime NPF took place once 

nocturnal boundary layer was stabilized. Nocturnal NPF were thus very likely influenced by 

local processes, limiting the impact of transported compounds and air mass origin. During the 

campaign, NPF were always recorded along (i) high relative humidity (RH ≥ 75%), (ii) 

temperatures higher than 16 °C and (iii) 1/u* (where u* is the friction velocity) over 2.3 s m-1 

indicating a strong vertical stratification, whereas this parameter was usually below 2 s m-1 

during the day where turbulence occurred. 
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Table 1: NPF events start and end time, relative humidity (RH) in %, temperature (T) in °C, invert of 

friction velocity (1/u*) in m.s-1, ozone concentration (O3) in ppb, wind direction (WD) in ° and 

condensation sink (CS) in s-1 at the start of the event, air mass origin (O: oceanic, C: continental and 

O/C: mixed Oceanic/Continental). 

NPF 
# 

Start time 
(UT) 

End time 
(UT) 

RH 
(%) 

T 
(°C) 

1/u* 
(s/m) 

O3 
(ppb) 

WD 
(°) 

Air mass 
origin 

1 
07/05/2015 

20:30 

07/06/2015 

03:00 
77.2 19.8 4.2 21.8 317 O 

2 
07/06/2015 

04:00 

07/06/2015 

16:30 
96 16.9 11.0 15.5 3 O/C 

3 
07/08/2015 

20:30 

07/09/2015 

04:00 
70 18.9 3.3 29.5 320 O 

4 
07/11/2015 

20:30 

07/12/2015 

04:30 
76 18.9 4.1 24.8 328 O 

5 
07/12/2015 

19:30 

07/13/2015 

06:50 
74.4 19.8 3.4 24.6 329 O 

6 
07/13/2015 

20:20 

07/14/2015 

06:30 
81.3 18.6 4.2 19.4 320 O 

7 
07/15/2015 

18:40 

07/16/2015 

03:00 
29 32.6 3.4 45.0 82 O/C 

8-a 
07/16/2015 

19:30 

07/16/2015 

22:00 
80 22.0 2.3 20.2 282 O 

8-b 
07/16/2015 

21:00 

07/16/2015 

22:40 
86 20.7 15.0 11.8 294 O 

8-c 
07/16/2015 

22:30 

07/17/2015 

01:00 
91 19.9 13.5 14 258 O 

9 
07/17/2015 

21:30 

07/18/2015 

04:00 
85.7 21.1 5.1 10.6 257 O 

10 
07/19/2015 

20:00 

07/20/2015 

06:30 
78.7 23.1 6.5 23.3 329 O 

11 
07/22/2015 

05:45 

07/22/2015 

13:30 
93 20.3 22.0 3.1 266 O 

12-a 
07/22/2015 

18:40 

07/22/2015 

21:00 
94 19.8 3.8 17.5 349 O 

12-b 
07/22/2015 

22:00 

07/23/2015 

05:00 
93 19.1 4.9 13.9 321 O 
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3.3 Monoterpene concentrations 

The sum of monoterpene concentration is represented in Figure 2. A strong diurnal cycle was 

observed, with higher concentrations during the night, as previously reported in the Landes 

forest (Simon et al., 1994, Kammer et al., 2017). The diurnal cycle observed was typical from 

forests where BVOCs emissions are temperature dependent, as explained by Bouvier-Brown 

et al. (2009). Monoterpene emissions from maritime pines are driven by temperature, as they 

diffuse through the plant tissues (e.g. the cuticle) from resin pools (Aydin et al., 2014; Blanch 

et al., 2012; Kesselmeier and Staudt, 1999). Thus, maritime pines emit monoterpenes during 

both day and night. But during the night, the height of the boundary layer is strongly reduced, 

concentrating emissions in the thin stable nocturnal boundary layer. Besides, oxidant levels 

were expected to be lower during the night (ozone and OH concentrations being directly linked 

to solar radiations), increasing monoterpene lifetimes. As a consequence, monoterpene 

concentrations were higher during the night than during the day, despite weaker emissions 

due to lower temperature. However, the respective contributions of the chemical destruction 

and the physical dilution of emissions in the daytime mixed layer could not be assessed at this 

stage, since it requires advanced modelling works. Nocturnal monoterpene concentrations 

were extremely high, frequently reaching around 20 ppb. The highest values was reached on 

the night beween July 19th and 20th, where the sum of monoterpene concentrations overpassed 

35 ppb (Figure 2). The concentrations during this campaign were really higher (about twice) 

than during the 2014 field campaign (Kammer et al., 2017). These higher concentrations were 

assumed to be the result of the meteorological conditions during July 2015, and the effect of 

the thermic/hydric stress. According to GC-FID measurements, monoterpenes were 

dominated by α- and β-pinene, contributing for 58% and 36% respectively. These results were 

similar to previous studies conducted in the Landes forest (Kammer et al., 2017; Riba et al., 

1987; Simon et al., 1994). Alpha- and β-pinene have been extensively reported as good SOA 

precursors for a long time (Hallquist et al., 2009 and references therein). Moreover, 

monoterpene concentrations were higher during 2015 field campaign comparing to 2014, and 

NPF frequency rate too. This result support the hypothesis that monoterpenes were involved 

in NPF, as previously suggested by Kammer et al. (2017). 
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3.4 Monoterpene/O3 reactivity 

A clear anti-correlation was observed between total monoterpene and ozone concentrations, 

as shown on Figure 3-a, consistently with previous observation on the same site during 

summer 2014. Interestingly, when the ozone concentration was very low, monoterpene 

concentration was at its highest. The monoterpene concentration increased every night, as 

reported on Figure 2, when no ozone production was assumed (because of its dependence 

on solar radiation), nor ozone advection from higher layers of the atmosphere (because of the 

nocturnal stratified boundary layer). A consumption of ozone by reaction with monoterpenes 

in the early night could thus be expected, explaining the ozone drop to levels close to zero. 

Interestingly, when ozone reached values close to 0 (Figure 3-a), monoterpene concentrations 

were at least of 5 ppb. The ozone reactivity at the start of the night (or in the afternoon) was 

also strengthened by the change in the ratio between α- and β-pinene (Figure 3-b). 

 

 

Figure 2: Evolution of the sum of monoterpene concentrations (in ppb) during the 

measurement field campaign (July 2015). The blue shaded areas denote the nighttime 

periods (defined as time when global radiation was below 50 Watt m-2). Missing data are due 

to calibrations and blanks. 
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As monoterpene emissions come from the diffusion of resin stored in pools, the ratio between 

α- and β-pinene in the maritime pine emissions is supposed to be constant (Simon et al., 1994). 

Hence, the change in the α/β-pinene ratio can mostly be assigned to changes in oxidation 

processes, as the reactivity of α- and β-pinene with the atmospheric oxidants differs (see Table 
2). Thus, the daily evolution of the α/β-pinene ratio should provide an interesting tool to 

evaluate which oxidation processes mostly occur. If OH photooxidation is the dominant 

process, β-pinene concentration decreases faster than that of α-pinene, because of its larger 

kinetic rate constant with OH (Table 2). As a consequence, when OH oxidation is prevalent, 

the α/β-pinene ratio increases. In the morning, this ratio was measured to increase meaning 

that the oxidation was more and more dominated by OH radical (Figure 3-b). Immediately after 

the solar radiation started to decrease, i.e. in the early afternoon, the ratio α/β-pinene was 

found to drop. This decrease reflected that the dominating oxidation process was changing.  

Alpha-pinene reaction rate constant with ozone is known to be larger than that for β-pinene 

(Table 2). In the case where ozone initiated oxidation is the dominant process for monoterpene 

consumption, α-pinene concentration is expected to decrease regarding β-pinene 

concentration, conversely to the OH oxidation process. The α/β-pinene ratio was found to drop 

from the afternoon to the middle of the night, simultaneously to the global radiation. Thus, the 

hypothesis of reactions taking place between ozone and monoterpenes in the 

afternoon/evening is reinforced. To check this hypothesis, the presence (or absence) of 

monoterpene ozonolysis products in the gas phase was studied using a PTR-TOF-MS. 

a) 

Figure 3: a) Anti-correlation between ozone and monoterpene concentrations during the field 

campaign (July 2015) b) Mean diurnal evolution of the ratio α/β-pinene and the global radiation 

during the campaign. The error bars represent the standard deviation of the ratio. 

b) 
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Table 2: Chemical kinetic rate constants of reactions of α- and β-pinene with the main 

atmospheric oxidants OH, O3 and NO3 

 rate constant (at 298K in cm3 molecule-1 s-1) 

 OH O3 NO3 

α-pinene 5.33×10-11 8.1×10-17 5.83×10-12 

β-pinene 7.05×10-11 2.24×10-17 2.81×10-11 

From Atkinson and Arey (2003) 

 

3.5 BVOC oxidation product concentrations and diurnal dynamic 
profiles 

Many VOCs, both from biogenic and anthropogenic origins, have been detected by PTR-TOF-

MS. Among them, several ions were assigned to biogenic oxidation products. Thanks to the 

high mass resolution of the PTR-TOF-MS, and knowing the high amounts of α- and β-pinene 

at Bilos site, m/z 139.21 could be attributed to nopinone (C9H14O) and m/z 169.24 to 

pinonaldehyde (C10H16O2), as frequently reported in the literature (Bourtsoukidis et al., 2014; 

de Gouw and Warneke, 2007; Park et al., 2013, 2014; Rantala et al., 2014; Ruuskanen et al., 

2011, 2011). Relevant signals were also observed at m/z 135.23 and m/z 155.26, but their 

attribution was more difficult. The m/z 135.23 ion was interesting because it was attributed to 

compounds with the raw formula C10H14. Among several hydrocarbons, m/z 135.23 ion may 

account for  p-cymene, which has been reported as a secondary product of α-pinene oxidation 

by Gratien et al. (2011). Even if p-cymene has not been reported in terpene emissions in the 

few studies about maritime pines, some works have reported emissions of p-cymene from 

different species (see for example, Bäck et al., 2012). p-cymene could thus be emitted by 

plants or also arise from OH pinene oxidation. The PTR-TOF-MS high mass resolution also 

allowed to assign the molecular formula [C10H14OH+] to m/z 151.23 ion. While some studies 

attributed this mass to a significant pinonaldehyde fragment, other studies proposed that 

primary oxidized compounds, i.e. camphor, could be the major contributor to the signal at m/z 

151.23 (de Gouw and Warneke, 2007; Park et al., 2014; Rantala et al., 2014). Thus, both 

primary and secondary oxygenated VOCs (OVOCs) may contribute to this ion. Finally, PTR-
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TOF-MS signal recorded at m/z 155.26 has been identified as C10H18O compounds. Several 

isomers can also potentially contribute to this signal, but primary OVOCS such as linalool or 

1,8-cineol have already been reported at m/z 155.26 elsewhere (Bourtsoukidis et al., 2014; 

Park et al., 2013; Rantala et al., 2014). However, contribution of secondary compounds cannot 

be excluded. The presence of these monoterpene oxidation products confirm that 

monoterpenes were oxidized on Bilos site. Especially, pinonaldehyde and nopinone are known 

to be exclusively formed from the ozonolysis of α- and β-pinene, respectively, confirming the 

high reactivity between ozone and monoterpenes. 

The temporal evolution of all compounds is represented on Figure 4. Because standards for 

these compounds were not available at the laboratory, these compounds could not be 

calibrated nor quantified and hence their signals have been normalized to their maximum to 

allow for the presentation of temporal evolution and diurnal dynamics. Interestingly, all 

oxidation products followed the same global diurnal cycle, similar to that of monoterpenes. 

Their concentrations started to increase with the sunset, then were found to decrease when 

the first solar rays appeared. As oxidation product levels were maximal at night, it is greatly 

suspected that monoterpene oxidation products contributed to nocturnal NPF. Although these 

products are quite volatile and thus are not expected to contribute significantly to NPF, they 

were the proof of strong reactivity between ozone and monoterpenes. 
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3.6 Nighttime reactivity of BVOC oxidation products 

To observe and interpret more precisely the different behaviours of oxidation products, we 

focused on a shorter period, and only on m/z 139,21 and m/z 169,24, corresponding to 

nopinone and pinonaldehyde (Figure 5). To the best of our knowledge, direct comparison of 

diurnal behaviours of nopinone and pinonaldehyde from on-line field measurements have not 

been previously reported. The study of both compounds is of particular interest as they are 

directly linked to α-pinene (pinonaldehyde) and β-pinene (nopinone) ozonolysis, and a strong 

reactivity between ozone and these two dominating monoterpenes was suspected. The Figure 
5 shows the temporal evolution of nopinone, pinonaldehyde, monoterpenes and ozone during 

6 nights, from July 9th to 15th, which are representative to what occurred during the entire 

Figure 4: Half hourly evolution of m/z 135 (C10H14), m/z 139 (C9H14O, nopinone), m/z 151 

(C10H14O), m/z 155 (C10H18O), m/z 169 (C10H16O2, pinonaldehyde) and the sum of them. 

Intensities vary between 0 and 1 because signals (number of counts) have been normalized 

to their maximum. Missing data are due to calibrations and blanks of the instrument. Again, 

the blue shaded areas denote the nighttime periods (defined as time when global radiation 

was below 50 Watt m-2). 
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campaign. Despite some noisy signals, it appeared that during the 6 nights, pinonaldehyde 

increased first faster than nopinone, reached its maximum within a few hours and then 

decreased throughout the night. At the end of the night, a new increase was observed on 

pinonaldehyde signal, which finally recovered its daily level in the morning (Figure 5). The 

nocturnal dynamics of nopinone was observed to be simpler. Nopinone level started to 

increase at the sunset and decreased in the morning as turbulence reappeared (Figure 5). 

Thus, there was a strong difference between the nocturnal behaviour of these two compounds, 

as a probable result of their different properties. The yields of pinonaldehyde and nopinone 

from ozonolysis of α- and β-pinene are highly dependent on the meteorological and physico-

chemical conditions (Lee et al., 2006). Moreover, the range of formation yields for both 

products are quite similar and very large (Table 3). Thus, the formation yield did not directly 

allow to elucidate the faster increase of pinonaldehyde, but the higher kinetic reaction rate of 

α-pinene ozonolysis compared to β-pinene could at least partially explain this phenomenon. 

The second difference between the two products nighttime profiles was the decrease of 

pinonaldehyde during the night, not (or less) observable for nopinone, indicating a more 

important sink for pinonaldehyde than for nopinone (Figure 5). This more pronounced sink 

could be due to the faster reactions of pinonaldehyde with atmospheric oxidants. The reaction 

of pinonaldehyde with ozone is known to be very slow, and could not likely be responsible of 

such a decrease (Table 3). NO3 initiated reaction would have required significant 

concentrations of NO3, which were unlikely because of the very low NOx levels measured during 

the campaign.  
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Monoterpene ozonolysis is known to produce OH radicals with yields up to 1 (Aschmann et 

al., 2002; Atkinson and Arey, 2003; Fick et al., 2002; Forester and Wells, 2011; Rickard et al., 

1999). Moreover, Faloona et al. (2001) have reported unexpected high OH concentrations over 

a deciduous forest during nighttime. Thus, there is a possibility that pinonaldehyde decrease 

was due to its reaction with OH radicals. Obviously, future OH measurements on Bilos site are 

yet required to deeply investigate this question. Another hypothesis to explain the different 

behaviours of the two oxidation products may be their condensation on the particle phase, as 

their vapour pressures differ from one order of magnitude (Table 3), pinonaldehyde being 10 

times less volatile than nopinone. However, Kavouras et al. (1999) have shown that these two 

oxidation products were mostly present in the gaseous phase, highlighting that the gas/particle 

partitioning might only slowly impact their concentration. Lastly, heterogeneous reactions (as 

for example reactions with amines) could not be excluded from this discussion, and may play 

an important role in the fate of both precursors (Duporte et al., 2016). The investigation of such 

reactions is beyond the scope of this study and should be considered in the further campaigns 

Figure 5: Half hourly evolution of m/z 139,21 (C9H14O, nopinone), m/z 169,24 (C10H16O2, 

pinonaldehyde), monoterpenes and ozone concentrations. Nopinone and pinonaldehyde 

levels vary between 0 and 1 because signals (number of counts) have been normalized to 

their maximum. Again, the blue shaded areas denote the nighttime periods (defined as time 

when global radiation was below 50 Watt m-2). 
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at Bilos. If the exact processes responsible for the nocturnal NPF could not be elucidated yet, 

the time profiles of monoterpenes, as well as of their oxidation products, strongly suggest that 

their intra-canopy reactivity may be implicated in NPF at the Bilos site. 

 

 

Table 3: Formation yields of nopinone and pinonaldehyde from α- and β- 

pinene ozonolysis, kinetic rate constants with the main atmospheric oxidants 

OH, O3 and NO3 and vapour pressures (Torr). 

 Compounds 

 Nopinone Pinonaldehyde 

Formation yield from 

ozonolysis 
16-40 a 6-53 a 

kOH (cm3 molecule-1 s-1) (1.7 ± 1.0) × 10−11 b (8.7 ± 1.7) × 10−11 c 

kO3 (cm3 molecule-1 s-1) < 5 × 10−21 b (8.9 ± 1.4) × 10-20 b 

kNO3 (cm3 molecule-1 s-1) 1.1 × 10−15 b (2.4 ± 0.4) × 10-14 c 

Pvap at 298K (Torr) 0.4 0.038c 

a Lee et al. (2006) and references therein  b Calogirou et al. (1999)  c Hallquist 

et al. (2009) 
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3.7 Contribution of BVOC oxidation products to NPF 

These results raise the question of the link between the in-canopy reactivity of monoterpenes 

and the nocturnal NPF events observed. As NPF started at night when monoterpene oxidation 

products increased, their correlation need to be investigated. The Figure 6 presents two 

following nights where NPF occurred, as a typical example of what was observed during the 

campaign. At night, the sum of monoterpene concentrations started to increase about 1-2 

hours before NPF took place. Nopinone and pinonaldehyde also increased a short time (about 

1-2 hours) before NPF took place, as shown on Figure 6-b. NPF occurred about 2 hours after 

oxidation product increased, probably providing enough time for condensable vapours to reach 

their saturation limit. This time lag was quite short and may suggest a fast oxidation process. 

Auto-oxidation process has shown to be able to produce highly oxidized molecules (HOMs) 

which then can nucleate (Jokinen et al., 2014; Kirkby et al., 2016; Tröstl et al., 2016). Hence, 

simultaneously to nopinone and pinonaldehyde production, HOMs could be produced by fast 

auto-oxidation process and trigger nucleation (Jokinen et al., 2014). Moreover, as most of NPF 

events occurred during nighttime at Bilos site, it was not expected that sulfuric acid was 

involved, emphasizing again the role of BVOCs. Considering recent findings about nucleation 

and NPF from pure ozonolysis, and high monoterpene concentrations at our site, it is also 

possible that ozonolysis of monoterpenes contribute highly or totally to nocturnal NPF (Bianchi 

et al., 2016; Kirkby et al., 2016; Tröstl et al., 2016). However, the occurence of such 

mechanisms at Bilos site still needs to be demonstated. 
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Figure 6: Size distribution of particles between 10 nm and 478.3 nm, during two typical NPF 

events observed at Bilos in July 2015. On lower panels the half hourly evolution of m/z 139.21 

(C9H14O, nopinone) and m/z 169.24 (C10H16O2, pinonaldehyde) normalized signals, 

monoterpene and ozone concentrations are represented. The intensities of oxidation products 

are between 0 and 1 because signals (number of counts) have been normalized to their 

maximum. Blue shaded areas denote the nighttime periods (defined as time when global 

radiation was below 50 Watt.m-2). 
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3.8 Molecular tracers of BVOCs oxidation in the particle phase 

To definitely validate our hypothesis about the contribution of BVOCs to the nocturnal NPF, 

SOA tracers from α- and β-pinene were investigated in the particulate phase. It was recognized 

that pinic and pinonic acid are good tracers for SOAs formed from α- and β-pinene ozonolysis 

(Claeys et al., 2009; Faiola et al., 2014; Hallquist et al., 2009; Jaoui et al., 2005; Kristensen et 

al., 2016; Nozière et al., 2011; Yasmeen et al., 2011). Pinic and pinonic acids were detected 

and externally quantified in all samples. Both pinic and pinonic acids were found in large 

quantities in the particles collected at Bilos site (>25 ng.m-3 by mean for the sum of the two 

compounds), in every 24 hours filters collected in July 2015. A lot of biogenic SOA tracers were 

found in the particles collected at Bilos, but the detail chemical composition of particle is not 

presented here as it will be the subject of a future publication. The oxidation products from the 

ozonolysis of α- and β-pinene were evidenced to be also present in the particle phase, and the 

hypothesis of the link between in-canopy monoterpene reactivity and NPF was consolidated. 

But, if there is only few doubts that monoterpene reactivity and NPF are linked, it is required 

to determine more specially to which extent monoterpene oxidation products are involved in 

nucleation and/or aerosol growth. New measurement campaigns have to be conducted in the 

Landes forest to completely characterize the NPF and related processes. 

 

4 Conclusion 

An intensive field measurement campaign was conducted in the French Landes forest, at Bilos 

measurement station. Frequent NPF were recorded, essentially occuring during nighttime. The 

meteorological conditions were dry and hot, generating a thermic and/or hydric stress. As a 

result, monoterpene concentrations, dominated by α- and β-pinene, reached very high levels 

almost every night, frequently over 20 ppb. A strong anti-correlation between ozone and 

monoterpene concentrations was highlighted, suggesting efficient chemical reactivity. This 

hypothesis was reinforced by the mean diurnal variation of the ratio between α- and β-pinene. 

Products from the ozonolysis of α- and β-pinene, namely pinonaldehyde and nopinone, were 

measured in the gaseous phase (by PTR-TOF-MS). The diurnal profiles of these two oxidation 

products confirm the high reactivity between α- and β-pinene and ozone in the evening. 

Furthermore, pinonaldehyde and nopinone presented different diurnal profiles, due to their 

different properties and possibly indicating a secondary source of OH radicals from 
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monoterpene ozonolysis during the night. Further work will be necessary to adress this issue. 

Particle phase analysis (using liquid chromatography) confirmed the presence of monoterpene 

oxidation products in the aerosol. Finally, it was shown that NPF frequency rate was higher 

during 2015 field campaign compared to a previous preliminary study performed in 2014. Total 

monoterpene concentration was higher during 2015 as a consequence of the pronounced 

hydric/thermic stress. Monoterpene ozonolysis was shown to very likely contribute to nocturnal 

NPF at our site. Thus, the higher frequency rate in 2015 field campaign may be considered as 

a direct consequence of the hydric/thermic stress, which promotes strong BVOC emissions. 

Considering that the number of hydric stress period will continue to increase due to the global 

warming, our results show that NPF should be more and more important at Bilos site. These 

results raise the question of the impact of the climate change on the future air quality, and 

emphasizes the necessity to deal with both problematics as a common issue. 
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Abstract 

Ozone fluxes have been computed using the eddy covariance method over a maritime pine 

stand and were partitioned between stomatal, soil and cuticular deposition pathways using a 

physical model. Most of the time, the physical model allowed to reproduce well the ozone 

deposition fluxes. However, during September 2014 and summer 2015, the model was not 

able to fit the observed fluxes. Both periods were characterized by a strong hydric stress, and 

strong BVOCs reactivity was also previously highlighted in July 2015. Ozone deposition fluxes 

were extremely reduced during both periods, reaching values close to zero and even negative 

around midday. A logical explanation for this observation has found to be an ozone production 

below the measurement level, responsible for a positive fluxes that balance the physical 

deposition. To improve our model, we developed an ozone production module based on a 

terpene emission algorithm and an OH concentration proxy. Including this new 

parametrization, the model was able to satisfyingly reproduce the very low or negative ozone 

flux values observed around midday. The detailed chemical reactions possibly involved in the 

ozone production at our site are discussed. These results evidenced for the first time an 

observation of an ozone production from eddy covariance measurements over a forest. 

Keywords 
Ozone fluxes, eddy covariance, ozone production, maritime pine  
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1 Introduction 

Tropospheric ozone (O3) is a greenhouse gas, the third contributor to global warming, after 

CO2 and CH4, with (0.4±0.2) Watt m-² (IPCC, 2013). O3 is also a secondary pollutant, resulting 

from photochemical reactions in the atmosphere (Seinfeld and Pandis, 2006). As a result of 

increasing NOx and anthropogenic volatile organic compound (VOC) emissions, O3 levels 

drastically increased during the industrial era to become a hot point of air pollution. The impact 

of O3 on humans and plants has been demonstrated in several studies (Ashmore, 2005; Curtis 

et al., 2006; Kampa and Castanas, 2008; Selin et al., 2009). Plant exposition to high O3 

concentrations is known to reduce plant photosynthesis and to induce visible injuries due to 

needle or leaf necrosis (Gottardini et al., 2014; Karnosky et al., 2007; Wittig et al., 2007). 

One of the key processes driving O3 concentration is its dry deposition. Over ecosystems, O3 

deposits through three pathways. The first one is stomatal deposition, i.e the penetration of O3 

inside plants via stomata, followed by reaction with their internal components (Anav et al., 

2012; Fares et al., 2013; Fowler et al., 2001; Lamaud et al., 2002). O3 also deposits onto 

cuticles due to the development of water films at needle or leaf surfaces (Altimir et al., 2006; 

Lamaud et al., 2002; Potier et al., 2015; Zhang et al., 2002). Lastly, soil also acts as a sink for 

O3, depending on its composition and the ability of turbulent transfer to drive O3 through the 

canopy to the ground (Fowler et al., 2001; Lamaud et al., 2009; Stella et al., 2012). 

Several studies also report that fast O3 reactions with atmospheric compounds may affect O3 

fluxes (Fares et al., 2012; Goldstein et al., 2004; Kurpius and Goldstein, 2003; Lamaud et al., 

2009; Plake et al., 2015; Wolfe et al., 2011). In forests, O3 is known to react with biogenic 

volatile organic compounds (BVOCs) emitted by plants (Atkinson and Arey, 2003), which may 

result in a negative O3 flux if the chemical timescale is shorter than the residence time of O3 

inside the canopy. Goldstein et al. (2004) showed that the O3 deposition flux over a ponderosa 

pine forest was strongly affected by very reactive BVOCs (VR-BVOCs) emissions resulting 

from a thinning. Fares et al. (2012) estimated that emissions of β-caryophyllene, a very reactive 

sesquiterpene, can account for 10 to 26% of O3 flux over an orange orchard. Thus, BVOCs 

ozonolysis linked to secondary organic aerosol (SOA) formation (Eerdekens et al., 2009; 

Hallquist et al., 2009; Ortega et al., 2012) may induce significant O3 negative fluxes. 

In a previous study by our groups (Kammer et al., 2017b) on a maritime pine forest, frequent 

SOA formation was observed in water stress conditions, associated to in-canopy monoterpene 

ozonolysis. Therefore, it must be wondered whether the observed O3 reactivity affects O3 

fluxes. To study this issue, O3 flux measurements will be confronted to a deposition model 
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including only stomatal, cuticular and soil pathways, in order to highlight differences between 

modelled and measured fluxes which might be the consequences of O3 reactivity with BVOCs. 

2 Methodology 

2.1 Site description and field measurements 

The measurement site (Bilos; Figure 1) is located in the South-West of France, in the Landes 

forest (44°29'39.69"N, 0°57'21.75"W, and 37 m above sea level). The site is a maritime pine 

(pinus pinaster Ait) stand sowed in 2004, with an understorey dominated by gorse (ulex 

europae), heather (calluna vulgaris) and grass (molinia caerulea), on a sandy soil. A complete 

description of the site, which is part of the ICOS (Integrated Carbon Observation System) 

monitoring program, is proposed by Moreaux et al. (2011). Field measurement campaigns 

presented in this work were conducted in 2014 (from day of year 157 to 287) and 2015 (from 

day of year 107 to 287). During those campaigns, meteorological parameters and turbulent 

fluxes were monitored at the same level (15 m) on two different masts (Figure 1.b). Air 

temperature and relative humidity (HMP 155, VAISALA HUMICAP), global and net radiations 

(CMP22 and CNR4, Campbell scientific), wind speed and direction (wind sonic, Gill 

instruments) and rainfall were routinely measured. Turbulent fluxes of momentum, sensible 

heat, water vapour, CO2 and ozone were determined by the eddy covariance method, fully 

described elsewhere(Aubinet et al., 2000; Baldocchi, 2014; Burba and Anderson, 2010). The 

experimental device included a 3 dimension sonic anemometer (R3, Gill instruments) to 

measure vertical and horizontal wind speed fluctuations as well as virtual temperature 

fluctuations. CO2 and water vapour fluctuations were measured by an open path infrared gas 

analyser (LI-7500, LI-COR), and a fast ozone sensor (FOS, NOAA), based on the 

chemiluminescent reaction of ozone with coumarin, was used to measure ozone fluctuations. 

Raw data were recorded at 20 Hz frequency thanks to a data logger, and the EdiRe software 

(University of Edinburgh) was used to perform eddy covariance calculations, after classical 

corrections (lag time removing, detrending of scalars, one sector planar fit to correct for the 

sonic anemometer tilt, etc.), giving half-hourly values for all fluxes (Aubinet et al., 2000). Finally, 
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CO2 and H2O fluxes were corrected for air density fluctuations, as recommended by Webb et 

al. (1980).  

  

Figure 1: a) Localization of the measurement site b) Mast position in the measurement pine 

stand c) Picture of the top of the trees around 8 m above ground level d) Picture of the mast 

equipped for eddy covariance measurements at 15 m above ground level. 
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2.2 Description of the model for partitioning of ozone fluxes 
From the ozone (O3) flux (𝐹𝐹𝑂𝑂3 in mol m-2 s-1) and the O3 concentration (𝐶𝐶𝑂𝑂3�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟� in mol m-3), 

the O3 deposition velocity at measurement height (𝑉𝑉𝑑𝑑 𝑂𝑂3(𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟) in m.s-1) is computed as: 

𝑉𝑉𝑑𝑑 𝑂𝑂3(𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟) =  −𝐹𝐹𝑂𝑂3
𝐶𝐶𝑂𝑂3�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟�

     (eq-1) 

Then, the global canopy conductance (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3  in m s-1, which is the inverse of the canopy 

resistance 𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐3 in s m-1) is determined as: 

𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 =  1
𝑅𝑅𝑐𝑐 𝑂𝑂3

=  1

 𝑉𝑉𝑑𝑑𝑂𝑂3�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟�
−1− 𝑅𝑅𝑎𝑎

    (eq-2) 

𝑅𝑅𝑎𝑎 (in s m-1) is the aerodynamic resistance of the air layer between the measurement height 

and the deposition surface, computed following Baldocchi and Meyers (1991) as: 

 𝑅𝑅𝑎𝑎 =  𝑢𝑢�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟�
(𝑢𝑢∗)²

     (eq-3) 

where 𝑢𝑢�𝑧𝑧𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟𝑟� is the wind speed (in m s-1) at the measurement height and 𝑢𝑢∗ (in m s-1) is the 

friction velocity above the canopy. 

In order to determine which amount of ozone deposits through stomata, cuticles and soil, the 

global canopy conductance 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 is partitioned between those three pathways using the big-

leaf model initially developed by Lamaud et al. (2009) and modified as described below. 

In the model, the global canopy conductance (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3) is expressed as the sum of the soil 

conductance (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) and the conductance of the vegetation layer (𝑔𝑔𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣), the latter being the 

combination of the stomatal (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) and cuticular (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐) conductances: 

𝑔𝑔𝑐𝑐 𝑂𝑂3 = 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 + 𝑔𝑔𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣 =  𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 + 1
𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣+ 1

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠+𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐

  (eq-4) 

where 𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣𝑣 (in s m-1) is the resistance of the quasi-laminar boundary layer close to the 

vegetation, expressed as 6.5
𝑢𝑢∗

 (Baldocchi and Meyers, 1991). 

The soil resistance 𝑅𝑅𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 (i.e the inverse of 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) is the sum of three resistances: (i) the 

resistance of the vegetation layer to the ozone transfer towards the soil (𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎  in s m-1), (ii) the 

resistance of the quasi-laminar boundary layer close to the soil (𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 in s m-1) and (iii) the 

intrinsic resistance of the soil to ozone deposition (𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 in s m-1): 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 = 1
𝑅𝑅𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠

= 1
𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎+𝑅𝑅𝑏𝑏 𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖

=  1
𝐴𝐴
𝑢𝑢∗+𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖

   (eq-5) 
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where 𝐴𝐴 (unitless) is a constant depending on the vegetation structure. 

In the model of Lamaud et al. (2009), the cuticular conductance (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐) is expressed as: 

𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 = 1
𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐

= 𝑢𝑢∗.𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅)
𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0

    (eq-6.a) 

with 𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅) =  1                          𝑖𝑖𝑖𝑖 𝑅𝑅𝑅𝑅 < 𝑅𝑅𝑅𝑅0 (eq-6.b) 

and 𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅) =  e𝑘𝑘.(𝑅𝑅𝑅𝑅−𝑅𝑅𝑅𝑅0)       𝑖𝑖𝑖𝑖 𝑅𝑅𝑅𝑅 > 𝑅𝑅𝑅𝑅0 (eq-6.c) 

where 𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0 (unitless) is a constant depending on vegetation type, 𝑅𝑅𝑅𝑅 is the relative humidity 

(in %), 𝑅𝑅𝑅𝑅0 is a threshold value of 𝑅𝑅𝑅𝑅 set to 60% and k = 0.045 is an an exponential factor 

(Lamaud et al., 2009). 

In order to dissociate the effect of 𝑢𝑢∗, which controls the ozone transfer through the vegetation 

layer, and the effect of 𝑅𝑅𝑅𝑅, which affects the resistance of the cuticular surface to ozone 

deposition, eq-6a was reformulated as: 

𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 = 1
𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐

= 𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎′ +  𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖    (eq-7) 

where 𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎′  (in s m-1) is the resistance to ozone penetration into the canopy and 𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 (in s m-1) is 

the intrinsic cuticular resistance, which are expressed as: 

 𝑅𝑅𝑎𝑎𝑎𝑎′ =  𝐴𝐴′
𝑢𝑢∗

        (eq-8) 

𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖 =  𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 0
𝑓𝑓(𝑅𝑅𝑅𝑅)

               (eq-9) 

where 𝐴𝐴′ (unitless) is a constant depending on the vegetation structure. 

In eq-5, the intrinsic soil resistance 𝑅𝑅𝑖𝑖𝑖𝑖, which depends on soil type, was set to 500 s m-1 for 

the sandy soil of the Bilos site (Stella et al., 2012a). All other constants in eq-5 to eq-9 were 

obtained for this site from the calibration of the non-stomatal model on nocturnal data. Thus, 𝐴𝐴 

was set to 1000, 𝐴𝐴′ to 120 and 𝑅𝑅𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐0  to 350 (all unitless). 

In the model of Lamaud et al. (2009), the stomatal conductance (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) is expressed as: 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 = 𝛼𝛼.𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺     (eq-10) 

where GPP (in mol m-2 s-1) is the gross primary production, obtained from CO2 flux 

measurements (Kowalski et al., 2004, 2003), and 𝛼𝛼 (in m3 mol-1) is a constant depending on 

vegetation type. 
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However, in order to take into account the effect of the water vapour saturation deficit (𝛿𝛿) on 

the stomatal conductance, which is particularly strong for the maritime pine (Loustau et al., 

1996; Stella et al., 2009), eq-10 was reformulated as: 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 = 𝛼𝛼′
𝛿𝛿

 .𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺𝐺      (eq-11) 

where 𝛿𝛿 (kg m-3) is the water vapour saturation deficit and 𝛼𝛼′ (in kg mol-1) is a constant 

depending on vegetation type, which was set to 0.55 kg mol-1 for the Bilos site. 

3 Results 

3.1 General conditions of the 2014 and 2015 field campaigns 

The Bilos site is traditionally subject to periods of hydric stress which are supposed to induce 

an increase in monoterpene emissions. As recently demonstrated by Kammer et al. (2017b), 

such strong emissions of BVOCs lead to more frequent new particle formation (NPF) than in 

the absence of hydric stress (Kammer et al., 2017a). Therefore, it is important to characterize 

the hydric conditions which prevailed during the campaigns of 2014 and 2015. For that 

purpose, we represented in Figure 2 the evolution of the Bowen ratio (i.e. the ratio between 

sensible and latent heat fluxes) during those campaigns. It can be seen that both periods were 

marked by a strong hydric stress (resulting in an increase in the Bowen ratio), but at different 

seasons (autumn 2014 and summer 2015). Furthermore, the period of stress was longer in 

2015 and, taking place in summer, coincided with air temperatures frequently higher than 

30°C, which may also induce thermic stress (Laothawornkitkul et al., 2009). This is during this 

period that very high monoterpene concentrations and a high frequency of NPF were observed 

by Kammer et al. (2017b). A study the effects of those extreme conditions on the ozone fluxes 

is proposed in sections 3.3 and 3.4, and section 3.2 presents the ozone fluxes outside the 

influence of any hydric/thermic stress. 



 Résultats 

179 

 

3.2 Validation of the model for partitioning of ozone fluxes 

We first tested the model on periods where the ecosystem was not subject to any (hydric or 

thermic) stress. In this case, we can hypothesize that the ozone fluxes only result from the 

three mechanisms described in section 2.2, without any need to take into account chemical 

processes linked to BVOC reactivity. Results presented in Figure 3 (August 2014) and Figure 
4 (April 2015) show the validity of this hypothesis, since the model is able to fairly reproduce 

the observed global canopy conductance (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3, Figures 3.a and 4.a), whatever the 

meteorological conditions (Figures 3.c-3.d and 4.c-4d), and whatever the season (summer 

2014 or spring 2015) provided that the Bowen ratio remains low (see the corresponding periods 

in Figure 2). 

 

 

Figure 2: Evolution of the Bowen ratio from day of year (DoY) 107 to 287 in a) 2014 and b) 
2015. The yellow font defines the periods of stress. 

 

a) 

b) 
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Figure 3: Time series of a) measured and modelled global canopy conductance for ozone, b) 
modelled stomatal (gstom), cuticular (gcut) and soil (gsoil) conductances, c) friction velocity (u*) 

and relative humidity (RH), d) global radiation (Rg) and rainfall, for 12 days of summer 2014, 

in the absence of stress. 

Figure 4: Time series of a) measured and modelled global canopy conductance for ozone, b) 
modelled stomatal (gstom), cuticular (gcut) and soil (gsoil) conductances, c) friction velocity (u*) 

and relative humidity (RH), d) global radiation (Rg) and rainfall, for 12 days of spring 2015, in 

the absence of stress. 
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It can be seen that the dynamics of 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 essentially result from the combination of the stomatal 

(𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) and cuticular (𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐) conductances, as the soil conductance (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) is much lower 

(Figures 3.b and 4.b). The combined effect of 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 and 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 is particularly evident on the 

2015 data set, where both terms are strongly variable due to the alternation of dry and wet 

conditions, but it is also visible on the 2014 data set, notably from DOY 224 to 227. 

As the 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 model is clearly able to reproduce observed data in the absence of stress, it will 

be used in the following part to detect, during the periods of stress of autumn 2014 and summer 

2015, potential anomalies in 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 which could be associated to BVOC reactivity. 

3.3 Analysis of ozone fluxes in stress conditions 
Time series of measured and modelled 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3, in stress conditions, are presented in Figure 5.a 

(September 2014) and Figure 6.a (July 2015). As previously, the partition of 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 between 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠, 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 and 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 is presented in Figures 5.b and 6.b, and the meteorological conditions 

are proposed in Figures 5.c-5.d and 6.c-6.d. 

Comparison with Figures 3 and 4 reveals that hydric stress leads to a strong reduction in 

𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠, which explains the reduction that can be observed in both measured and modelled 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3. 

This is in agreement with previous results concerning the effect of intensive hydric stress on 

stomatal exchanges of forest canopies (Picon et al., 1996; Ripullone et al., 2007), and notably 

on ozone stomatal exchanges (Gerosa et al., 2009; Panek et al., 2002). Furthermore, as the 

diurnal cycle of 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 is the main reason for the one of 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3  (which is clearly visible in Figures 

3 and 4), the latter is much less marked under stress conditions. Again, this is visible in time 

series of both measured and modelled 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 . In the mornings of DOY 199 and 203 of 2015, 

measured 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 exhibits a peculiar pattern, presenting high values during several hours. Since 

both mornings follow a short rainy event, this is likely to be due to a specific behaviour of the 

stomatal conductance. Indeed, during this water stress period, which takes place at a time 

when the trees seek to store carbon for their growth, it is probable that they take advantage of 

these rainfalls to reactivate their stomatal activity. However at this step, our modelled 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠 

(Figure 6.b) is unable to reproduce this peculiar behaviour.  
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Figure 5: Time series of a) measured and modelled global canopy conductance for ozone, b) 
modelled stomatal (gstom), cuticular (gcut) and soil (gsoil) conductances, c) friction velocity (u*) 

and relative humidity (RH), d) global radiation (Rg) and rainfall, for 12 days of late summer 

and autumn 2014, in stress conditions. 

 

Figure 6: Time series of a) measured and modelled global canopy conductance for ozone, 

b) modelled stomatal (gstom), cuticular (gcut) and soil (gsoil) conductances, c) friction velocity 

(u*) and relative humidity (RH), d) global radiation (Rg) and rainfall, for 12 days of summer 

2015, in stress conditions. 
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In a more systematical way, the dynamics of measured 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 exhibit a specific feature which is 

not reproduced by the model. Indeed, on most days, 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 starts to increase at sunrise, but 

surprisingly decreases a short time later to reach values close to zero, or even negative, 

around midday, before increasing again later in the afternoon. DOY 197 of 2015 is a perfect 

example of this particular behaviour, which cannot be explained by the model (Figure 5.a). We 

could hypothesize that the overestimation of the model appearing in Figures 5.a and 6.a 

results from an overestimation of 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 (Figures 5.b and 6.b). However, the good agreement 

between measured and modelled 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 on nocturnal data shows that the parameterization of 

𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 (eq-8 and eq-9) remains valid under stress conditions. Furthermore, no changes in the 

parameterization of the various components of the model (𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠, 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐𝑐 and 𝑔𝑔𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠𝑠) would allow 

to account for the negative values of 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 which are frequently observed at midday (DOY 256, 

257, 260, 261, 263 and 267 in 2014; DOY 195, 196, 198, 202 and 203 in 2015). 

A logical explanation of the observed phenomena would be the existence of a positive ozone 

flux, of opposite sign to the negative flux corresponding to O3 deposition. This positive flux 

would hence reflect O3 production below the flux measurement level, inside or just above the 

canopy, subsequently transferred by turbulent processes to the upper part of the atmospheric 

surface layer. The possible existence of positive ozone fluxes linked to O3 production has 

recently been suggested by Launiainen et al. (2013) and Plake et al. (2015). In maritime pine 

forests, which are strong monoterpene emitters (Aydin et al., 2014; Kesselmeier and Staudt, 

1999; Riba et al., 1987; Simon et al., 1994), O3 production is likely to result from monoterpene 

photo-oxidation by OH radicals (Atkinson and Arey, 2003; Curci et al., 2009; Derognat et al., 

2003; Seinfeld and Pandis, 2006). This is the hypothesis that drove our attempt to model O3 

production, and hence O3 positive fluxes, at Bilos site. 
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3.3 Modelling of ozone fluxes including an O3 production term 
As OH concentrations were not measured during the 2014 and 2015 campaigns, solar 

radiation (Rg) was used to simulate a realistic proxy of OH concentration ([𝑂𝑂𝑂𝑂] in molecules 

cm-3), in order to model O3 production, as in Launiainen et al. (2013), with a simple pseudo first 

order reaction rate related to Rg. The amount of monoterpenes (𝑀𝑀𝑀𝑀 in mol m-2), emitted by the 

ecosystem on the half-hourly time step of O3 flux computation, was simulated as an exponential 

function of air temperature (Ta), based on the studies by Simon et al. (1994) in the Landes 

forest. Therefore, the O3 production flux (in mol m-2 s-1) is defined as: 

𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝  = 𝑘𝑘𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝. [𝑂𝑂𝑂𝑂].𝑀𝑀𝑀𝑀 = 𝑘𝑘𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝.𝑓𝑓1(𝑅𝑅𝑔𝑔).𝑓𝑓2(𝑇𝑇𝑎𝑎) (eq-12) 

where 𝑘𝑘𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝 (6×10-11 cm3 molecule-1 s-1) is an appearing reaction rate constant for the 

ozone production (taken here as the mean reaction rate constant for OH with α- and β-pinene 

as they are reported as the main monoterpenes emitted by the maritime pine) and 𝑓𝑓1(𝑅𝑅𝑔𝑔) and 

 𝑓𝑓2(𝑇𝑇𝑎𝑎) are expressed as: 

𝑓𝑓1�𝑅𝑅𝑔𝑔� = 𝑎𝑎.𝑅𝑅𝑔𝑔     (eq-12.a) 

 𝑓𝑓2(𝑇𝑇𝑎𝑎) = e𝑏𝑏+𝑐𝑐.𝑇𝑇𝑎𝑎    (eq-12.b) 

where 𝑎𝑎 was set to 3×103 mol ° Watt-1, 𝑏𝑏 to 7.3 (unitless) and 𝑐𝑐 to 0.06 °C-1 from the calibration 

of the model on the 2014 data set. This reaction should not have a yield of 1 as the eq-12 

suggests, but the real is implicitely taken into account in the empiric coefficients. 

Consequently, the total ozone flux (in mol m-2 s-1) is expressed as: 

𝐹𝐹𝑂𝑂3 = 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑 + 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝   (eq-13) 

where the positive flux 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝 comes from eq-12 and the negative flux 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑 (in 

mol m-2 s-1) is computed from the modelled 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3 (eq-4) by inversing eq-2 then eq-1. 

Ozone flux model outputs are confronted to measured O3 fluxes in Figures 7.a (2014) and 8.a 

(2015), and the two components of the model (𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑 and 𝑂𝑂3) are represented in Figures 

7.b and 8.b, along with the measured O3 flux. Note that all O3 fluxes are plotted with a negative 

sign, in order to retain the convention from Figures 3 to 6 concerning the direction of vertical 

transfers. Hence, positive values of −𝐹𝐹𝑂𝑂3, like positive values of 𝑔𝑔𝑐𝑐𝑂𝑂3, correspond to a transfer 

from the atmosphere to the canopy. Lastly, global radiation and temperature, the two 
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meteorological parameters driving the O3 production model, are represented in Figures 7.c 

and 8.c, and Figures 7.d and 8.d, respectively.  
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Figure 7: Time series of a) measured and modelled 𝐹𝐹𝑂𝑂3, b) measured 𝐹𝐹𝑂𝑂3, modelled 

𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑 and modelled 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝, c) global radiation (Rg), d) air temperature (Ta), for 

12 days of late summer and autumn 2014, in stress conditions 

Figure 8: Time series of a) measured and modelled 𝐹𝐹𝑂𝑂3, b) measured 𝐹𝐹𝑂𝑂3, modelled 

𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑 and modelled 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝𝑝, c) global radiation (Rg), d) air temperature (Ta), for 

12 days of summer 2015, in stress conditions. 
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It can be seen that the introduction of the O3 production term, which is of the same order of 

magnitude as the O3 deposition term (Figures 7.b and 8.b), allows to fairly well reproduce the 

dynamics of the measured O3 flux. In particular, the inclusion of the O3 production term allows 

to model the midday drop mentioned in section 3.3, visible notably on DOY 197 and 198 of 

2015 (Figure 8.a), that the previous model (i.e. 𝐹𝐹𝑂𝑂3 𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑𝑑 in Figure 8.b) was unable to 

simulate. Let us emphasize that the simulation of the 2015 campaign still uses the values of 

coefficients 𝑎𝑎, 𝑏𝑏 and 𝑐𝑐 (eq-12.a and 12.b) established from the 2014 data set. Therefore, the 

good agreement between the modelled and measured O3 fluxes in 2015 shows the robustness 

of the new model. Concerning the 2015 data set, let us note that the discrepancies appearing 

in the mornings of DOY 199 and 203 do not reflect a default of the O3 production model. As 

explained in section 3.3, they are likely to result from a specific behaviour of the stomatal 

conductance after short rainy events occurring in the midst of a strong water stress period. 

4 Discussion 

A previous study by our groups highlighted frequent new particle formation associated with 

strong monoterpene ozonolysis during July 2015 (Kammer et al., 2017b). From this period, no 

additional negative O3 fluxes were observed, contrary to what was expected based on previous 

studies on BVOCs reactivity and ozone fluxes (Fares et al., 2010, 2012; Goldstein et al., 2004; 

Kurpius and Goldstein, 2003). The absence of additional ozone uptake means that VR BVOCs 

ozonolysis was not a major process contributing to the new particle formation observed at Bilos 

in July 2015. But the involvement of only weak amounts of VR BVOCs (i.e. few ppt) cannot be 

completely rejected.  

On the contrary, an O3 production was highlighted during both water stress periods (late 

summer/autumn 2014 and summer 2015). To the best of our knowledge, no observation of an 

ozone production from eddy-covariance fluxes was previously reported in the literature. The 

observed O3 production fluxes were well reproduced when both solar radiation and 

temperature were taken into account. The strong influence of solar radiation on O3 fluxes 

suggests that the process involved is either a direct photolysis, or a more complex process 

initiated by photochemical reactions. The temperature could promote an increase of the 

emissions of involved compounds such as BVOCs. Over all, it should be emphasized that this 

production is very fast as it strongly affects eddy covariance fluxes. In this context, we 

hypothesized that the photochemical reaction of monoterpenes with OH radicals can be 

responsible for the observed ozone production. If this ozone production cannot be directly 

linked to the nocturnal new particle formation, it may be seen as a marker of a strong 

photochemical period. 
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Such photooxidation of BVOCs could be very relevant because it implies a source of 

oxygenated VOCs that may contribute to SOA formation (Hallquist et al., 2009; Lee et al., 

2006). Thanks to atmospheric chamber studies, the O3 formation from BVOC photooxidation 

is a well-known process (Atkinson and Arey, 2003; Seinfeld and Pandis, 2006; Yasmeen et 

al., 2011). The fast reaction between OH radicals and alkenes mostly occurs through OH 

addition on the double bond and produces, in the presence of oxygen, peroxy radicals 

according to the following reaction: 

Then, the reaction between peroxy radicals (RO2) and NO is known to produce significant 

amount NO2, subsequently photolysed to generate O3 (Atkinson and Arey, 2003; Seinfeld and 

Pandis, 2006):  

𝑅𝑅𝑅𝑅2  + 𝑁𝑁𝑁𝑁 →  𝑅𝑅𝑅𝑅 +  𝑁𝑁𝑁𝑁2    (R-2) 

𝑁𝑁𝑁𝑁2  + ℎ𝑣𝑣 →  𝑁𝑁𝑁𝑁 +  𝑂𝑂(3𝑃𝑃)     (R-3) 

𝑂𝑂2  + 𝑂𝑂(3𝑃𝑃) + 𝑀𝑀 →  𝑂𝑂3 +𝑀𝑀    (R-4) 

This chemical mechanism is recognized to influence O3 concentrations at regional and larger 

scales, notably by disrupting the Leighton cycle (Curci et al., 2009; Derognat et al., 2003; 

Kuhlmann et al., 2004; Solmon et al., 2004). On the opposite, our results showed a fast local 

production, and NOx levels were low at our site (only few ppb, see Kammer et al. (2017a and 

2017b)). This means that chemical mechanisms responsible for the O3 production at Bilos site 

were different.  

There is a possibility that in canopy conditions at our site encourage specific reactions 

pathways, maybe involving peroxy radicals. The self-recombination of peroxy radicals, or for 

example their reaction with hydroperoxyl radicals, can also produce ozone when the VOC 

precursor is an aldehyde (Tyndall et al., 2001):  

𝑅𝑅𝑅𝑅(𝑂𝑂)𝑂𝑂2  + 𝐻𝐻𝐻𝐻2 →  𝑅𝑅𝑅𝑅(𝑂𝑂)𝑂𝑂𝑂𝑂 +  𝑂𝑂3      (R-5a) 

 →  𝑅𝑅𝑅𝑅(𝑂𝑂)𝑂𝑂𝑂𝑂𝑂𝑂 + 𝑂𝑂2                (R-5b) 

→  𝑅𝑅𝑅𝑅(𝑂𝑂)𝑂𝑂 +  𝑂𝑂𝑂𝑂 +  𝑂𝑂2          (R-5c) 

The branching ratio for these pathways are assumed to be around 0.2, 0.4 and 0.4 

respectively, but are highly uncertain and depend notably on the VOC structure. Another 

(R-1) 
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possibility is that different BVOCs have been emitted in large quantities, because the influence 

of the water stress could promote specific BVOC emissions (Laothawornkitkul et al., 2009; 

Peñuelas and Staudt, 2010). For example, the Green Leaf Volatiles (GLV), a family of 

oxygenated compounds, are recognized as markers for stress conditions (Brilli et al., 2011). 

Oxygenated BVOCs can also react fastly with OH radicals and form ozone through a complex 

mechanism (Mellouki et al., 2015). However, their ability to form O3 is not clearly understood 

and highly depend on their structure (Tyndall et al., 2001). 

Our results showed that the deposition O3 fluxes were greatly reduced in summer 2015 (Figure 
6a) comparing to the previous summer in 2014 (Figure 3a). This result means that during 

water stressed summer, the role of the forest as an ozone sink is strongly reduced, and may 

even be cancelled mostly due to the ozone production. As a consequence of global warming, 

summers are going to be dryer and hotter, and drought episodes will be more frequent 

especially in the region of the South West of Europe (IPCC, 2013). In the future, water stressed 

summer, like 2015, will be very usual. Considering our results, we can expect that the forest 

will not act as a sink for ozone, and, in worst cases become a source of ozone. Chemistry-

transport model will greatly help to investigate this question. 

4 Conclusions and perspectives 

O3 eddy covariance measurements have been performed over a maritime pine stand and 

partitioned into stomatal, cuticular and soil pathways in 2014 and 2015. The aim of the study 

was to characterize O3 fluxes in a water stress period where BVOC reactivity was strong. For 

that purpose, outputs of the physical model were compared with eddy covariance 

measurements, because differences between modelled and measured O3 fluxes may be 

interpreted as the consequences of chemical processes associated to BVOC reactivity. 

From this study, we can conclude that no additional negative O3 fluxes have been observed at 

Bilos site, in relation with monoterpene ozonolysis linked to new particle formation. However, 

a significant source of O3 under the measurement level, inside or above the canopy, was 

highlighted during water stress periods, both in late summer/autumn 2014 and summer 2015. 

Such an O3 source has never been evidenced before using eddy covariance measurements. 

We hypothesized a photochemical source of O3, based on monoterpene reaction with OH 

radicals. As a first approach, the O3 source parametrization developed here enabled to 

reproduce satisfyingly the O3 fluxes observed during the stress period. 

The real chemical mechanisms involved in this ozone production have been discussed. As the 

well-known mechanisms implying the presence of NOx do not seem to occur at our site, 
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different mechanisms have been proposed, based on peroxy radicals chemistry or 

stress induced BVOCs, such as the Green Leaf Volatiles for example. 

Finally, to confirm that ozone production is due to BVOCs photooxidation, direct 

measurements of OH radicals as well as direct BVOC emissions from all the ecosystem 

components (pines, understorey species and litter) are necessary. Also, the characterization 

of these emissions can help to determine whether oxygenated compounds are involved in the 

photochemical production of ozone. Measurements of peroxy radicals and hydroperoxyl 

radicals will also be of great interest to elucidate chemical reactions responsible for the ozone 

production. 
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V.5) Formation et flux de particules 

V.5.1) Objectifs et méthodologie 

Il a été mis en évidence (c.f. articles 1 et 2, sections V.2 et V.3) que les épisodes de NPF 

observés en 2014 et 2015 sur le site de Bilos s’interrompent systématiquement au lever du 

soleil, avec la reprise de la turbulence. Ensuite, on n’observe généralement plus de NPF en 

phase diurne (à l’exception de 2 épisodes diurnes en 2015, seulement, sur une période de 3 

semaines). Les mesures de granulométrie montrent que la concentration des particules issues 

des processus de NPF (nucléation puis grossissement), qui ont des diamètres de l’ordre de 

50 à 100 nm, diminue fortement dès le lever du soleil. Cette observation interroge sur le 

devenir de ces particules qui, sous l’effet de la turbulence diurne, peuvent être déposées sur 

la végétation et le sol de l’écosystème, ou transférées vers de plus hautes altitudes dans 

l’atmosphère. 

Afin de répondre à cette question, formulée dès l’issue de la campagne de l’été 2014, il a été 

décidé d’associer aux mesures de granulométrie (par SMPS), un dispositif de mesure de flux 

de particules par eddy-covariance, à l’aide du capteur rapide PPS PEGASOR (section III.3.4 

et en particulier III.3.4.c). En vue de mettre en place ce nouveau dispositif, dans des conditions 

optimales, lors de la campagne prévue pour l’été 2015, des premiers tests de mesure des flux 

ont été effectués à la fin de l’été 2014, mais sans qu’il soit possible d’y associer des mesures 

par SMPS. 

V.5.2) Résultats de la pré-campagne d’août-septembre 2014 

Les résultats les plus marquants de cette pré-campagne sont présentés dans la Figure 5.8. 

La Figure 5.8.a montre la vitesse d’échange (flux normalisé par la concentration) des 

particules détectées par le PEGASOR (particules dont les diamètres aérodynamiques sont 

compris entre 7 nm et 3 µm). Les valeurs positives de cette vitesse d’échange (Ve) traduisent 

des flux ascendants, de l’écosystème vers l’atmosphère, tandis que les valeurs négatives 

traduisent des flux de dépôt de particules sur le couvert végétal. Ainsi, lors des 30, 31 août et 

4 septembre on observe des flux majoritairement positifs durant la journée, tandis que les 1er, 

2 et 3 septembre, ceux-ci sont positifs le matin et négatifs l’après-midi. Durant la nuit, les flux 

sont constamment nuls, en raison des faibles niveaux de turbulence, dont attestent les faibles 

valeurs de la vitesse de frottement (u*, Figure 5.8.c). 
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Figure 5-8 : Séries chronologiques a) de la vitesse d’échange (Ve en cm s-1) des particules 

dont les diamètres aérodynamiques sont compris entre 7 nm et 3 µm, b) du rayonnement 

global (Rg en Watt m-2) et de la pluie (en mm), c) de la vitesse de frottement (u* en m s-1) et 

de la direction du vent (en °) et d) du rapport de Bowen (ratio du flux de chaleur sensible sur 

le flux de chaleur latente) durant la pré-campagne d’août-septembre 2014. On notera que les 

échelles des figures a) et d) ont été fixées au regard des Figures 5.10.a et 5.10.d afin de 

faciliter leur comparaison. On notera également l’absence de pluie dans la Figure 5.8.b. 
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Il est important de souligner que l’alternance des valeurs de flux (positifs le matin et négatifs 

l’après-midi) apparaît uniquement par vent d’Est bien établi (Figure 5.8.c), c’est-à-dire lorsque 

la masse d’air est d’origine continentale. On peut dès lors penser que deux processus de 

transfert sont alors en compétition, l’un correspondant à l’émission locale de particules par la 

forêt, l’autre au dépôt de particules d’origines régionales, plus oxydées lors de leur transport. 

Ceci a déjà été rapporté par Farmer et al. (2013), à partir d’observations sur une forêt de pins 

ponderosa. 

Pour les autres directions de vent, ce sont les processus d’émission de particules par la forêt 

qui dominent toute la journée, dans des conditions météorologiques (fort rayonnement, 

absence de précipitations, faibles vitesses de vent durant la nuit, …) similaires à celles 

identifiées comme favorisant la formation de nouvelles particules (articles 1 et 2). Néanmoins, 

en l’absence de mesures de granulométrie durant cette pré-campagne, il n’a pas été possible 

d’établir un lien entre formation nocturne et émission diurne de particules. C’est l’objet de la 

section suivante, qui présente les résultats de la campagne de juin-juillet 2015, associant 

mesures de flux et de granulométrie. 

V.5.3) Résultats de la campagne de juin-juillet 2015 

La première partie de la campagne de mesure, qui s’est déroulée en juin 2015 (Figure 5.9), a 

été marquée par des conditions météorologiques défavorables à la NPF. En effet, l’alternance 

rapide de journées ensoleillées et pluvieuses (Figure 5.9.b) n’a pas permis que s’établissent 

durablement les conditions dans lesquelles des processus de NPF avaient été observés 

durant l’été 2014 (article 1). 

Ainsi, l’ensemble des mesures de granulométrie effectuées durant le mois de juin sont à 

l’image de celles présentées dans la Figure 5.9.a, qui ne montrent pas d’épisodes de NPF. 

Les mesures de flux de particules  (Figure 5.9.a) ne font apparaître aucune tendance claire, 

ni dans le sens d’un flux positif, ni dans le sens d’un dépôt, contrairement à ce que nous avions 

pu observer durant la pré-campagne précédente. 
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Figure 5-9 : Séries chronologiques a) de la vitesse d’échange (Ve en cm s-1) des particules 

dont les diamètres aérodynamiques sont compris entre 7 nm et 3 µm, et de la distribution 

granulométrique des particules entre 10 nm et 478 nm, b) du rayonnement global (Rg en 

Watt m-2) et de la pluie (en mm), c) de la vitesse de frottement (u* en m s-1) et de la direction 

du vent (en °) et d) du rapport de Bowen (ratio du flux de chaleur sensible sur le flux de chaleur 

latente) en juin 2015. On notera là encore que les échelles des figures a) (pour Ve) et d) ont 

été fixées au regard des Figures 5.10.a et 5.10.d afin de faciliter leur comparaison. 
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A l’opposé du mois de juin, le mois de juillet 2015 (Figure 5.10) a été caractérisé par un temps 

ensoleillé, chaud et sec, favorisant la NPF (article 2). Ceci est illustré par la Figure 5.10.a qui 

montre des épisodes de NPF significatifs observés lors de cette période. Comme nous l’avons 

déjà évoqué, ces épisodes nocturnes de NPF s’interrompent de façon systématique et quasi-

instantanée au lever du jour (voir le rayonnement global sur la Figure 5.10.b), ce qui 

correspond précisément au moment où apparaît un flux positif de particules (Figure 5.10.a), 

dont l’intensité est d’ailleurs bien supérieure à celle observée fin août-début septembre 2014. 

En effet, les vitesses d’échange de particules, qui ne dépassaient pas 0,03 cm s-1 lors de cette 

première pré-campagne, atteignent ici des valeurs de l’ordre de 0,1 cm s-1 en milieu de journée. 

Ceci est peut-être la conséquence de rapports de Bowen plus élevés en juillet 2015 (Figure 
5.10.d) qu’en août-septembre 2014 (Figure 5.8.d), traduisant un stress hydrique fort dans le 

premier cas et inexistant dans le second. Au vu des résultats obtenus (articles 1 et 2), nous 

pouvons affirmer que les conditions météorologiques et physico-chimiques étaient moins 

propice à la NPF fin août-début septembre 2014, malgré un temps ensoleillé, traduisant une 

source de particules moins intense en regard de juillet 2015. 

En l’absence de mesures de granulométrie, les mesures de flux d’août-septembre 2014 

restent difficiles à interpréter, mais celles obtenues en juillet 2015 montrent clairement le lien 

existant entre les NPF nocturnes et les flux positifs de particules qui y font suite dès le lever 

du jour. Ces résultats indiquent donc qu’une partie au moins des particules nouvellement 

formées durant la nuit au niveau de la forêt, est transférée vers l’atmosphère par la turbulence 

diurne. Si l’on ne peut exclure l’hypothèse qu’une fraction des particules formées a été 

déposée sur le couvert, il est clair que le rôle de source de particules joué par la forêt 

prédomine sur celui de puits. 
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Figure 5-10 : Séries chronologiques a) de la vitesse d’échange (Ve en cm s-1) des particules 

dont les diamètres aérodynamiques sont compris entre 7 nm et 3 µm, et de la distribution 

granulométrique des particules entre 10 nm et 478 nm, b) du rayonnement global (Rg en 

Watt m-2) et de la pluie (en mm), c) de la vitesse de frottement (u* en m s-1) et de la direction 

du vent (en °) et d) du rapport de Bowen (ratio du flux de chaleur sensible sur le flux de chaleur 

latente) en juillet 2015. 
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V.5.4) Conclusion 

Le transfert vers l’atmosphère des particules formées durant la nuit est un résultat 

particulièrement important, car il signifie que celles-ci sont susceptibles d’être transportées et 

d’avoir in fine un impact sur la qualité de l’air et sur le climat. C’est un résultat tout à fait original 

par rapport aux études précédentes traitant de mesures de flux en lien avec la formation de 

nouvelles particules. En effet, jusqu’ici les épisodes de formation de particules, observés 

exclusivement en phase diurne, étaient corrélés avec une augmentation des flux de dépôt. 

Ceci a été montré à plusieurs reprises en forêt boréale (Buzorius et al., 2000, 2001; Nilsson et 

al., 2001; Ruuskanen et al., 2007) et en milieu urbain (Conte et al., 2015). Mais le fait 

d’observer que les particules nouvellement formées en phase diurne se déposent 

effectivement restait une hypothèse. Celle-ci a été confirmée récemment par Deventer et al. 

(2015), à partir de mesures de flux de particules par classe de taille sur une forêt d’épicéa, qui 

montrent clairement un dépôt important des particules les plus fines, juste après leur formation. 

Ceci traduit le fait que la formation diurne de particules s’effectue en majorité au-dessus du 

niveau de mesure des flux, sur l’ensemble de la couche limite atmosphérique, d’où elles se 

déposent ensuite vers la biosphère. 

Les résultats obtenus ici montrent eux des flux allant de la biosphère vers l’atmosphère, 

suggèrant que la formation nocturne de nouvelles particules dans la couche de surface stable, 

s’effectue en majorité en-dessous du niveau de mesure des flux et donc au sein même de 

l’écosystème ou dans les premiers mètres au-dessus. 

Ces deux types de résultats ne sont pas contradictoires mais au contraire complémentaires. 

Les nôtres demanderont néanmoins à être confirmés à l’aide de mesures de flux avec 

ségrégation de taille (Deventer et al., 2015) et/ou spéciation chimique (Farmer et al., 2013), 

qui devraient permettre de préciser les mécanismes physico-chimiques impliqués dans la 

formation nocturne de particules et leur devenir. 
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Chapitre VI) Conclusions et perspectives 
 

L’objectif de ce travail de thèse était d’améliorer l’état de nos connaissances sur les processus 

de formation et du devenir de l’AOS, en lien avec la réactivité des COVB avec les oxydants de 

l’atmosphère et en particulier l’ozone, en utilisant le potentiel de l’écosystème landais en tant 

que source d'AOS biogénique. Pour répondre aux questions posées, le site de mesure 

sélectionné, situé sur la commune de Salles et intégré au réseau ICOS, a été préalablement 

caractérisé par une étude statistique météorologique complète (température, rayonnement, 

vitesse et direction du vent, calcul de rétrotrajectoires) sur 5 années. Ensuite, deux campagnes 

de terrain ont été menées en juin/juillet 2014 et au cours du mois de juillet 2015, pour 

lesquelles la caractérisation de l‘atmosphère a été réalisée par la mesure des paramètres 

complémentaires physiques (flux de quantité de mouvement, de chaleurs sensible et latente, 

de CO2, d’ozone et de particules, ainsi que la distribution granulométrique des particules) et 

chimiques (concentrations en NOx, SO2, O3, COVB dont la spéciation des monoterpènes et 

leur produits d’oxydation, composition de la phase particulaire). 

Grace aux résultats issus de ces campagnes de mesure, nous avons tout d’abord pu 

démontrer que la forêt des Landes constitue une source significative de particules fines pour 

l’atmosphère, au travers d’épisodes nocturnes de formation de nouvelles particules (NPF). Ce 

résultat est particulièrement original car les épisodes de NPF rapportés jusqu’ici dans la 

littérature étaient quasi-exclusivement observés le jour. La fréquence d’apparition de ces 

épisodes s’est avérée relativement élevée, que ce soit en 2014 (25%) ou en 2015 (55%). Les 

conditions météorologiques et physico-chimiques qui favorisent la NPF à Bilos ont été 

caractérisées : température, ensoleillement, et concentration en monoterpènes élevés, 

humidité relative et vitesse du vent faibles, ce qui traduit une stratification de la couche limite 

nocturne (caractérisée par une valeur de 1/u* élevée). 

Au cours de chacune des campagnes de terrain, nous avons pu observer que les 

concentrations en monoterpènes étaient maximales au cours de la nuit et largement dominées 

par l’α- et le β-pinène (à plus de 90%), atteignant des concentrations très élevées en regard 

de la littérature (jusqu’à 35 ppb). De plus, une anti-corrélation marquée entre les 

concentrations d’ozone et de monoterpènes a été observée, suggérant une réaction entre ces 

deux composés. Cette réactivité a pu être caractérisée notamment par l’étude de la variation 

du rapport entre α- et β-pinène, démontrant la prédominance de l’ozonolyse des 

monoterpènes, systématiquement à partir de l’après-midi jusqu’au lendemain matin. La 

mesure du pinonaldehyde et de la nopinone, produits majoritaires en phase gazeuse de 
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l’ozonolyse de l’α- et du β-pinène, a permis de confirmer la réaction entre ozone et 

monoterpènes sur le site de Bilos. De plus, les acides pinique et pinonique, traceurs d’AOS 

formés par l’oxydation de l’α- et du β-pinène, ont été identifiés en phase particulaire. Leur 

concentration s’élève à plus de 25 ng m-3, ce qui est parmi les valeurs les plus hautes 

rapportées dans la littérature. Enfin, la confrontation de ces résultats aux épisodes de NPF a 

démontré que l’ozonolyse de l’α- et du β-pinène contribue fortement aux NPF sur le site de 

Bilos. Nous pouvons dès lors affirmer que les émissions de monoterpènes de la forêt des 

Landes contribuent de manière importante à la formation de matière particulaire 

atmosphérique et donc à la formation d’AOS en forêt des Landes, et sont largement impliquées 

dans les processus de NPF. 

La modélisation des flux d’ozone au-dessus de la canopée par partition entre ses trois termes 

principaux (dépôts stomatique, cuticulaire et au sol) reproduit bien le flux observé dans la 

plupart des cas. Une sous-estimation du dépôt aurait pu révéler un puits supplémentaire tel 

que des réactions avec certains COVB émis par le pin maritime, très réactifs avec l’ozone 

(comme certains sesquiterpènes) lors des épisodes de NPF, mais le bon accord entre flux 

d’ozone mesurés et modélisés renforce l’importance du rôle de l’α- et du β-pinène dans les 

épisodes de NPF. A l’inverse, dans certaines conditions (stress hydrique/thermique) une 

production d’ozone a pu être mise en évidence par la comparaison entre les sorties du modèle 

physique de dépôt développé dans ce travail et les mesures de flux d’ozone. Ce résultat 

constitue une première dans la mise en évidence de la formation d’ozone au-dessus des 

couverts forestiers à l’aide de mesures de flux par Eddy-covariance. La production d’ozone 

observée dépendant à la fois du rayonnement global et de la température a pu être modélisée 

à l’aide d’un algorithme d’émission de terpènes (dépendant de la température), et un substitut 

de la concentration en radical OH (basé sur le rayonnement global). Cette paramétrisation 

suggère donc que pendant la période de stress hydrique, la réactivité entre les radicaux OH 

et les monoterpènes engendre localement une production significative d’ozone. Une telle 

réactivité implique la formation de composés oxydés semi-volatils, et donc potentiellement la 

formation d’AOS. 

L’analyse de la composition chimique de la phase particulaire a permis de caractériser la 

formation d’AOS dans la forêt des Landes. En effet, de nombreux traceurs moléculaires de 

l’oxydation des COVB ont été retrouvés dans les particules prélevées sur le site de mesure, 

tels que le MBTCA, les acides pinique et pinonique, et des dimères de ces produits d’oxydation 

comme l’ester pinylpinonique ou l’ester pinyldiaterpénylique. Ces produits d’oxydation en 

phase particulaire confirment donc que l’oxydation des COVB, et en particulier de l’α- et du β-
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pinène avec l’ozone, génère des composés oxydés en phase gazeuse qui sont ensuite 

transférés vers la phase particulaire et contribuent à la formation d’AOS 

La mesure du flux de particules par eddy-covariance a mis en évidence que les matins qui 

suivent les épisodes de NPF nocturnes étaient largement dominés par des flux positifs, qui 

traduisent un transfert depuis la canopée vers l’atmosphère. Ces flux positifs suggèrent que la 

formation nocturne de nouvelles particules, dans la couche de surface stable, s’effectue en 

majorité en-dessous du niveau de mesure des flux et donc à l’intérieur de l’écosystème ou 

dans les premiers mètres juste au-dessus. Nous avons alors fait l’hypothèse que les particules 

formées au cours des épisodes de NPF sont transférées dès la reprise de la turbulence, depuis 

la canopée vers les plus hautes couches de l’atmosphère. Ce résultat confirme le rôle de 

source de particules joué par la forêt des Landes.  

Les résultats obtenus ici répondent ainsi à plusieurs objectifs prioritaires définis par l’ADEME 

concernant la recherche sur la qualité de l’air, identifiés dans la section II.3. En effet, ce travail 

de thèse a permis de mettre en évidence une nouvelle source de particules fines au travers 

des épisodes de NPF nocturnes. De plus, la forêt des Landes a montré que sa capacité à 

constituer un puits d’ozone pouvait être largement réduite dans des conditions de stress 

hydrique, à cause d’une source d’ozone proche du niveau de la canopée. Ces résultats 

rejoignent une des priorités de l’ADEME qui est d’améliorer la caractérisation des émissions 

de polluants et l’identification de nouveaux processus de formation de polluants secondaires. 

Ce travail a aussi permis de caractériser les précurseurs d’AOS émis par les pins maritimes, 

qui sont ici essentiellement l’α- et le β-pinène. Leur réactivité a notamment pu être évaluée par 

l’étude de la formation de plusieurs produits d’oxydation en phase gazeuse et de leur 

dynamique nocturne. Ces résultats permettent donc de mieux appréhender l’évolution en 

champ proche (dans la canopée dans notre cas) des précurseurs de polluants secondaires, 

comme recommandé par l’ADEME. Ces résultats s’insèrent ainsi dans la problématique de 

l’amélioration de la compréhension des processus d’origine biogénique à la pollution 

atmosphérique d’origine secondaire. 

Nous pouvons ainsi confirmer par l’apport de ces résultats et de leur singularité que la forêt 

des Landes constitue réellement un « laboratoire à ciel ouvert » pour l’étude des AOS 

biogéniques, illustrant la significativité de mécanismes physico-chimiques non-pris en compte 

jusqu’ici par les modèles de chimie-transport de la qualité de l’air et du climat. Les perspectives 

qu’ouvre ce travail de thèse sont donc nombreuses. Elles se déclinent notamment à travers 

les projets LANDEX (LEFE-CHAT) rassemblant à un consortium de 14 laboratoires et 

CERVOLAND (PRIMEQUAL). Ces projets, ainsi que les futures études menées en forêt 
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landaise, permettront de compléter les résultats obtenus dans cette thèse, et répondre aux 

questions scientifiques que ce travail a soulevé. 

En particulier, si l’ozonolyse de l’α- et du β-pinène forme de nombreux produits d’oxydation qui 

participent à la formation de nouvelles particules, il est actuellement impossible de déterminer 

si ces produits sont impliqués à la fois dans la nucléation et le grossissement, ou seulement 

dans une partie des processus impliqués dans les épisodes de formation de nouvelles 

particules. Pour cela, des mesures de la composition chimique de la phase particulaire en 

ligne devraient permettre d’identifier les voies de formation des nouvelles particules au cours 

de la nuit. De plus, des mesures de distribution granulométrique en nombre pour les diamètres 

les plus fins de l’aérosols et non mesurés avec le SMPS dans cette étude permettront de mieux 

caractériser les premières étapes de la NPF (i.e. la nucléation). L’utilisation d’un capteur de 

type NAIS  (Neutral clusters and Air Ion Spectrometer) pourraît ainsi être envisagée. 

La mesure des émissions de COVB des pins maritimes mais aussi des espèces composant le 

sous-bois (ajonc européen, callune, fougère aigle et molinie) et de la litière sont indispensables 

pour renseigner l’origine des précurseurs d’AOS. De telles mesures sont prévues pour les 

futures campagnes menées dans le cadre du projet LANDEX, en collaboration avec les 

laboratoires CEFE (Centre d’Ecologie Fonctionnelle et Evolutive) et IMBE (Institut 

Méditerranéen de Biodiversité et d’Ecologie marine et continentale) 

Des mesures de radicaux, notamment des radicaux HOx (OH et HO2) sont également 

nécessaires afin de caractériser de manière complète les oxydants susceptibles de réagir avec 

les COVB précurseurs d’AOS. De même, des mesures de radicaux peroxyles semblent 

essentielles pour identifier les voies réactionnelles principales des monoterpènes au sein de 

la canopée, que ce soit avec le radical OH ou avec l’ozone. 

Par ailleurs,  des mesures de flux, en particulier d’ozone, à différents niveaux permettront de 

renseigner les mécanismes responsables de sa formation. Ces mesures permettront 

d’identifier si la production d’ozone se déroule seulement au niveau de la canopée, ou bien 

sur l’ensemble du couvert végétal ou encore dans la couche de surface située juste au-dessus 

de la canopée. Afin de confirmer l’hypothèse du transfert, dès la reprise de la turbulence, des 

particules formées dans la nuit vers l’atmosphère, des mesures de flux de particules par 

discrimination de taille (avec un impacteur électrique basse pression type ELPI+) et/ou de 

spéciation chimique (avec un spectromètre de masse à aérosols) seront aussi nécessaires. 

Des campagnes de mesures simultanées sur plusieurs sites au sein de la forêt des Landes 

pourraient également fournir des informations essentielles quant à la formation et au devenir 

de l’AOS en forêt des Landes, selon une approche de type « Lagrangienne » qui inclurait une 
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mesure simultanée sur différents sites localisés le long d’un transect orienté selon la direction 

des vents dominants. Une combinaison de trois sites apparait alors comme idéale : un premier 

site localisé sur le littoral permettrait de caractériser pleinement les apports atmosphériques 

de l’océan Atlantique. Ensuite, deux sites dont l’un pourrait être Bilos (à 23 km du littoral 

Atlantique) et un troisième encore plus éloigné de l’océan donnerait accès à une meilleure 

compréhension de l’évolution de l’aérosol au-dessus de la forêt des Landes, et la spatialisation 

de la NPF nocturne serait aussi renseignée par cette approche. En particulier, le vieillissement 

de l’aérosol (évolution de la composition chimique de l’aérosol sous l’exposition au 

rayonnement et aux oxydants de l’atmosphère) est une composante actuellement peu 

renseignée dans la modélisation de l’aérosol, et très peu étudiée sur le terrain. L’approche de 

type Lagrangienne proposée ici permettrait donc d’étudier le vieillissement de l’AOS au cours 

de son transport dans un site très homogène. 

Finalement, les résultats de ces travaux ont pour vocation d’être intégrés dans les modèles de 

chimie atmosphérique. Ils présentent à la fois un intérêt pour la modélisation 0D détaillant les 

processus physico-chimiques impliqués, et un intérêt pour la modélisation à l’échelle régionale 

par des modèles de chimie-transport. Dans ce but, des travaux de modélisation sont envisagés 

en collaboration avec le LA (Laboratoire d’Aérologie) et le LISA (Laboratoire interuniversitaire 

des Systèmes Atmosphériques).  

L’ensemble de ce travail permet donc de caractériser la forêt des Landes comme un 

écosystème simplifié qui regroupe un maximum de conditions physico-chimiques (très fortes 

concentrations en monoterpènes, ozone, présence de produits d’oxydation en phases 

gazeuse et particulaire, faible influence anthropique, etc.)  favorisant la formation d’AOS, 

démontrant tout son intérêt en tant qu’écosystème modèle pour l’étude in situ de la formation 

et du devenir de l’AOS d’origine biogénique. 
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Annexe 1



Annexes 

 247 

 
  

Figure A-1 : Séries temporelles du rayonnement global (en Watt m-2) mesuré sur le site de Bilos 

pour les années a) 2005, b) 2006, c) 2007, d) 2008, e) 2009 et f) 2010. La comparaison des 

années entre elles renseigne la période photochimique la plus active 
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Annexe 2
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Figure A-2 : Séries temporelles de la température de l’air (en °C) mesurée sur le site de Bilos 

pour les années a) 2005, b) 2006, c) 2007, d) 2008, e) 2009 et f) 2010. La comparaison des 

années entre elles renseigne la période susceptible de présenter les émissions de COVB les 

plus fortes. 
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Annexe 3 
a) 2007 
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b) 2008  
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c) 2009  
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d) 2010 

  

Figure A-3 : Roses des vents obtenues sur le site de Bilos pour chaque catégorie de vitesse 

de vent au cours des années a) 2007, b) 2008, c) 2009 et d) 2010. La catégorie 1 correspond 

à des vents dont la vitesse est < 0,5 m s-1, la catégorie 2 à des vents de vitesses comprises 

entre 0,5 m s-1 et < 3 m s-1, et la catégorie 3 à des vents dont la vitesse est > 3 m s-1. L’échelle 

des ordonnées exprime le pourcentage de vents originaires d’une direction sur la période 

donnée. 
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Annexe 4 
 

 
Annexe 5 

Figure A-4 : Schéma du principe de fonctionnement de l’analyseur d’ozone à absorption UV 

(APOA 370, HORIBA) 

 

Figure A-5 : Schéma du principe de fonctionnement de l’analyseur d’oxydes d’azote à 

chimiluminescence (APNA 370, HORIBA). PM : photo-multiplicateur 
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Annexe 6 

Annexe 7  

Figure A-6 : Schéma du principe de fonctionnement de l’analyseur de dioxyde de soufre 

(Teledyne API, 100E). PM : photo-multiplicateur 

Figure A-7: Schéma du sytème d’étalonnage du PTR-TOF-MS utilisé au cours des campagnes 

de mesures sur le site de Bilos. 
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Annexe 8 

  

Figure A-8 : Evolution de la sensibilité du PTR-TOF-MS vis-à-vis des monoterpènes au 

cours des campagnes de terrain 2014 et 2015 sur le site de Bilos.  
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Annexe 9 

Figure A-9 : Captures d’écran du logiciel développé par Pierre-Marie Flaud (EPOC) pour le 

traitement des données PTR-TOF-MS. 
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Annexe 10 
Protocole pour la préparation et l’analyse des filtres LANDEX (d’après 

le rapport de stage de master 2 d’A. Chazeaubeny, 2016) 

Des poinçons de 47 mm de diamètre sont faits sur chaque filtre terrain (de diamètre 

150 mm) et sont introduits dans des tubes de centrifugation en polypropylène de 15 ml. Dans 

le cas du blanc protocole et des échantillons dopés, les poinçons de 47 mm de diamètre sont 

faits sur des filtres vierges. Une solution d’acide camphorsulfonique, concentrée à 30 µg.g-1 

d’acétonitrile, est ajoutée dans tous les échantillons (15 µl), la quantité introduite exacte étant 

mesurée par gravimétrie. Pour les échantillons dopés, une solution mélange contenant les 

trois composés natifs (acide pinique, acide pinonique et acide tétraméthylèneglutharique) est 

ajoutée en quantité connue (10 µl) en plus de l’étalon interne.  

Après l’ajout des étalons, 3 ml d’un mélange acétonitrile/H2O (70/30) sont introduits 

dans les différents échantillons. Tous les tubes de centrifugation sont introduits dans un bécher 

rempli à moitié d’eau milli-Q, lui-même placé dans un bain à ultrasons pour extraire les 

échantillons pendant 45 minutes à une puissance de 30 Watts. Après l’étape d’extraction, les 

extraits sont transférés dans de nouveaux tubes de centrifugation de 15 ml et les parois des 

premiers tubes sont rincées trois fois avec 1 ml d’acétonitrile afin de récupérer le maximum 

d’extrait. Les premiers tubes, contenant toujours les filtres, sont conservés dans un 

congélateur pour sauvegarde.  

Les extraits sont ensuite centrifugés pendant 2 minutes à 5000 tour min-1 puis 

transférés dans de nouveaux tubes de centrifugation de 15 ml, en prenant soin de ne pas 

verser la matière particulaire présente au fond des anciens tubes. Enfin, les extraits sont 

reconcentrés sous flux d’azote à 35°C jusqu’à environ 100 µL, puis transférés dans des flacons 

d’injection (pesés au préalable). Les parois des tubes de centrifugation sont rincées trois fois 

avec 100 µL d’un mélange H2O/acétonitrile (90/10) pour arriver à un volume final d’environ 

400 µL dans chaque échantillon.  

Pour finir, 15 µL d’une solution d’acide octanoïque (étalon seringue), concentrée à 519 

µg g-1 d’acétonitrile, sont ajoutés à tous les extraits, la quantité introduite exacte étant mesurée 

par gravimétrie. Les flacons d’injection sont ensuite vortexés, pesés et conservés au 

congélateur jusqu’à leur analyse. Au moment de l’injection chromatographique, 50 µL de 

l’extrait sont prélevés dans chaque échantillon et introduits dans d’autres flacons d’injection 

contenant un restricteur. Les solutions étalons sont également préparées juste avant l’analyse 

des échantillons en LC-QTOF-MS. 
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