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Résumé

La surveillance de la qualité de ’air est actuellement effectuée avec des mesures de concentration
et a partir d’outils de modélisation de la dispersion atmosphérique. Ces modéles numériques évaluent
les concentrations des polluants avec une résolution spatio-temporelle plus fine que les mesures.
Néanmoins, les estimations fournies par ces modeles sont moins précises que les mesures. Dans
ce projet de recherche, nous avons étudié les approches de couplage d’échelles et d’assimilation de
données pour améliorer les estimations fournies par le modele de dispersion atmosphérique SIRANE,
dédié a I’échelle urbaine.

L’approche de couplage d’échelles consiste a déterminer les conditions aux limites d’une simu-
lation & partir d’une autre simulation a plus grande échelle. Au cours de ce travail de these, nous
avons analysé trois méthodes afin de coupler le modele urbain SIRANE et le modele & méso-échelle
CHIMERE. Cette étude montre que ces méthodes permettent potentiellement d’estimer la qualité
de lair a ’échelle urbaine de maniere plus satisfaisante que les modeles a méso-échelle (utilisés
seuls). Cependant, elles n’améliorent pas forcément la modélisation des conditions aux limites d’une
simulation a ’échelle urbaine et les estimations fournies par celles-ci. Cela est a priori lié au fait que
les estimations fournies par le modele CHIMERE ne sont pas suffisamment satisfaisantes sur notre
cas d’étude. Il est néanmoins possible que ces méthodes améliorent les résultats a 1’échelle urbaine
en utilisant une simulation & I’échelle régionale de meilleure qualité.

L’approche d’assimilation de données consiste & combiner les mesures et les données modélisées
afin de déterminer la meilleure estimation de 1’état d’un systeme. Durant cette these, nous avons
étudié trois méthodes d’assimilation de données : la méthode de débiaisement, la méthode que
nous avons nommée modulation de la contribution des sources et la méthode Best Linear Unbiased
Estimator. Cette étude indique que ces méthodes permettent globalement d’améliorer les estimations
fournies par le modele STIRANE. L’étude de sensibilité vis-a-vis du nombre de mesures utilisées lors
de 'assimilation de données indique qu’en général, plus ce nombre est élevé plus les résultats sont
satisfaisants. Enfin, les résultats montrent que les performances statistiques associées a ces trois

méthodes d’assimilation de données sont globalement comparables entre elles sur notre cas d’étude.

Mots clés : qualité de l'air, échelle urbaine, modélisation de la dispersion atmosphérique, modéli-

sation multi-échelles, assimilation de données.






Abstract

Air quality monitoring is currently carried out with concentration measurements and with at-
mospheric dispersion modeling tools. These numerical models evaluate pollutant concentrations with
a finer spatio-temporal resolution than measurements. Nevertheless, the estimates provided by these
models are less accurate than measurements. In this research project, we studied multiscale coupling
and data assimilation approaches to improve the estimates provided by the SIRANE atmospheric
dispersion model, dedicated to the urban scale.

The multiscale coupling approach consists in determining the boundary conditions of a simula-
tion from another simulation on a larger scale. In this thesis work, we analyzed three methods for
coupling the SIRANE model with the CHIMERE mesoscale model. This study shows that these
methods can potentially estimate the air quality at the urban scale more satisfactorily than the
mesoscale models (used alone). However, they do not necessarily improve the modeling of the boun-
dary conditions of a simulation at the urban scale and the estimates provided by them. This is a
priori due to the fact that the estimates provided by the CHIMERE model are not sufficiently good
on our case study. It is possible, however, that these methods improve the results at the urban scale
by using a better simulation at the regional scale.

The data assimilation approach consists of combining the measurements and the modelled data
to determine the best estimate of the system state. During this thesis, we studied three data assimi-
lation methods : the unbiased method, the method that we called source apportionment modulation,
and the Best Linear Unbiased Estimator method. This study indicates that these methods generally
improve the estimates provided by the SIRANE model. The sensitivity study on the number of mea-
surements used during the data assimilation indicates that, in general, higher is this number, more
satisfactory are the results. Finally, the results show that the statistical performances associated

with these three data assimilation methods are globally comparable on our case study.

Keywords : air quality, urban scale, atmospheric dispersion modeling, multiscale modeling, data

assimilation.
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Introduction

La pollution de ’air est devenue depuis plusieurs années une problématique majeure. L’intérét
de la population et des pouvoirs publics pour cette problématique s’est accru au fur et a mesure
que les connaissances sur les effets de la pollution de ’air ont évolué. Ce type de pollution joue
notamment un role dans 'apparition de maladies respiratoires et cardio-vasculaires (WHO, 2014).
Le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) indique également qu’elle augmente
le risque de développer un cancer du poumon (WHO, 2013). De plus, ’Organisation Mondiale de
la Santé (OMS) estime que 7 millions de personnes sont décédées prématurément dans le monde
en 2012 & cause de l'exposition & la pollution atmosphérique (WHO, 2014). Les risques sanitaires
associés a la pollution de I’air sont plus élevés en milieu urbain car la population et les concentrations
de nombreux polluants y sont plus importantes (Guerreiro et al., 2014). Ces derniéres années, le
nombre de jours de forte pollution aux particules fines a Pékin est supérieur a 100 jours par an
(Han et al., 2014 ; Gao et al., 2015 ; Feng et al., 2016). Le 7 décembre 2015, la capitale chinoise
a également lancé sa premiere alerte rouge (niveau mazimal) (Johnson et al., 2017). De méme, les
niveaux de concentration en particules fines sur Paris ont dépassé les seuils d’alerte francais a huit
reprises lors de 'année 2015 (source : Airparif).

Pour améliorer la qualité de ’air, il est nécessaire de réduire les émissions de polluants. En France,
plusieurs mesures législatives ont été prises afin d’abaisser les émissions des différents secteurs d’ac-
tivité. Certaines villes ont notamment mis en place un dispositif de restriction de la circulation, dit
circulation alternée, en cas d’épisode de pollution. Depuis 2016, plusieurs agglomérations francaises
(par exemple Paris, Grenoble et Lyon) couplent également celui-ci avec le dispositif appelé Crit’Air
autorisant uniquement les véhicules les moins polluants a circuler en cas de circulation alternée.

Pour minimiser les effets néfastes de la pollution atmosphérique, notamment en milieu urbain,
il est également nécessaire de développer une stratégie efficace de surveillance de la qualité de
I’air. En France, cette surveillance est actuellement effectuée a 'aide de stations de mesure et de
modeles de dispersion atmosphérique. Les mesures constituent les informations les plus précises pour
évaluer la qualité de l’air. Cependant, elles ne permettent pas de représenter de manieére satisfaisante
la variabilité spatiale des concentrations a I’échelle urbaine en raison de leur résolution spatiale
relativement faible. En revanche, les modeles de qualité de 'air & 1’échelle urbaine permettent
d’évaluer ces concentrations avec une meilleure résolution spatio-temporelle que les stations de

mesure. Cependant, les estimations fournies par les modeles sont moins précises que les mesures.



2 INTRODUCTION

L’objectif de ce travail de these est d’améliorer les estimations fournies par les modeéles urbains
de qualité de I’air. Pour cela, nous étudions deux types d’approche : la modélisation multi-échelles
et Iassimilation de données. L’approche de modélisation multi-échelles consiste a estimer la qualité
de I’air en couplant plusieurs modeles a différentes échelles. L’approche d’assimilation de données
consiste a combiner les mesures et les données modélisées afin de fournir la meilleure estimation
de I'état d’un systeme. Pour chacune de ces approches, nous étudions plusieurs méthodes et nous
évaluons 'amélioration des résultats par rapport a une simulation de référence n’utilisant pas ces
approches. Dans ce projet de recherche, nous tentons notamment de répondre aux questions sui-

vantes :

— L’approche de modélisation multi-échelles permet-elle d’améliorer les résultats des modeles de
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— Quelle est la méthode associée a ’approche multi-échelles la plus satisfaisante ?

— L’approche d’assimilation de données permet-elle d’améliorer les estimations des modeles de

dispersion atmosphérique a ’échelle urbaine ?

— Quelle est I'influence du nombre et des types de mesures utilisées lors de 'assimilation de

données ?
— Quelle est la meilleure méthode d’assimilation de données a appliquer a 1’échelle urbaine ?

Ce rapport de theése est organisé en quatre parties. Dans la premiere partie, nous situons le
contexte général de la pollution atmosphérique, dans lequel s’inscrit ce projet de recherche. De
méme, nous décrivons les moyens mis en place actuellement pour surveiller la qualité de ’air. Enfin,
nous présentons la démarche que nous avons adoptée.

La seconde partie est consacrée au modele urbain SIRANE que nous avons utilisé au cours de
ce travail. Tout d’abord, nous présentons les principes physiques et les hypotheses utilisés dans ce
modele. Ensuite, nous analysons les performances de ce modele sur deux cas d’étude sur le site de
I’agglomération lyonnaise. Dans le dernier chapitre, nous décrivons le module appelé source appor-
tionment de SIRANE, développé dans le cadre de cette these, qui permet d’évaluer la contribution
des sources.

Au cours de la troisieme partie, nous abordons I'approche de modélisation multi-échelles. Dans
un premier temps, nous effectuons un bref état de 'art des méthodes de modélisation multi-échelles.
Dans un second temps, nous présentons le modele CHIMERE qui est couplé au modele SIRANE
dans le cadre de cette étude. Enfin, nous décrivons les méthodes de couplage appliquées et analysons
les estimations obtenues avec celles-ci.

Enfin, dans la quatrieme partie, nous abordons l'approche d’assimilation de données. Dans le
premier chapitre, nous faisons un état de I’art des méthodes d’assimilation de données. Finalement,
nous présentons les méthodes d’assimilation de données appliquées au cours de ce projet de recherche
et évaluons les résultats obtenus avec celles-ci.

Ce projet de recherche a été réalisé en collaboration et avec le soutien de I’Association Agréée
de Surveillance de la Qualité de ’Air Atmo Auvergne-Rhone-Alpes (Atmo AURA)
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Chapitre 1

La pollution atmosphérique

La pollution atmosphérique est une problématique qui n’est pas nouvelle. En 1661, 1’écrivain
britannique John Evelyn publie déja un tract appelé « Fumifugium ; or the inconveniencie of the aer
and smoak of London dissipated » (Evelyn, 1661) dans lequel il évoque la pollution au soufre de I'air
londonien. Néanmoins, ce n’est que depuis ces dernieres décennies que la pollution atmosphérique
est devenue une thématique majeure.

L’objectif de ce chapitre est d’introduire cette thématique. Tout d’abord, nous définissons I’ex-
pression pollution atmosphérique (section 1.1). Ensuite, nous abordons l'origine de la pollution de
Pair (section 1.2) et les facteurs qui influencent ce phénomene (section 1.3). Puis, nous présentons
les effets de la pollution atmosphérique (section 1.4). Enfin, nous indiquons les mesures prises pour
lutter contre cette pollution et la tendance d’évolution de la qualité de I’air au cours des dernieres

années (section 1.5).

1.1 Définition de la pollution atmosphérique

La pollution atmosphérique, aussi appelée pollution de l’air, est un phénomene complexe qui
peut en partie se définir comme une perturbation de 1’état physico-chimique de I'atmosphere. Cette
complexité est notamment illustrée par le nombre important de définitions que ’on peut trouver
dans la littérature. Parmi ces définitions, on peut trouver celle de I’Organisation Mondiale de la
Santé (OMS) qui définit la pollution de l'air comme « la contamination de l’environnement inté-
rieur ou extérieur par un agent chimique, physique ou biologique qui modifie les caractéristiques
naturelles de 'atmosphere ». Dans la législation frangaise, la loi n°® 96-1236 portant sur 'air et I'uti-
lisation rationnelle de ’énergie, dite loi LAURE ou loi Lepage, définit la pollution atmosphérique
comme « l'introduction par 'homme, directement ou indirectement, dans ’atmosphere et les es-
paces clos, de substances ayant des conséquences préjudiciables de nature a mettre en danger la
santé humaine, a nuire aux ressources biologiques et aux écosystemes, & influer sur les changements
climatiques, a détériorer les biens matériels, a provoquer des nuisances olfactives excessives ». Ces
deux définitions convergent sur le fait que la pollution atmosphérique correspond a l'introduction

de substances qui modifient la composition de 'atmosphere. Cependant elles divergent sur ’origine
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de la contamination. Certains prennent en compte les émissions liées aux phénomenes naturels et

aux activités humaines et d’autres prennent uniquement en compte les émissions anthropiques.

1.2 Sources de pollution

Les émissions de polluants sont a l'origine de la pollution atmosphérique. Ces émissions peuvent
étre d’origine naturelle ou anthropique. Les émissions anthropiques sont généralement associées a
quatre secteurs d’activité humaine : le secteur industriel, les transports, le secteur résidentiel-tertiaire

et I'agriculture.

1.2.1 Emissions naturelles

L’effet des émissions naturelles a longtemps été négligé. Cependant, les sources d’émissions natu-
relles peuvent émettre des quantités importantes de polluants dans ’atmosphere. A 1’échelle plané-
taire, les composés organiques volatils (COV) proviennent en grande majorité de sources naturelles
telles que les plantes (Guenther et al., 1995 ; Guenther, 1997). Les végétaux émettent également
des especes toxiques (par exemple du sulfure d’hydrogene (H,S) et du méthane (CH,)) ou allergi-
santes (par exemple les pollens) (Bates et al., 2004 ; Jones et Harrison, 2004 ; Jarosz et al., 2005 ;
Laanbroek, 2010 ; Sofiev et al., 2012). Les volcans font partie des plus grandes sources naturelles
de pollution, en masse de matiere rejetée (Lantzy et Mackenzie, 1979 ; Nriagu, 1989 ; Nho et al.,
1996). Lors des éruptions volcaniques, des quantités importantes de dioxyde de carbone (CO,) et
de dioxyde de soufre (SO,) sont émises dans l'atmosphére (Lambert et al., 1988 ; Schmidt et al.,
2015 ; Kern et al., 2016). La quantité totale de SO, provenant des sources naturelles est estimée a
environ 25 % (Graf et al., 1997). Les volcans émettent aussi des quantités considérables de particules
(PM, particulate matter en anglais). Celles-ci réfléchissent le rayonnement solaire et peuvent parfois
conduire & une réduction de la température moyenne a la surface du globe (Andreae et Gelencsér,
2006 ; Chen et Bond, 2010 ; Bond et al., 2013 ; Li et al., 2016 ; Xing et al., 2016 ; Yang et al.,
2016). A titre d’exemple, I’éruption du Pinatubo survenue en juin 1991 a provoqué un refroidisse-
ment moyen de 0.5 °C (Self et al., 1993). Les feux de forét ainsi que 1’érosion sont aussi des sources
naturelles importantes de PM (Knippertz et Todd, 2012 ; Adetona et al., 2016 ; Chakrabarty et al.,
2016). D’autres sources naturelles telles que les océans, la foudre et la fonte des permafrosts peuvent
également étre & 'origine d’émissions de polluants (par exemple des PM, des NO,, du CO, et du
CH,) dans I'atmosphere (Anisimov, 2007 ; Holloway et al., 2014 ; Schaefer et al., 2014 ; Sandu et al.,
2015 ; Schuur et al., 2015).

1.2.2 Emissions relatives au secteur du transport

Le secteur du transport est la plus grande source de pollution dans les milieux urbains (Kr-
zyzanowski et al., 2005). Ce secteur est également le plus grand émetteur d’oxyde d’azote (NO,)
en France (CGDD, 2015). En 2013, les émissions du transport représentaient 60 % des émissions

anthropiques de NO, sur le territoire frangais (figure 1.1). Il convient de signaler que les NO, sont
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des précurseurs de l'ozone (O3) (Krupa et Manning, 1988 ; Ryerson et al., 2001). Les transports
émettent également des composés organiques volatils non méthaniques (COVNM), des particules
(PM), du monoxyde de carbone (CO) et du dioxyde de carbone (CO,) (Stedman, 1989 ; Chan et al.,
1991 ; Kristensson et al., 2004 ; McGaughey et al., 2004 ; Pant et Harrison, 2013). En France, ce
secteur était notamment & l'origine de 19 % des émissions de COVNM, 16 % des émissions de PM;,
et 19 % des émissions de PM, 5 en 2013 (les PM; et les PM, 5 correspondent respectivement aux
particules avec un diametre inférieur & 10 pum et 2.5 um) (figure 1.1). Les émissions de particules
proviennent notamment des véhicules & moteur diesel (Gangwar et al., 2012 ; Dallmann et al., 2014)

qui représentent plus de la moitié des véhicules légers en France (Roussel et Charles, 2013 ; Miquel,

2014 ; CCFA, 2015).
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1.2.3 Emissions industrielles

Ce secteur émet une grande variété de polluants (SO,, PM, NO,, métaux lourds, etc ...) en raison
des nombreux produits chimiques utilisés dans les processus industriels (Cheng, 2003 ; Ryerson
et al., 2003 ; Querol et al., 2004). Le secteur industriel est notamment la principale source de SO,
en France (CGDD, 2015). Les émissions de ce secteur représentaient 86 % des émissions de SO,
en 2013 (figure 1.1). Ce secteur contribuait aussi & une part importante des émissions de COVNM
(38 %), de PM;q (31 %), de PMy 5 (23 %) et de NO, (21 %) sur le territoire francais en 2013
(figure 1.1). Les industries les plus polluantes sont les industries de production et de transformation
d’énergie, les industries pétrolieres et les industries métallurgiques (Soulhac, 2000). Il convient de

signaler que ce secteur est également a l'origine de la plupart des rejets accidentels (Soulhac, 2000).

1.2.4 Emissions relatives au secteur résidentiel-tertiaire

Les émissions du secteur résidentiel-tertiaire proviennent essentiellement des activités de chauf-
fage et sont par conséquent particulierement importantes durant la période hivernale (Grange et al.,
2013 ; Crilley et al., 2015). Les émissions dues au chauffage contaminent lair extérieur mais éga-
lement lair intérieur (Chowdhury et al., 2013 ; Chafe et al., 2014 ; Salthammer et al., 2014). En
France, ce secteur est le plus grand émetteur de COVNM et de particules (CGDD, 2015). Les émis-
sions de ce secteur constituaient notamment 40 % des émissions de COVNM, 49 % des émissions de
PM, 5 et 33 % des émissions de PM;, en 2013 (figure 1.1). Les émissions de particules proviennent
essentiellement du chauffage au bois (Meyer, 2012 ; Eriksson et al., 2014 ; CGDD, 2015). Ce secteur
émet également du COy, du CO, du SO, et des NO, (figure 1.1) (Seo et Hwang, 2001 ; Johansson
et al., 2004 ; CGDD, 2015).

1.2.5 Emissions agricoles

Les pratiques de l'agriculture induisent une contamination des sols, des eaux mais également
de lair (Erisman et al., 2008 ; Perk, 2013). Le secteur agricole est notamment la source principale
d’ammoniac (NHjy) en France (CGDD, 2015). Ce secteur était a l'origine de 97 % des émissions de
NH; en 2013 (MEEM, 2016). Il convient de signaler que ’ammoniac est un précurseur de particules
secondaires (Erisman et Schaap, 2004 ; Sharma et al., 2007). Ce secteur contribuait également &
une part significative des émissions frangaises de PM;;, (20 %) en 2013 (figure 1.1). La majorité de
ces émissions proviennent des activités d’élevage (MEEM, 2016). Le reste est dii aux activités de
culture telles que I’épandage d’engrais (MEEM, 2016).

1.3 Facteurs influencant la qualité de lair

Les niveaux de concentration dans l’air dépendent de plusieurs facteurs. Ils sont influencés par
les sources d’émissions mais également par les conditions météorologiques et les caractéristiques

du milieu de dispersion. Cette section (1.3) présente de maniére non exhaustive l'influence de ces
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facteurs sur la qualité de I'air. Les phénomenes associés a la pollution atmosphérique sont notamment
décrits plus en détail dans Sportisse (2008), Hanna et Britter (2010), Gryning et Batchvarova (2012),
Vallero (2014) et Seinfeld et Pandis (2016).

1.3.1 Caractéristiques des sources d’émissions

Les niveaux de concentration dans ’atmosphere dépendent des caractéristiques relatives aux
sources d’émissions qui sont & l'origine de la pollution atmosphérique. Ils sont notamment influencés
par la quantité de matiere rejetée par les sources d’émissions et par la fréquence des rejets. Les
conditions de rejets telles que la hauteur, la vitesse et la température d’éjection ont également une
incidence sur le comportement du panache et les concentrations de polluants (Miller et Hively, 1987 ;
Sivacoumar et al., 2001 ; Pregger et Friedrich, 2009 ; Marro et al., 2014 ; Amer et Abbas, 2015). Les
émissions induisent notamment des concentrations & proximité du sol plus faibles lorsque les sources

sont situées en hauteur et que la vitesse d’éjection est importante (Lamb, 1978 ; Marro et al., 2014).

1.3.2 Conditions météorologiques

Les conditions météorologiques déterminent les caractéristiques de I’écoulement atmosphérique.
Cet écoulement atmosphérique représente le vecteur grace auquel les polluants sont transportés
et dispersés dans ’atmosphere. Aussi, les conditions météorologiques jouent un réle important sur
les niveaux de pollution. Par exemple, des conditions de vents faibles dispersent peu les polluants
et favorisent des concentrations importantes (Goyal et Rama Krishna, 2002 ; Elminir, 2005 ; Chen
et al., 2008). En revanche, des conditions de vents importants augmentent la dispersion des polluants
(Fenger, 1999 ; Moreira et al., 2005). Cependant, des vents importants peuvent également entrainer
un phénomene d’érosion conduisant & des émissions naturelles de polluants (Alfaro et Gomes, 2001 ;
Panebianco et al., 2016). Outre le vent, la température, ’humidité ou bien encore ’ensoleillement
peuvent également modifier les niveaux de pollution (Greene et al., 1999 ; Evtyugina et al., 2006 ;
Ling et al., 2013). La pollution photo-chimique dépend notamment de ces parametres (Stelson et
Seinfeld, 1982 ; Madronich et Flocke, 1999 ; Seinfeld et Pandis, 2016). Ce type de pollution est
la conséquence d’un ensemble de phénomenes complexes qui conduit par exemple a la formation
d’ozone (Derwent et al., 2003 ; Ling et Guo, 2014 ; Lyu et al., 2016). L’ozone est un polluant
secondaire, c’est-a-dire qu’il n’est pas émis directement par une source, contrairement aux polluants
primaires, mais il se forme lorsque des polluants primaires, aussi appelés précurseurs, réagissent
dans I'atmospheére. Les précipitations ont aussi un effet sur la qualité de Dair. Celles-ci induisent
un phénomene dit de dépdot humide par précipitation, aussi appelé lessivage, qui se traduit par
I’entrainement au sol des polluants, avec une réduction des niveaux de concentration dans 'air
(Slinn, 1977 ; Burke et al., 1995 ; Guo et al., 2014). Néanmoins, cela se traduit aussi par une

augmentation de la pollution des sols et des eaux (Soriano et al., 2012 ; Perk, 2013).
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1.3.3 Caractéristiques du milieu de dispersion

L’environnement géographique dans lequel se dispersent les polluants influence les niveaux de
pollution puisqu’il a une incidence sur la dispersion atmosphérique et qu’il peut induire des processus
physico-chimiques spécifiques & certaines situations. La topographie du milieu de dispersion (relief,
obstacles, etc ...) a notamment une incidence sur les niveaux de concentration dans I’atmosphere
car elle influence ’écoulement atmosphérique (Davidson et al., 1996 ; Isnard, 1999 ; Uchida et
Ohya, 1999). En milieu urbain, la présence de rues étroites, appelées rues-canyons, peut notamment
conduire a de fortes concentrations puisqu’elle peut favoriser les phénomenes de confinement et de
piégeage des polluants (Oke, 1988 ; Soulhac, 2000). Le type de surface dans le milieu de dispersion
(eau, végétation, bati, sol, etc ...) influence également les niveaux de pollution. Cela est du au fait
que ce parametre a une incidence sur l'intensité du dépot sec (qui dépend également du polluant
considéré) (Sehmel, 1980 ; Phillips et al., 2004 ; Sportisse, 2007 ; Zhang et al., 2009). Le dépdt sec
(ce phénomene est dit sec car il ne dépend pas des précipitations) est un phénomene induit par
des processus de sédimentation et de diffusion qui entrainent les polluants au sol et réduisent les
niveaux de pollution dans l'air (Voldner et al., 1986 ; Hanson et Lindberg, 1991 ; Wesely et Hicks,
2000). La présence de végétation peut aussi influencer la qualité de lair. En effet, certains végétaux
peuvent absorber des especes chimiques telles que le CO, (Long et Héllgren, 1993), le SO, (Jensen
et Kozlowski, 1975) ou bien encore le NO, (Hill, 1971 ; Beckett et al., 2000 ; Nowak et al., 2006 ;
Escobedo et Nowak, 2009). Dans ce cas, les végétaux sont a la fois des sources de pollution et des

puits de pollution.

1.4 Conséquences de la pollution de I’air

Depuis quelques décennies, la pollution atmosphérique est devenue une préoccupation impor-
tante pour la population et les pouvoirs publics. L’intérét pour cette problématique complexe n’a
fait que croitre au fur et & mesure que la connaissance sur les effets de la pollution atmosphérique a
évolué. Cette pollution a des effets néfastes sur I'environnement et sur la santé humaine, ce qui se

traduit également en termes de coiits économiques.

1.4.1 Conséquences sur ’environnement

Les effets de la pollution atmosphérique sur I’environnement sont divers et variés. Les polluants
atmosphériques dégradent notamment les matériaux et les batis. La dégradation se traduit par
exemple par le noircissement et par la corrosion des matériaux (Feliu et Morcillo, 1993 ; Brimble-
combe et Grossi, 2007 ; Grossi et Brimblecombe, 2007 ; Maguregui et al., 2011). La pollution de
I’air a aussi des effets négatifs sur les écosystemes. Celle-ci perturbe notamment la croissance de
certains végétaux en ralentissant par exemple le processus de photosynthese (Reich et Amundson,
1985 ; Giri et al., 2013 ; Yendrek et al., 2013). De méme, ’ozone provoque le développement de né-
croses sur certains végétaux et réduit la production agricole de certaines cultures (Wilkinson et al.,

2012 ; Vainonen et Kangasjirvi, 2015). Certains polluants comme les NO, et le SO, conduisent



1.4. CONSEQUENCES DE LA POLLUTION DE L’AIR 11

aussi a l'acidification des sols et des eaux, c’est-a-dire une réduction du pH associé au milieu (Doney
et al., 2007 ; Vedula et al., 2015). Cette acidification modifie les équilibres biologiques et chimiques
et affecte les écosystemes (Shaw et al., 2012 ; Zeng et al., 2015). De plus, des polluants tels que
le chlorofluorocarbure (CFC) et l’acide nitrique (HNOj) peuvent détruire la couche d’ozone (dans
la stratosphere) (Crutzen et Arnold, 1986 ; Solomon, 1999). La destruction de la couche d’ozone
réduit 'absorption du rayonnement ultraviolet. Cela entraine notamment une modification des éco-
systeémes terrestres et aquatiques (Bornman et al., 2015 ; Hader et al., 2015). A plus long terme,
la pollution atmosphérique peut avoir des effets sur le climat. L’émission des gaz a effet de serre
(GES) accroit notamment leffet de serre qui engendre 'augmentation de la température globale
terrestre (Allen et al., 2009 ; Meinshausen et al., 2009 ; Fankhauser, 2013). Cette augmentation
de la température a des conséquences importantes comme 1’élévation des niveaux des mers ou bien

encore la modification des écosystemes (Hoegh-Guldberg et Bruno, 2010 ; Nicholls et al., 2014).

1.4.2 Conséquences sur la santé humaine

La pollution atmosphérique est un enjeu majeur car elle a notamment des effets sur la santé
humaine. Il existe trois voies de contamination chez 'Homme. La premiere est la voie respiratoire
(Brook et al., 2002 ; de Nazelle et al., 2013). Celle-ci représente la voie principale de contamina-
tion par les polluants atmosphériques (Kampa et Castanas, 2008). La seconde est la voie digestive
par laquelle '"Homme ingere des produits contaminés par la pollution atmosphérique (De Brouwere
et al., 2012 ; Khan et al., 2015). La derniére est la voie cutanée (Jérup, 2003 ; Protano et al., 2009).
La contamination par cette voie est notamment associée aux especes chimiques contenues dans les
pesticides (Garrod et al., 1998 ; Machera et al., 2003). Les particules fines (PMy 5 et PM,g), le
monoxyde de carbone (CO), l'ozone (O3), le dioxyde d’azote (NO,) et le dioxyde de soufre (SOj)
figurent parmi les polluants les plus nocifs pour 'Homme & cause de leur effet néfaste sur la santé
humaine et de leur concentration relativement importante dans I’atmosphere (Bernstein et al., 2004 ;
Turner et al., 2011 ; Fann et al., 2012). Ces polluants sont des gaz ou des particules irritants et
agressifs qui peuvent entrainer des effets nocifs a court et long terme (Brunekreef et Holgate, 2002 ;
Kampa et Castanas, 2008). A court terme, les polluants atmosphériques causent notamment des
problémes cardio-vasculaires, des problemes respiratoires et des déces prématurés (Bernstein et al.,
2004 ; Kampa et Castanas, 2008 ; Giles et Koehle, 2013 ; Shang et al., 2013). Un déces prématuré est
un déces qui intervient avant un certain age, 65 ans en France (Aouba et al., 2011). L’Organisation
Mondiale de la Santé (OMS) estime notamment que 7 millions de personnes sont décédées prématu-
rément en 2012 dans le monde a cause d’une exposition a la pollution atmosphérique (WHO, 2014).
De méme, I’Agence Européenne pour I'Environnement (AEE) estime & preés de 43400 le nombre de
déces prématurés en France au cours de I’année 2012 liés a I’exposition chronique aux PM, 5 (EEA,
2015). Le projet européen Aphekom coordonné par I'Institut de Veille Sanitaire (InVS) indique
également que le dépassement de la valeur seuil recommandée par I'OMS pour les PM, 5 dans 25
grandes villes européennes cause 19000 déces prématurés par an (Pascal et al., 2013). A long terme,

I’exposition a la pollution atmosphérique augmente notamment le risque de développer un cancer



12 CHAPITRE 1. LA POLLUTION ATMOSPHERIQUE

du poumon ou une maladie cardio-pulmonaire (Pope et al., 2004 ; Beelen et al., 2008 ; WHO, 2013).
Le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) classe notamment la pollution de lair
extérieure comme cancérigene avéré pour I’'Homme dans le cas du cancer du poumon (Hamra et al.,
2014). Le CIRC classe également les particules fines et certains polluants tels que le benzeéne et le
formaldéhyde comme cancérigenes (IARC, 2006 ; Straif et al., 2013).

1.4.3 Conséquences économiques

Les effets de la pollution atmosphérique ont également un cotit économique. L’OMS estime a
1600 milliards de dollars US le cotit des dommages sanitaires induits par la pollution atmosphérique
en Europe (WHO, 2015). En Europe, le cott de la pollution de l'air induite par l'industrie était
évalué par I’Agence Européenne pour 'Environnement (AEE) entre 59 et 189 milliards d’euros en
2012 (EEA, 2014). De méme, ’AEE estime que le cott de la pollution atmosphérique causée par les
transports routiers s’éleve a 100 milliards d’euros par an en Europe, dont pres de la moitié est due
aux seules émissions des poids lourds (EEA, 2013). Le projet européen Aphekom a aussi abordé ce
sujet. Les études réalisées dans le cadre de ce projet indiquent notamment que le dépassement de la
valeur seuil recommandée par I’'OMS pour les PM, 5 dans 25 grandes villes européennes a un cott
de santé qui s’éleve a 31 milliards d’euros chaque année (Pascal et al., 2013). Le rapport sénatorial
de L. Aichi indique que le cotit total de la pollution atmosphérique s’établit entre 68 et 97 milliards
d’euros par an en France (Aichi, 2015). Ce rapport indique également que le cout non sanitaire est

a minima de 4.3 milliards d’euros par an.

1.5 Amélioration de la qualité de Dlair

L’amélioration de la qualité de I’air est un enjeu majeur sur le plan sanitaire, environnemental et
économique. Aussi, les réglementations fixent des niveaux d’émission et de concentration a respecter

afin de minimiser les effets néfastes de la pollution atmosphérique.

1.5.1 Réduction des émissions

Le levier principal pour améliorer la qualité de D’air est la diminution des émissions anthro-
piques. Au niveau législatif, plusieurs mesures sont mises en place pour réduire les émissions de
polluants des différents secteurs d’activité (par exemple la directive n°2001/81/CE, le réglement
(UE) n° 167/2013 et la circulaire du 18 novembre 2011). Ainsi, les constructeurs automobiles doivent
respecter les normes européennes d’émission, dites normes Furo, qui fixent les limites maximales
des rejets de polluants pour les véhicules routiers. La premiere norme pour les véhicules légers est
apparue en 1991. Depuis, la succession des normes Euro (1 & 6) a de plus en plus durci les pla-
fonds d’émission (voir par exemple le réglement (CE) n°715/2007). En France, des plans d’action a
I’échelle nationale (plan particules, Plan d’Urgence pour la Qualité de ’Air (PUQA), Plan national
de Réduction des Emissions de Polluants Atmosphériques (PREPA)), & I’échelle régionale (Schéma
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FIGURE 1.2 — Evolution des émissions annuelles de NO,, de PM,,, de PM, 5 et de SO, en France
(tous secteurs confondus) de 1990 a 2014 (source : CITEPA (2015))

Régional du Climat, de I’Air et de 'Energie (SRCAE)) et a I’échelle locale (Plans pour la Protec-
tion de I’Atmosphere (PPA)) ont été, sont ou seront déployés pour améliorer la qualité de Dair.
Les mesures associées a ces plans visent par exemple a réguler le flux de véhicules dans les zones
particulierement affectées par la pollution atmosphérique, a promouvoir fiscalement des appareils de
chauffage au bois plus respectueux de ’environnement et a encourager 1'utilisation de technologies
moins polluantes dans le secteur agricole et industriel (voir par exemple le PPA de I’agglomération
lyonnaise).

Grace a ces différentes mesures, les émissions de NO,, de PM,,, de PM, 5 et de SO, ont diminué
en France sur la période 1990-2014 (figure 1.2) (EEA, 2016). Les émissions de SOy ont notamment
fortement diminué avec une réduction des émissions de 86 % entre 1990 et 2014. Cette réduction
significative est due a la baisse de la consommation d’énergies fossiles induite par les dispositions
réglementaires (voir par exemple la directive n°93/12/CEE du Conseil, la directive 98/70/CE et la
directive 2001/81/CE), les actions d’économie d’énergie (voir par exemple la loi n°96-1236, la loi
n° 2005-781 et la loi n° 2009-967) et le développement de la production d’électricité par les centrales
nucléaires (CGDD, 2015). Cette évolution s’explique également par la limitation de la teneur en
soufre dans les carburants et les combustibles (voir par exemple larrété du 11 aout 1999 et la
directive 2001/81/CE). Les émissions de NO, ont aussi diminué sur cette période (figure 1.2) (EEA,
2016). Celles-ci ont baissé de 48 % entre 1990 et 2014. Cette baisse est notamment la conséquence
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des normes Euro qui ont durci progressivement les limites des émissions des véhicules roulants (voir
par exemple le réglement (CE) n°715/2007)). Ces normes ont notamment conduit les constructeurs
automobiles & intégrer des pots catalytiques qui réduisent les rejets de NO, (voir par exemple la
directive n°93-59). De 1990 & 2014, les émissions de particules fines ont également diminué (figure
1.2) (EEA, 2016). Cette diminution est respectivement de 50 % et de 56 % pour les PM;, et les
PM, 5. Ces baisses sont associées a la diminution globale des émissions dans les quatre secteurs
d’activité (CGDD, 2015).

En Europe les émissions associées a de nombreux polluants (par exemple les NO,, les COV,
le SOy, le CO, le Pb et le C4Hg) ont aussi globalement diminué (Wilson et al., 2012 ; Guerreiro
et al., 2014 ; EEA, 2016). Cependant, les émissions augmentent dans certains pays comme la Chine
et I'Inde (Streets et Waldhoff, 2000 ; Garg et al., 2006 ; Zhao et al., 2013 ; Wang et al., 2014).
Aussi, a I’échelle mondiale, les émissions de SO, ont diminué, les émissions de NO, sont stables et
les émissions de certains polluants (NHsz, PM) ont légerement augmenté depuis 1990 (Amann et al.,
2013).

1.5.2 Objectifs de la qualité de Dlair

Afin de minimiser les effets néfastes de la pollution atmosphérique, il est nécessaire de réduire
la pollution & des niveaux acceptables. Sur le plan international, FOMS a émis en 2000 et en
2005 des recommandations en terme de qualité de l’air, en indiquant des concentrations en dessous
desquelles I’exposition ne représente pas un risque important pour la santé humaine et la végétation
(WHO, 2000, 2006). En Europe, 'Union Européenne a adopté la directive n°®2004/107/CE et la
directive n°2008/50/CE qui fixent des valeurs cibles de concentration & atteindre dans la mesure
du possible et des valeurs limites de concentration a ne pas dépasser afin d’éviter, de prévenir ou de
réduire les effets nocifs sur la santé humaine. En France, les valeurs limites, les valeurs cibles et les
objectifs de qualité de I'air sont fixés par le décret n°2010-1250 du 21 octobre 2010 (tableau 1.1)
qui est la transposition de la directive européenne 2008/50/CE. Ce décret fixe également des seuils
d’information et de recommandation et des seuils d’alerte qui correspondent & des niveaux au-dela

desquels une exposition de courte durée présente un risque pour une partie (seuils d’information et

Valeur limite Objectif de qualité
Durée d’exposition 1t 94 h lan | 81 1 an
Polluant
NO, 200 (18 h/an) 40 40
[oN 120
SO, 350 (24 h/an) | 125 (3 jr/an) 50
PM;, 50 (35 jr/an) | 40 30
PM, 25 10
3

TABLE 1.1 — Valeurs limites et objectifs de qualité de concentration dans l'air en pug.m™~ associés
aux principaux polluants pour la protection de la santé humaine indiqués dans la réglementation
francaise (les valeurs entre parentheéses indiquent le nombre d’occurrences a ne pas dépasser)
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de recommandation) ou I’ensemble de la population (seuils d’alerte). Lorsque les seuils sont atteints,

des informations et des recommandations sont émises a destination de la population et des mesures

d’urgence sont mises en place pour les seuils d’alerte.

Les actions menées en faveur d’une amélioration de la qualité de ’air ont permis de réduire

les niveaux de pollution en France. A I’échelle nationale, les concentrations moyennes annuelles de

SO, ont baissé sur la période 2000-2014 notamment & proximité des industries qui sont les plus
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FIGURE 1.3 — Evolution des concentrations de SO, (a), de NO, (b), de PM;, (c) et de PM, 5 (d)
en France (source : CGDD (2015))
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grands émetteurs de ce polluant (figure 1.3). En 2014, la concentration moyenne annuelle de SO, a
proximité des industries et dans les zones urbaines est respectivement de 3.1 ug.m > et 1.8 ug.m™>.

3 en moyenne annuelle. De méme,

Ces valeurs sont tres inférieures a ’objectif de qualité de 50 pg.m™
les concentrations de SO, en 2014 n’ont pas dépassé les valeurs limites associées a ce polluant
(CGDD, 2015). De 2000 & 2014, les concentrations moyennes annuelles de NO, en France ont
également diminué y compris & proximité du trafic routier qui est un grand émetteur de NO, (figure
1.3). Néanmoins, les concentrations moyennes annuelles de NO, en 2014 dépassent 1'objectif de
qualité de 40 ug.m_?’ en moyenne annuelle pour 36 stations de mesures situées pour la plupart a
proximité du trafic routier et dans les zones urbaines (CGDD, 2015). De méme, la valeur limite
horaire de 200 ug.m_3 est dépassée pour une station de mesure sur toute la France, cette station
étant située a proximité du trafic dans 'agglomération lyonnaise (CGDD, 2015). En France, les
concentrations moyennes de PM;, & proximité du trafic routier et dans les zones urbaines ont aussi
baissé entre 2007 et 2014 (figure 1.3). Cependant, la valeur limite journaliere associée a ce polluant
est dépassée pour cing stations de mesure, sur I’ensemble de la France, situées majoritairement
a proximité du trafic routier (CGDD, 2015). De méme, la concentration moyenne annuelle est
supérieure & la valeur limite annuelle de 40 pg.m ™2 pour un site de mesure (CGDD, 2015). A l'instar
des PM,, les concentrations moyennes annuelles de PM, 5 a proximité du trafic routier et dans les
zones urbaines ont également diminué sur la période 2009-2014 en France (figure 1.3). Toutefois, la
valeur limite annuelle de 25 ug.m >

station de mesure sur I’ensemble du territoire (CGDD, 2015).

(en vigueur depuis le 1¢ janvier 2015) est dépassée pour une

1.6 Conclusion

La pollution atmosphérique constitue un enjeu majeur car elle a des effets néfastes sur I'envi-
ronnement et sur la santé humaine. Elle augmente notamment le risque de développer un cancer
du poumon chez 'Homme. Afin d’améliorer la qualité de I'air, des mesures législatives aux niveaux
européen et national ont été prises pour réduire les émissions de polluants. Ces différentes mesures
ont notamment permis d’améliorer la qualité de I'air en France au cours de ces quinze dernieres
années. Néanmoins, les niveaux de concentration dans certaines zones dépassent encore les valeurs
limites de concentration ou les objectifs de qualité fixés par la réglementation.

Réduire la pollution atmosphérique passe également par une stratégie efficace de surveillance de
la qualité de l'air. Les moyens mis en ceuvre pour évaluer les niveaux de concentration sont discutés

dans le prochain chapitre.



Chapitre 2

Evaluation de la qualité de D’air

En France, les Associations Agréées de Surveillance de la Qualité de 1’Air (AASQA) assurent
la gestion et la surveillance de la pollution atmosphérique. Les principaux polluants réglementés et
surveillés par les AASQA sont les particules fines (PM;, et PM, 5), les oxydes d’azote (NO et NO,),
le dioxyde de soufre (SO,), 'ozone (O3), le monoxyde de carbone (CO), les métaux lourds (I’arsenic
(As), le cadmium (Cd), le nickel (Ni), le plomb (Pb), le mercure (Hg)) et les composés organiques
volatils (par exemple le benzéne). La surveillance de la qualité de l'air a plusieurs objectifs. Elle
permet d’estimer ’exposition a la pollution atmosphérique et d’identifier les zones les plus polluées.
La surveillance est aussi effectuée pour veiller au respect des valeurs limites de concentration fixées
par la réglementation et pour informer la population sur la qualité de l'air. Elle permet également
de comprendre les phénomenes de la pollution atmosphérique et d’évaluer 'efficacité des mesures
prises dans le cadre des plans d’action menés pour réduire les niveaux de pollution. Pour évaluer la
qualité de 'air, les AASQA s’appuient sur des mesures de concentration réalisées sur le terrain. En
complément, elles utilisent aussi des modeles de dispersion atmosphérique.

Les mesures de concentration et la modélisation de la qualité de l'air font l'objet des deux
prochaines sections (sections 2.1 et 2.2). La troisieme section de ce chapitre porte sur les techniques

qui combinent ces deux approches (section 2.3).

2.1 Mesures de concentration

Les AASQA mettent en ceuvre des analyseurs automatiques, des préleveurs ou bien encore
des tubes a diffusion passive pour évaluer les niveaux de concentration des polluants. Au-dela des
mesures effectuées par les AASQA, notons qu’il existe aussi d’autres moyens de mesure tels que les
satellites (Noel et al., 1999 ; Evans et al., 2013 ; Van Donkelaar et al., 2015), les ballons-sondes
(Pisano et al., 1997 ; Kesselmeier et al., 2000 ; Ojha et al., 2014 ; Renard et al., 2015) ou bien
encore les LIDARs (LIght Detection And Ranging) (Prata et Prata, 2012 ; Balis et al., 2013). Les
analyseurs automatiques et les préleveurs sont généralement situés sur des stations fixes de mesure.
L’emplacement de ces stations répond notamment & une préoccupation de santé publique et a la

réglementation. La grande majorité des stations sont implantées dans les agglomérations car les
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niveaux de concentration pour un certains nombre de polluants (par exemple les PM et les NO, )
sont généralement plus élevés dans ces zones en raison d’émissions plus importantes (Guerreiro
et al., 2014 ; Holman et al., 2015). De méme, cette implantation géographique est justifiée par le
fait que le risque sanitaire dans les environnements urbains est plus important a cause de la plus

grande densité de population (Fenger, 1999).

2.1.1 Typologie des stations

Les informations relatives a cette section proviennent du rapport du LCSQA (2015).

La typologie d’une station est définie en fonction de deux parametres (tableau 2.1). Le premier
porte sur I’environnement d’implantation. Trois catégories sont utilisées pour définir ’environne-
ment d’implantation : urbaine, périurbaine et rurale. Cette derniere catégorie est elle-méme divisée
en trois sous-catégories : proche d’une zone urbaine, régionale et nationale. La détermination de
I’environnement d’implantation est notamment réalisée en fonction de deux criteres liés a la densité
des batiments et a la densité de population. Une station ne peut étre classée que dans une seule
catégorie d’environnement d’implantation. Le deuxieme parametre qui caractérise une station est le
type d’influence prédominante. Trois catégories sont utilisées pour définir le type d’influence auquel
est soumis une station : industrielle, trafic et fond. Les deux premieres catégories correspondent aux
stations situées a proximité des industries et celles situées a proximité d’axes routiers majeurs. Pour
ces types de station, la pollution est due principalement aux émissions des industries ou celles du
trafic. La catégorie fond regroupe les stations pour lesquelles la pollution n’est pas majoritairement
liée & un seul type de source. La catégorie du type d’influence dépend du polluant surveillé. Aussi,
une station peut étre classée dans plusieurs catégories distinctes selon les polluants mesurés. Finale-
ment, la typologie d’une station est déterminée en couplant les deux parametres. Ainsi, une station
peut étre par exemple une station de fond urbaine, une station de fond périurbaine ou bien encore
une station trafic urbaine. I1 convient de noter que certaines combinaisons ne sont pas compatibles
avec la réglementation européenne (par exemple une station rurale nationale sous l'influence du

trafic). Pour ces cas de figure, 'appellation observation spécifique est utilisée.

Environnement d’implantation

Rurale

Urbaine | Périurbaine | Proche d’une . . .
. Régionale | Nationale
zone urbaine

Fond U-F PU-F RP-F RR-F RN-F
Type
dinfluence Trafic U-T PU-T RP-T OS 0S
Industrielle U-1 PU-I RP-I oS OS

TABLE 2.1 — Typologie des stations de mesure (U : Urbain, PU : Périurbain, RP : Rural Proche de
zone urbaine, RR : Rural Régional, RN : Rural National, F : Fond, T : Trafic, I : Industrielle, OS :
Observation Spécifique) (source : LCSQA (2015))
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2.1.2 Types de surveillance

Les analyseurs automatiques des stations fixes fournissent des données quart-horaires et per-
mettent de surveiller continuellement la qualité de Pair (LCSQA, 2016). Ces données permettent
notamment de définir un indice journalier de la qualité de lair dit indice ATMO ou IQA (Indice de
Qualité de I’Air). Cet indice varie entre 1 (tres bon) et 10 (trés mauvais) et correspond au maximum
d’un ensemble de quatre sous-indices. Ces quatre sous-indices varient également entre 1 et 10 et sont
respectivement déterminés en fonction des concentrations de SOy, de NO,, de O3 et de PM (arrété
du 22 juillet 2004). En complément, des campagnes de mesures sont parfois effectuées. Celles-ci sont
réalisées sur une période temporelle plus courte et sur une zone limitée avec davantage de moyens
de mesure (par exemple les tubes a diffusion passive et les laboratoires mobiles). Ces campagnes de
mesures permettent d’évaluer plus précisément les niveaux de pollution dans une certaine zone. De
méme, elles peuvent permettre d’évaluer I'effet d’une infrastructure ou les concentrations de certains
polluants qui ne sont pas réglementés mais qui suscitent d’importantes interrogations (par exemple

les dioxines et les pesticides).

2.1.3 Avantages et limitations des mesures

Les mesures de concentration constituent les données les plus fiables pour évaluer la qualité de
lair puisqu’elles sont des observations de la réalité (Horédlek et al., 2007). Néanmoins, elles sont
associées & des incertitudes. La directive 2008 /50/CE indique que l'incertitude de mesure ne doit

pas dépasser 15 % pour l'ozone et le NO, et 25 % pour les particules fines (PM;, et PM, ;). En

Concentration
(échelle arbitraire)

Cmax

FIGURE 2.1 — Représentation d’un champ de concentration modélisé avec le modele SIRANE et du
réseau de capteurs (points blancs) sur Paris
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France, la qualité des mesures effectuées par les AASQA est garantie par une procédure d’assurance
qualité qui intégre une chaine nationale d’étalonnage constituée de trois niveaux d’étalonnage (ni-
veau 1 : LCSQA-LNE, niveau 2 : laboratoires inter-régionaux, niveau 3 : les stations de mesure).
La procédure d’assurance qualité intégre également des comparaisons interlaboratoires effectuées
périodiquement a tous les niveaux de la chaine nationale d’étalonnage. L’évaluation de la qualité
de l'air avec les mesures au sol est néanmoins limitée par le fait qu’elles sont uniquement représen-
tatives de ’endroit ou elles ont été faites et que la distribution spatio-temporelle des stations de
mesure est hétérogene. La figure 2.1 représente un champ de concentration sur Paris, modélisé avec
le modele STIRANE. Ce champ de concentration indique que la variabilité spatiale des concentrations
est relativement importante. Cependant, les mesures effectuées par la vingtaine de capteurs situés
sur ’agglomération parisienne ne permettent pas d’illustrer cette variabilité spatiale. Le nombre
limité de stations de mesure est notamment lié & une question de cout économique. Pour les mémes

raisons, les mesures de concentrations sont associées a un nombre limité de polluants.

2.2 Modeles de la qualité de Dair

Les AASQA utilisent également des modeles de dispersion atmosphérique pour cartographier
le plus précisément possible les niveaux de concentration dans l’espace et dans le temps. Les mo-
deles de dispersion atmosphérique représentent le transport et la diffusion des polluants au moyen
d’équations mathématiques, telles que les équations de Navier-Stokes, qui reposent sur la théorie
de la mécanique des fluides. Le champ de concentration d’un polluant est notamment déterminé en

résolvant I’équation d’advection-diffusion définie par ’expression 2.1 :

% +u.Ve=V.(DVe)+ S (2.1)

ou ¢ est la concentration d’un polluant, u correspond & la vitesse (u est un vecteur), D est le coef-
ficient de diffusion associé a I’espece considérée et S représente les termes sources (apports, pertes,
réactions chimiques). Pour modéliser la dispersion atmosphérique des polluants, les modeles néces-
sitent des données d’entrée telles que les caractéristiques des sources d’émissions et les conditions
météorologiques. A partir de ces données d’entrée, les modeles déterminent la dispersion atmosphé-
rique des polluants et calculent les niveaux de concentration dans I’air en résolvant les équations de

dispersion et de chimie sur un maillage qui correspond & une certaine discrétisation de I’espace.

2.2.1 Echelles de modélisation

La qualité de I’air est influencée par des phénomenes de dispersion atmosphérique et des réactions
physico-chimiques qui se déroulent sur une large gamme d’échelles spatio-temporelles (Odman et
Russell, 1991). Cependant, il n’existe aucun modele de dispersion atmosphérique qui représente
I’ensemble de ces échelles (Soulhac et al., 2003). Cela s’explique en partie par la limitation de la

puissance de calcul des machines actuelles (Soulhac, 2000). Chaque modele est adapté a une échelle
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spatio-temporelle particuliere (Brandt et al., 2001). Ainsi, un modele représente les phénomenes de
dispersion atmosphérique et les processus de transformation les plus importants a I’échelle étudiée
(Stocker et al., 2012). Globalement, les modeles de qualité de l'air peuvent étre classés selon les
échelles dans trois grandes catégories : les modeles a I’échelle globale, les modeles & méso-échelle et

les modeles a I’échelle locale.

Echelle globale

Les modeles de dispersion atmosphérique a 1’échelle globale déterminent I’évolution des niveaux
de pollution dans toute I’atmosphere terrestre. Aussi, ce type de modele résout les équations sur
un maillage 3D qui recouvre l'ensemble des couches de l’atmosphere (troposphere, stratosphere,
mésosphere et thermosphere) sur tout le globe. Le maillage a généralement une résolution horizontale
de quelques degrés de longitude et de latitude. Les modeles a 1’échelle globale sont notamment mis
en ceuvre pour étudier les effets du changement climatique et pour suivre I’évolution des nuages de
cendres volcaniques. Parmi les modeles a I’échelle globale, on peut citer les modeles LMDz-INCA
(Hauglustaine et al., 2004 ; Hourdin et al., 2006), GEOS-CHEM (Bey et al., 2001), MOZART
(Brasseur et al., 1998 ; Emmons et al., 2010) et GOCART (Chin et al., 2000 ; Ginoux et al., 2001 ;
Chin et al., 2002).

Méso-échelle

Les modeles a méso-échelle regroupent globalement les modeles & 1’échelle continentale et ré-
gionale. Ceux-ci décrivent I’évolution des concentrations de polluants dans les basses couches de
I’atmosphere sur des domaines allant du continent (par exemple ’'Europe) a la région (par exemple
la région Auvergne-Rhone-Alpes). Pour ce type de modeles, la résolution spatiale sur le plan hori-
zontal est de quelques dizaines de kilometres a quelques kilometres. Ces modeles sont par exemple
appliqués pour prévoir la qualité de D'air quotidienne et pour étudier les processus de formation
de I'ozone troposphérique. Les modeles CHIMERE (Menut et al., 2013), MOCAGE (Dufour et al.,
2005 ; Bousserez et al., 2007), CAMx (ENVIRON, 2008) et CMAQ (Byun et Schere, 2006) font

notamment partie de cette catégorie.

Echelle locale

Les modeles a 1’échelle locale tels que les modeles a 1’échelle urbaine, les modeles a 1’échelle
du quartier ou bien encore les modeles a 1’échelle de la rue évaluent la qualité de l'air dans la
couche limite atmosphérique (CLA) sur des domaines allant de quelques dizaines de kilometres a
quelques dizaines de metres. La CLA est la partie basse de la tropospheére soumise a l'influence de
la surface terrestre (continentale ou océanique) (Garratt, 1994). L’épaisseur de cette couche varie
globalement entre 100 et 3000 m en fonction des conditions météorologiques (Stull, 1988). Les autres
parties de ’atmosphere sont aussi influencées par la surface terrestre mais elles réagissent avec des

temps plus longs (Stull, 1988). Les modeles a 1’échelle locale résolvent généralement les équations
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sur un maillage qui a une résolution horizontale de I’ordre du metre voire de quelques centimetres.
Les modeles a I’échelle locale sont notamment utilisés pour évaluer la qualité de l'air a 1’échelle
urbaine et pour étudier la dispersion atmosphérique de rejets industriels, en situation chronique
ou accidentelle. Cette catégorie de modeles inclut notamment les modeles SIRANE (Soulhac et al.,
2011), SIRANERISK (Cierco et al., 2010 ; Lamaison et al., 2011 ; Soulhac et al., 2016), ADMS-Urban
(Carruthers et al., 1998), OSPM (Berkowicz, 2000a), QUIC (Gowardhan et al., 2006), Micro-Swift-
Spray (Tinarelli et al., 2007) et les modeles de CFD (Computational Fluid Dynamics) tels que
FLUENT (Fluent, 2009) et Code Saturne (R&D, 2008).

Multi-échelles

Les trois catégories de modeles citées précédemment sont destinées a évaluer des phénomenes
qui se déroulent sur des échelles spatio-temporelles distinctes. Plus 1’échelle spatio-temporelle est
fine, plus la résolution spatio-temporelle des modeles est importante. La résolution spatio-temporelle
associée a ces différentes échelles est un compromis entre une minimisation du colit en temps de
calcul et une bonne représentativité des phénomenes étudiés. En plus de ces trois catégories, il
existe une approche complémentaire. Celle-ci consiste a réaliser une modélisation multi-échelles de la
qualité de Iair afin de prendre en compte les phénomenes prépondérants a plusieurs échelles (Odman
et al., 1997 ; Garcia-Menendez et Odman, 2011). Cette approche se traduit par la modélisation de la
dispersion atmosphérique sur I’ensemble du globe avec une succession de raffinement de la résolution
spatio-temporelle sur les zones d’intérét (Frohn et al., 2002 ; Brandt et al., 2003 ; Constantinescu
et al., 2008).

2.2.2 Approches de modélisation

Les modeles de qualité de 'air se distinguent également par la maniere de résoudre les équations
de la dispersion atmosphérique. Les trois grandes familles de modeles sont les modeles gaussiens,

les modeles eulériens et les modeles lagrangiens.

Approche gaussienne

L’approche gaussienne regroupe les modeéles de panache gaussien et les modeles a bouffées gaus-
siennes. Cette approche résout analytiquement I’équation d’advection-diffusion (équation 2.1). La
solution analytique indique que la distribution de concentration dans le plan perpendiculaire au vent
est gaussienne. Cette solution est déterminée en supposant notamment que les conditions météo-
rologiques sont uniformes spatialement et que les émissions sont stationnaires. De plus, 'approche
considere que la diffusion moléculaire est négligeable par rapport a la diffusion turbulente et que
la diffusivité turbulente est uniforme. Les approximations des modeles gaussiens ne permettent pas
de modéliser la dispersion atmosphérique dans un écoulement complexe (présence d’obstacle, relief,
etc ...). Ils sont globalement adaptés a la modélisation de la dispersion des polluants & proximité

des sources sur un terrain homogene et plat avec des vitesses de vent supérieures & 1m.s~'. Ce
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type de modele est donc appliqué uniquement a 1’échelle locale. Les modeles gaussiens présentent
I’avantage d’avoir un cotut en temps de calcul relativement faible. Aussi, ils sont bien adaptés aux
études opérationnelles. Parmi les modeles gaussiens, on peut citer les modeles ADMS (Carruthers
et al., 1994), AERMOD (Cimorelli et al., 2005), CALPUFF (Scire et al., 2000) et CALINE (Benson,
1992a).

Approche eulérienne

L’équation 2.1 n’a pas de solution analytique excepté dans des cas trés simples (par exemple la
solution gaussienne). Aussi, il est nécessaire de déterminer une solution numérique. Les équations
de transport et de diffusion sont alors discrétisées dans l’espace et dans le temps. Ces équations
sont résolues de maniére déterministe sur un maillage (2D ou 3D) en considérant que les variables
(température, vitesse, concentration, etc ...) sont uniformes dans chaque maille. Dans le cas de I'ap-
proche eulérienne, le domaine modélisé est fixé dans 1’espace et les échanges de matiere (advection,
diffusion) sont considérés via les parois des mailles. Plus les mailles sont fines plus la représentation
des phénomenes de dispersion est précise. Néanmoins, le cout en temps de calcul devient plus im-
portant. Aussi, le nombre de mailles maximum est limité par la puissance de calcul des machines
utilisées. Le cott en temps de calcul relativement important constitue un inconvénient pour ce type
de modele. De méme, les modeles eulériens soufrent de problemes relatifs a la modélisation de la
turbulence ainsi que de problemes de diffusion numérique associés aux schémas numériques utilisés.
Les avantages de ce type de modeles sont notamment la résolution complete des équations et la
possibilité de traiter des cas complexes (relief, batiments, etc ...). De plus, 'approche eulérienne
peut étre utilisée aux différentes échelles (globale, méso-échelle ou locale). Aussi, cette approche
est tres répandue pour étudier et prévoir la qualité de 'air. Elle est notamment utilisée avec les
modeles de qualité de I'air CHIMERE (Menut et al., 2013), CAMx (ENVIRON, 2008), CMAQ
(Byun et Schere, 2006), LOTOS-EURO (Schaap et al., 2008), CALGRID (Yamartino et al., 1992)
et WRF-Chem (Grell et al., 2005).

Approche lagrangienne

L’approche lagrangienne est une approche stochastique qui consiste a déterminer les trajectoires
d’un grand nombre de particules représentant les polluants et a calculer leurs densités de probabilité
de présence. Cela permet de déduire des moyennes statistiques telles que la concentration moyenne.
Les trajectoires sont déterminées a partir d’informations statistiques telles que les écarts-types de
fluctuation de vitesse et les temps caractéristiques d’autocorrélation. Les modeles lagrangiens sont
généralement couplés a un modele eulérien qui détermine I’écoulement dans lequel se dispersent
les particules. Le cotit en temps de calcul pour les modeles lagrangiens est relativement important
notamment lorsque le nombre de sources est élevé. A 'instar de ’approche eulérienne, ’approche
lagrangienne présente ’avantage de résoudre completement les équations. De méme, cette approche
permet de traiter des cas complexes (relief, batiments, etc ...). Globalement, les modeles lagrangiens

sont plutdt utilisés pour des études d’impact de rejets accidentels ou de rejets ponctuels (nombre de
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sources limité) tels que les éruptions volcaniques. Les modeles de dispersion atmosphérique SLAM
(Vendel, 2011 ; Marro et al., 2014), HYSPLIT (Draxler et Hess, 1997), FLEXPART (Stohl et al.,
2005) et NAME (Maryon et al., 1991) utilisent notamment une approche lagrangienne.

2.2.3 Choix du modéele

Le modele de dispersion atmosphérique a utiliser dépend du cas d’étude. Le choix du modele est
notamment associé a ’échelle spatio-temporelle des phénomenes étudiés. De méme, la complexité
du domaine d’étude est un aspect a prendre en compte lors de la sélection du modele. Cet aspect
permet entre autre d’estimer si les hypotheses d’'un modele sont adaptées au cas d’étude. Enfin, le
choix est également guidé par un aspect pratique qui concerne le coiit en temps de calcul. Ce dernier
critere est essentiel pour les applications telles que la prévision de la qualité de ’air qui nécessitent

des modeles opérationnels.

2.2.4 Avantages et limites

Aucun modele n’est parfait et ne peut prédire exactement les niveaux de concentration réels. Cela
est notamment du a la complexité des phénomenes atmosphériques qui sont difficiles & modéliser. De
meéme, il n’est pas possible de fournir des données d’entrée qui soient parfaitement représentatives des
situations réelles. Les estimations des niveaux de pollution fournies par les simulations numériques
sont considérées comme moins précises que les mesures. Cependant, les simulations numériques
permettent de cartographier les niveaux de pollution sur les zones d’intérét avec une meilleure
résolution spatio-temporelle que les observations fixes au sol (figure 2.1). De plus, les modeles de
dispersion atmosphérique permettent de réaliser des études de scénario. Celles-ci sont par exemple
effectuées pour prévoir les conséquences associées a l'implantation de nouveaux axes routiers, a
la mise en ceuvre des nouvelles politiques sur le transport ou bien encore a la réalisation d’un
projet d’urbanisme. De méme, les outils numériques permettent d’évaluer la contribution des sources
sur les niveaux de pollution. Enfin, les modeles de dispersion atmosphérique présentent également
lavantage de pouvoir réaliser des prévisions de la qualité de I'air & courte échéance (qualité de Dair

urbaine) ou a long terme (changement climatique).

2.3 Assimilation de données

Du fait de leurs avantages respectifs, la mesure et la modélisation sont deux approches indis-
pensables et complémentaires pour évaluer la qualité de I'air. En effet, les mesures de concentration
représentent des données de référence auxquelles se comparer pour évaluer les modeles de dispersion
atmosphérique. De méme, les modélisations de la qualité de 'air permettent de vérifier la pertinence
de 'emplacement des capteurs et d’optimiser le réseau de mesures. Pendant longtemps, ces deux
approches ont été utilisées de maniere distincte pour évaluer la qualité de ’air. Néanmoins, la qua-

lité de I’air est évaluée depuis quelques années en combinant les données mesurées par les capteurs
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et les estimations fournies par les modélisations. Cette démarche est appliquée en utilisant des mé-
thodes d’assimilation de données (AD). Celles-ci sont généralement définies comme des méthodes
statistiques combinant des données mesurées et modélisées. Néanmoins, la définition du terme assi-
milation de données differe selon les auteurs. La définition la plus générique est celle de (Talagrand,
1997) qui définit I’assimilation de données comme l'utilisation de plusieurs sources d’informations
pour déterminer le plus précisément possible 1’état d’un systeme. Rabier (1993), Kalnay (2003),
Swinbank et al. (2003) et(Denby et al., 2005) précisent cette définition et désignent ’assimilation
de données comme la combinaison de modeles et de mesures permettant d’améliorer ’estimation
de I'état d’un systeme. Dans la littérature, I’expression fusion de données est aussi parfois utilisée.
Denby et Spang (2010) et Zhang et al. (2012) font une distinction entre les méthodes de fusion
de données et les méthodes d’assimilation de données. Denby et Spang (2010) indiquent que les
méthodes de fusion de données combinent plusieurs types de données, avec une approche statistique
ou géométrique, pour estimer de la maniere la plus satisfaisante possible ’état d’un systeme. La
principale différence avec I’assimilation de données réside dans le fait que la fusion de données ne
prend pas en compte les lois physiques a ’origine des phénomenes étudiés. Par la suite, cette distinc-
tion n’est pas prise en compte et le terme assimilation de données fait référence a la combinaison
de données mesurées et modélisées, avec une approche statistique ou géométrique, permettant d’es-
timer le meilleur état possible d’un systeme. Les méthodes d’assimilation de données sont utilisées
depuis plusieurs décennies dans le domaine de la physique atmosphérique, notamment en météo-
rologie (Morel et Talagrand, 1974 ; McPherson, 1975 ; Miyakoda et al., 1976, 1978 ; McPherson
et al., 1979). Cependant, elles sont appliquées au domaine de la qualité de ’air uniquement depuis
la fin des années 1990 (Elbern et al., 1997 ; Elbern et Schmidt, 1999 ; Elbern et al., 2000 ; Segers
et al., 2000 ; van Loon et al., 2000). Les méthodes d’assimilation de données sont couramment uti-
lisées avec les modeles a méso-échelle mais encore peu appliquées avec les modeles a 1’échelle locale.

L’utilisation de ces méthodes a I’échelle locale fait 1’objet du chapitre 10.

2.4 Conclusion

Les mesures de concentration et la modélisation de la dispersion atmosphérique sont deux ap-
proches utilisées pour évaluer la qualité de I'air. Les mesures refletent la réalité et constituent les
données les plus fiables pour évaluer la qualité de ’air. Néanmoins, la distribution spatio-temporelle
des mesures est hétérogene et ne permet pas d’évaluer les niveaux de concentration sur tout un
domaine. Les modeles de dispersion atmosphérique permettent d’estimer la qualité de 'air avec
une résolution spatio-temporelle plus fine sur toute une zone d’étude. Cependant, les estimations
fournies par les simulations numériques sont considérées comme moins précises que les mesures.
Depuis quelques années, ’évaluation de la qualité de l'air est également effectuée en combinant les
mesures et les estimations associées aux simulations numériques avec des méthodes d’assimilation
de données. Ces méthodes sont jusqu’a aujourd’hui surtout utilisées pour évaluer la qualité de l'air

a méso-échelle.






Chapitre 3

Présentation générale de I’étude

Les deux premiers chapitres ont permis d’introduire la thématique générale de notre projet de
recherche : la pollution atmosphérique et I’évaluation de la qualité de air.

Dans ce troisieme chapitre, nous expliquons les motivations (section 3.1) et les objectifs (section
3.2) de ce projet de recherche. De méme, nous exposons la démarche appliquée au cours de ce travail
de these (section 3.3).

3.1 Contexte

3.1.1 Risque sanitaire associé a la pollution de l’air plus important en milieu

urbain

Depuis plusieurs décennies, I'exode rural augmente (Fenger, 1999). D’apres les Nations Unies,
la proportion de la population mondiale vivant en zone urbaine est passée de 30 % en 1950 & 54 %
en 2014 (UN, 2014). Cette proportion devrait atteindre 66 % d’ici 2050. La base de données de
I’'OMS (WHO, 2016) indique que les concentrations moyennes annuelles de PM;, en 2014 excedent
les valeurs recommandées par ’'OMS dans 522 villes dans le monde (données sur 1143 villes en
2014). C’est également le cas pour les concentrations de PM, 5 dans 728 villes. Les niveaux de
pollution dans les milieux urbains sont globalement plus élevés notamment en raison d’émissions
plus importantes (Guerreiro et al., 2014 ; Holman et al., 2015). Les fortes concentrations de polluants
en milieu urbain conjuguées a l'accroissement de 'urbanisation augmente a fortiori le risque d’effets
sanitaires importants dus a la pollution atmosphérique. Aussi, la qualité de ’air en milieu urbain

constitue une problématique majeure.

3.1.2 Besoin d’améliorer la modélisation de la qualité de ’air en milieu urbain

Pour améliorer la qualité de ’air, il est important de réduire les émissions. De plus, il est né-
cessaire de pouvoir évaluer le plus précisément possible les niveaux de concentration pour lutter
efficacement contre les effets de la pollution atmosphérique. Pour estimer les niveaux de concentra-

tion dans les zones urbaines, il est nécessaire d’évaluer la qualité de l'air a 1’échelle de la rue. Cette
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échelle correspond globalement a I’échelle caractéristique de la variabilité spatiale des concentra-
tions en milieu urbain (Kousa et al., 2002). Elle correspond également & une échelle pertinente pour
évaluer les effets sanitaires dans les zones urbaines (Nyberg et al., 2000 ; Bellander et al., 2001 ;
Borrego et al., 2006).

En utilisant uniquement des appareils de mesures (et sans effectuer des traitements statistiques),
il faudrait disposer de plusieurs dizaines de milliers de capteurs pour évaluer la qualité de l'air a
I’échelle d’une agglomération avec une telle résolution spatiale. Aussi, cette démarche n’est actuelle-
ment pas envisageable d’un point de vue économique. A titre de comparaison, le réseau de mesures
des AASQA en France est composé d’environ 1600 capteurs répartis sur pres de 650 stations sur
tout le territoire national (CGDD, 2015).

Les modeles urbains de qualité de ’air permettent de cartographier les niveaux de concentration
avec une résolution spatiale de quelques dizaines de metres voire quelques metres. Néanmoins,
les estimations fournies par les simulations numériques a 1’échelle urbaine (mais également aux
autres échelles) sont globalement moins fiables que les mesures. Cela est dii a diverses raisons.
Bien que les connaissances sur les phénomeénes de dispersion atmosphérique a 1’échelle urbaine ont
évolué, les modeles urbains restent imparfaits. De plus, les modeles urbains doivent répondre a
des contraintes opérationnelles comme permettre d’estimer la qualité de l’air avec un temps de
simulation relativement court afin de pouvoir prendre des mesures et mettre en place des actions
le plus rapidement possible en cas de besoin. Aussi, les modeles urbains opérationnels s’appuient
sur un certain nombre d’hypotheses simplificatrices pour réduire le cott en temps de calcul. Cela
constitue une autre source d’incertitude sur les estimations fournies par ce type de modele. De
méme, 'estimation des données d’entrée des modeles est une étape complexe et est a 'origine d’une
grande partie des incertitudes associées aux estimations (Soulhac et al., 2012). Plusieurs études
ont comparé les estimations des modeles urbains a des mesures de concentration effectuées en zone
urbaines (Kukkonen et al., 2003 ; Chan et Leach, 2007 ; Hendricks et al., 2007 ; Hanna et Chang,
2012 ; Soulhac et al., 2012 ; Tilloy et al., 2013). Dans les études de Kukkonen et al. (2003), Soulhac
et al. (2012) et Tilloy et al. (2013) le coefficient de corrélation entre les estimations fournies par le
modele urbain utilisé et les mesures de concentration de NO, varie entre 0.59 et 0.81 (cet indice
statistique illustre la corrélation entre deux variables et varie entre -1 et 1, 1 étant la valeur optimale).
De méme, les résultats de ces trois études indiquent que les concentrations moyennes modélisées de
NO, sont entachées d’une erreur qui oscille entre 1 % et 33 %. Ce constat indique qu’il est nécessaire

de travailler a la réduction des incertitudes associées aux simulations numériques a 1’échelle urbaine.

3.2 Problématique abordée dans le cadre de ce travail

3.2.1 Objectifs

Le but principal de ce projet de recherche est de réduire les incertitudes associées aux estima-
tions des modeles de dispersion atmosphérique a ’échelle urbaine tout en gardant une approche

opérationnelle. Pour cela, trois approches principales sont possibles. La premiere consiste a amé-
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liorer les modeles urbains de qualité de 'air et leur implémentation. La seconde repose sur une
meilleure estimation des données d’entrée des modeles. La troisieme consiste & combiner les modeles
de dispersion atmosphérique a ’échelle urbaine avec des données complémentaires. Dans ce travail
de these, seules les deux dernieres approches sont étudiées. Celles-ci sont respectivement abordées en
utilisant une approche de modélisation multi-échelles et en appliquant des méthodes d’assimilation

de données.

3.2.2 Apport de la modélisation multi-échelles ?

Dans ce travail de these, nous utilisons I'approche de modélisation multi-échelles pour estimer
les conditions aux limites (& fournir en données d’entrée) d’un modele urbain a partir d’'un modele
a méso-échelle. Cette démarche a déja fait 'objet de plusieurs études (Brandt et al., 2003 ; Soul-
hac et al., 2003 ; Beevers et al., 2012 ; Stocker et al., 2012). Beevers et al. (2012) ont utilisé une
approche de modélisation multi-échelles pour estimer la qualité de ’air sur Londres et indiquent
que les estimations sont relativement bonnes. Cependant, cette étude n’évalue pas I'apport de la
modélisation multi-échelles par rapport au cas ou seul le modele a méso-échelle ou le modele urbain
est utilisé. En revanche, Brandt et al. (2003), Soulhac et al. (2003) et Stocker et al. (2012) com-
parent les résultats obtenus en utilisant uniquement le modele a méso-échelle et ceux associés a la
modélisation multi-échelles. Ils montrent notamment que les résultats sont plus satisfaisants avec le
systeme de modélisation multi-échelles. Seuls Stocker et al. (2012) évaluent également 'apport de la
modélisation multi-échelles par rapport au cas ou seul le modele urbain est utilisé. Ils indiquent que
les résultats sont relativement similaires. Ce constat conduit a deux interrogations. La modélisation
multi-échelles permet-elle d’améliorer ’estimation des conditions aux limites pour les modeles ur-
bains et les résultats fournis par ce type de modele? Si tel est le cas, quelle est ’approche la plus

efficace 7 Ce travail de these tente notamment de répondre a ces questions.

3.2.3 Apport des méthodes d’assimilation de données ?

Dans ce projet de recherche, nous appliquons des méthodes d’assimilation de données pour com-
biner un modele de dispersion atmosphérique a 1’échelle urbaine avec des mesures de concentration.
Cette approche est jusqu’a aujourd’hui essentiellement appliquée avec des modeles a méso-échelle
(Casado et al., 1994 ; Tarrasén et al., 1998 ; Blond et al., 2003 ; McKeen et al., 2005 ; Wilczak et al.,
2006 ; Candiani et al., 2013). Tilloy et al. (2013) ont utilisé cette approche avec un modele urbain
de qualité de l'air. Cette étude indique que les résultats a 'issue de I’assimilation sont globalement
plus satisfaisants que ceux obtenus en utilisant uniquement le modele urbain. Dans cette étude,
seule la méthode BLUE a été utilisée. A notre connaissance, cette étude constitue la seule étude qui
porte sur l'assimilation de données avec un modele urbain de qualité de l'air. Ce bilan conduit a
deux interrogations auxquelles ce travail de these tente de répondre. Les méthodes d’assimilations
permettent-elles d’améliorer la modélisation de la qualité de l'air a I’échelle urbaine (I’étude de
Tilloy et al. (2013) indique que c’est le cas mais cela ne concerne qu’'un seul cas d’étude) ? Si c’est

le cas, quelle est la méthode d’assimilation la plus performante ?
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3.3 Démarche

3.3.1 Utilisation du modéle urbain de dispersion atmosphérique SIRANE (par-
tie II)

Les études associées a ce projet de recherche sont réalisées avec le modele SIRANE qui est
présenté au chapitre 4. Le choix de ce modele s’explique pour plusieurs raisons. Le modele SIRANE,
qui est développé au sein du Laboratoire de Mécanique des Fluides et d’Acoustique (ou se déroule ce
projet de recherche) depuis plus de 15 ans (Soulhac, 2000 ; Soulhac et al., 2001 ; Garbero et al., 2006 ;
Garbero, 2008 ; Salizzoni et al., 2008 ; Soulhac et al., 2008 ; Salizzoni et al., 2009a,b ; Soulhac et al.,
2009 ; Garbero et al., 2010 ; Soulhac et Salizzoni, 2010 ; Salizzoni et al., 2011 ; Soulhac et al., 2011,
2012, 2013 ; Salem et al., 2015), est un des rares modeles de qualité de 'air dédié a I’échelle urbaine
qui permette d’évaluer les niveaux de concentration avec une résolution spatiale relativement fine
de l'ordre de la dizaine de meétres. De plus, ce modele a des spécificités qui lui sont propres et qui
sont pertinentes pour ’évaluation de la qualité de I’air dans les zones urbaines. Ce modele a déja
fait 'objet de plusieurs études de validation en soufflerie (Soulhac, 2000 ; Carpentieri et al., 2012 ;
Salem et al., 2015) et d’une étude de validation vis-a-vis de mesures de terrain (Soulhac et al., 2012).
De méme, SIRANE est utilisé en France par plusieurs AASQA afin d’estimer la qualité de 'air de
maniere opérationnelle dans les zones urbaines et par plusieurs équipes de recherche dans des études
épidémiologiques pour évaluer les effets sanitaires de la pollution atmosphérique (Jacquemin et al.,
2013 ; Morelli et al., 2016). SIRANE a également été utilisé dans des études pilotes sur la qualité
de lair & Turin (Castagnetti et al., 2008 ; Garbero et al., 2011), a Florence (Giambini et al., 2011)
et a Milan (Biemmi et al., 2010).

L’apport des approches de modélisation multi-échelles et d’assimilation de données est analysé
sur deux cas d’étude qui sont présentés dans le chapitre 5. Ce chapitre présente également les
performances du modele SIRANE sur ces deux cas d’étude. Les résultats associés a ces simula-
tions SIRANE constituent les résultats de référence auxquels se comparer pour évaluer I’apport des

approches étudiées.

3.3.2 Etude de ’approche de modélisation multi-échelles (partie III)

L’étude associée a I'approche de modélisation multi-échelles a trois objectifs. Le premier objectif
est de déterminer si les méthodes associées a ’approche de modélisation multi-échelles et proposées
dans la littérature permettent d’améliorer ’estimation des conditions aux limites relatives aux mo-
deles urbains de qualité de l'air et par conséquent d’améliorer les résultats obtenus avec ces modeles.
Le second objectif est de proposer d’autres méthodes ou d’autres approches pour réaliser un systéeme
de modélisation multi-échelles et de les évaluer. Le troisieme objectif est de comparer les résultats
obtenus avec les différentes méthodes exploitées au cours de ce travail de these.

Dans la partie III, nous procédons tout d’abord a une breve revue des méthodes associées a
I’approche de modélisation multi-échelles décrites dans la littérature, notamment celles utilisées

pour évaluer la qualité de l'air a I’échelle urbaine (chapitre 7). Cette étape permet d’identifier les
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méthodes applicables dans notre projet de recherche. Ensuite, nous décrivons dans le chapitre 8 le
modele a méso-échelle utilisé au cours de ce travail de these pour réaliser un systeme de modélisation
multi-échelles. Nous présentons également dans le chapitre 8 les résultats obtenus avec ce modele
sur le cas d’étude utilisé pour analyser 'apport de la modélisation multi-échelles. Par la suite, nous
décrivons les méthodes utilisées dans ce projet de recherche et analysons les résultats obtenus avec
celles-ci (chapitre 9). L’analyse des résultats permet notamment d’évaluer 'apport de ces méthodes
vis-a-vis des modeles a méso-échelle et des modeles urbains. De méme, nous étudions l'influence
des différents termes qui interviennent dans les méthodes utilisées. Enfin, nous effectuons une inter-

comparaison des résultats obtenus avec les différentes méthodes.

3.3.3 Etude de ’approche d’assimilation de données (partie I'V)

L’objectif associé a 1’étude des méthodes d’assimilation de données est multiple. Le premier
objectif est de déterminer si les méthodes d’assimilation de données décrites dans la littérature
permettent d’améliorer les estimations fournies par des modeles urbains de qualité de Dair. Le
second objectif est de proposer d’autres méthodes ou d’autres approches pour assimiler les données.
Le dernier objectif est de comparer les résultats obtenus avec les différentes méthodes d’assimilation
de données utilisées dans ce projet de recherche.

Dans la partie IV, nous faisons dans un premier temps un bref état de I'art des méthodes
d’assimilation de données décrites dans la littérature (chapitre 10). Cette étape permet d’identifier
les méthodes d’assimilation de données qui sont adaptées a notre projet de recherche. Ensuite,
nous décrivons les méthodes d’assimilation de données utilisées au cours de ce travail de these
et examinons les résultats obtenus & 'aide de ces méthodes (chapitre 11). L’analyse des résultats
permet notamment d’évaluer I'apport de ces méthodes par rapport aux modeles urbains. De plus,
nous réalisons une étude de sensibilité pour chaque méthode afin d’estimer 'influence de certains
parametres sur les résultats issus de ’assimilation de données. Enfin, nous effectuons une inter-
comparaison des résultats obtenus avec les différentes méthodes d’assimilation utilisées au cours de

ce travail de these.

3.3.4 Conclusion et perspectives

Pour conclure, nous dressons un bilan des études relatives aux approches de modélisation multi-
échelles et d’assimilation de données effectuées dans ce projet de recherche. De méme, nous indiquons

des perspectives et des pistes & approfondir.






Conclusion de la premiere partie

La pollution atmosphérique est un probleme majeur sur le plan environnemental, sanitaire et
économique. Le risque sanitaire est notamment plus important dans les milieux urbains car les
niveaux de concentration et la densité de population sont relativement plus élevés dans ce type
d’environnement. Pour améliorer la qualité de I'air dans les environnements urbains, il est nécessaire
de réduire les émissions. Il est également nécessaire de pouvoir évaluer les niveaux de concentration
pour lutter contre les effets de la pollution de l'air. Actuellement, la mise en ceuvre de modeles
urbains de qualité de l'air est le seul moyen d’évaluer les concentrations de polluants dans les
zones urbaines avec une résolution spatiale suffisante. Cependant, les incertitudes relatives aux
estimations fournies par ce type de modeles sont plus importantes que celles associées aux mesures.
Aussi, 'objectif de ce projet de recherche est de réduire ces incertitudes afin d’améliorer 1’évaluation
de la qualité de 'air a I’échelle urbaine. Pour cela, nous étudions deux approches : la modélisation
multi-échelles et les méthodes d’assimilation de données.

Le modele urbain utilisé dans le cadre de ce projet de recherche est le modele SIRANE. La
prochaine partie décrit ce modele et les résultats obtenus avec celui-ci sur les cas d’études de référence

analysés dans ce travail de these.






Deuxieme partie

Modele SIRANE et simulations de

référence






Chapitre 4
Présentation du modele SIRANE

SIRANE est un modele opérationnel de dispersion atmosphérique & 1’échelle urbaine. A cette
échelle, il existe actuellement trois grandes familles d’approches pour modéliser la dispersion atmo-
sphérique de maniere opérationnelle : les modeles de rue-canyon, les modeles de réseau de rues et
les modeles de batis résolus. Les modeles de CFD ne sont pas évoqués car ils ne constituent pas une
solution opérationnelle, a cause de leur cout important en temps de calcul, sauf sur des domaines
tres réduits (par exemple quelques rues). Les trois approches citées précédemment different dans la
complexité associée a la représentation de la géométrie urbaine et de fait par le cout en temps de
calcul. Les modeles de rue-canyon tels que SBLINE (Namdeo et Colls, 1996), CALINE (Benson,
1992b), CPMB (Yamartino et Wiegand, 1986), OSPM (Hertel et Berkowicz, 1989) et ADMS-Urban
(McHugh et al., 1997 ; Carruthers et al., 2000) sont généralement des modeles de boites ou des mo-
deles gaussiens modifiés qui résolvent 1’écoulement atmosphérique sans tenir compte explicitement
de l'influence des batiments. Ce type de modele prend indirectement en compte les effets du bati
grace a des relations paramétriques qui simulent le phénomeéne de piégeage dans les rues-canyons
(Hertel et Berkowicz, 1989). En revanche, les modeles de batis résolus comme QUICURB (Rockle,
1990 ; Brown et al., 2009, 2013) et Micro Swift Spray (Moussafir et al., 2004 ; Tinarelli et al., 2007)
résolvent de maniere détaillée I’écoulement atmosphérique dans la canopée urbaine a 1’aide de mo-
deles pronostiques (Gowardhan et al., 2011) et diagnostiques (Duchenne et al., 2011). La dispersion
atmosphérique est ensuite déterminée avec une approche lagrangienne (Moussafir et al., 2004) ou
eulérienne (Gowardhan et al., 2011). L’approche de réseau de rues (Soulhac, 2000 ; Hamlyn et al.,
2007 ; Soulhac et al., 2011) introduite initialement par Soulhac (2000) peut étre considérée comme
un compromis entre les deux approches précédentes. Cette approche est basée sur une représen-
tation simplifiée de la géométrie urbaine et sur une paramétrisation des principaux phénomenes
d’écoulement dans les zones urbaines. A notre connaissance, SIRANE (Soulhac et al., 2011, 2012)
est le seul modele opérationnel actuellement utilisé dans les études de la qualité de l'air qui soit
basé sur approche de réseau de rues. Ce modele est notamment utilisé par plusieurs AASQA afin
d’évaluer la qualité de 'air dans les environnements urbains.

Ce chapitre a pour but de décrire plus en détail le modele SIRANE. Dans un premier temps, nous

exposons le principe général du modele (section 4.1). Ensuite, nous décrivons la paramétrisation
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adoptée par le modele SIRANE pour modéliser les phénomenes de dispersion atmosphérique a
I’échelle urbaine (sections 4.2, 4.3 et 4.4). Enfin, nous présentons les données d’entrée du modele
(section 4.5).

4.1 Principe général du modele SIRANE

L’écoulement dans la canopée urbaine est généré par I’écoulement de couche limite atmosphé-
rique qui se développe au-dessus de la canopée urbaine (Britter et Hanna, 2003 ; Vardoulakis et al.,
2003 ; Dobre et al., 2005 ; Soulhac et al., 2008 ; Garbero et al., 2010 ; Soulhac et Salizzoni, 2010).
L’écoulement dans la canopée est notamment caractérisé par des régions de recirculation qui piegent
les polluants et par du confinement entre les batiments qui limite leur dispersion (DePaul et Sheih,
1985 ; Oke, 1988 ; Dabberdt et Hoydysh, 1991 ; Oke, 2002 ; Britter et Hanna, 2003 ; Belcher, 2005 ;
Dobre et al., 2005 ; Soulhac et al., 2008 ; Soulhac et Salizzoni, 2010 ; Salizzoni et al., 2011 ; Soul-
hac et al., 2011, 2013). Pour modéliser la dispersion atmosphérique a 1’échelle urbaine, le modele
SIRANE divise le domaine d’étude en deux sous-domaines : la canopée urbaine et ’atmosphere
extérieure. L'interface fictive entre ces deux sous-domaines se situe approximativement au niveau
des toits (figure 4.1b).

Dans 'atmosphere extérieure, la dispersion atmosphérique est déterminée a l'aide de modeles
gaussiens en supposant que ’écoulement est un écoulement de couche limite sur une surface rugueuse
(figure 4.1c). La sous-couche de rugosité juste au-dessus de la canopée urbaine (Rotach, 1995) est

négligée. Dans la canopée urbaine, la dispersion atmosphérique est estimée avec un modele de

a

Cour
intérieure

b Interface fictive canopée urbaine-atmosphére extérieure

Interface fictive canopée urbaine-atmosphere
extérieure modélisée comme une surface rugueuse

FIGURE 4.1 — Représentation de la géométrie urbaine réelle (a,b) et modélisée (c). Les zones jaunes
sont associées aux rues-canyons modélisées dans la canopée urbaine alors que les zones grises ne le
sont pas. La ligne bleue représente l'interface fictive canopée urbaine-atmosphere extérieure.
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a) Géométrie réelle b) Volumes des rues

¢) Rues-canyons

.Google

FIGURE 4.2 — Représentation de la géométrie urbaine dans le modele SIRANE : géométrie réelle
(a), volumes des rues (b), rues-canyons (c) et réseau de rues (d)

réseau de rues. Avec ce modele, la géométrie urbaine est simplifiée et est décrite par une série de
rues (ou trongons de rue), représentées par des segments, connectées les unes aux autres par des
intersections, représentées par des noeuds (figure 4.2). Chaque segment représente le volume d’une
rue qui est modélisé comme une boite parallélépipédique de largeur W, de hauteur H et de longueur
L. Cette représentation suppose que la hauteur des batiments de chaque c6té est similaire. Dans
chaque rue, la concentration est supposée homogene. Celle-ci est estimée en réalisant un bilan de
masse qui prend en compte des phénomenes de transport de polluants modélisés a ’aide de relations
paramétriques.

Le modele de réseau de rues est appliqué uniquement pour les rues-canyons. Les rues-canyons
sont des rues relativement étroites bordées de chaque coté par des batiments (Nicholson, 1975).
Cette géométrie de rue est notamment la plus défavorable a la dispersion des polluants émis a
I'intérieur de la rue car elle favorise le phénomene de recirculation (Oke, 1988 ; Soulhac, 2000). Oke
(1988) indique qu'il existe trois régimes d’écoulement dans une rue-canyon symétrique (batiments
avec une hauteur relativement similaire de chaque coté) : isolated roughness; wake interference ;
et skimming flow (figure 4.3). Le régime d’écoulement dépend notamment du rapport d’aspect
W/H. Dans le cas de I’écoulement isolated roughness (5 < W/H), I’éloignement entre les batiments

est suffisant pour que la zone de recirculation en aval du premier batiment n’interagisse pas avec
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FIGURE 4.3 — Régimes d’écoulement dans une rue-canyon bidimensionnelle : (a) isolated roughness,
(b) wake interference, (c) skimming flow (d’aprés Oke (1988)).

celle en amont du batiment suivant. Dans ce cas, I’écoulement atmosphérique pénetre dans la rue
et évacue les polluants. Dans le cas de ’écoulement wake interference (1.5 < W/H < 5), les
batiments sont suffisamment proches pour que la zone de recirculation en aval du premier batiment
interagisse avec celle en amont du second batiment. Dans ce régime, 1’écoulement pénetre encore
légerement dans la rue. Dans le cas du régime skimming flow (W/H < 1.5), la distance entre
les deux batiments est encore plus faible et une seule zone de recirculation est présente. Dans
cette derniére configuration, I’écoulement atmosphérique extérieur est peu influencé par la présence
de la cavité et ne pénetre quasiment pas dans la rue. D’autres études montrent que deux zones
de recirculation contre-rotatives sont présentes lorsque la rue est tres étroite (2/3 < W/H) ou
lorsque la rue n’est pas symétrique, c’est-a-dire lorsque la rue est bordée par des batiments avec
une hauteur différente de chaque co6té (Hoydysh et Dabberdt, 1988 ; Pavageau, 1996 ; Rafailidis,
1997 ; Hassan et Crowther, 1998 ; Soulhac, 2000 ; Britter et Hanna, 2003). Le modele SIRANE
considére que 1’écoulement extérieur ne pénetre (quasiment) pas dans la canopée urbaine puisqu’il
est modélisé comme un écoulement de couche limite sur une surface rugueuse correspondant a
I'interface canopée urbaine-atmosphere extérieure. Ce type d’écoulement correspond globalement
aux régimes d’écoulement wake interference et skimming flow. Aussi, SIRANE considére qu’'une rue
est une rue-canyon si W/H < 3 (3 correspond globalement a la valeur intermédiaire de la gamme
caractéristique des rapports d’aspect relatifs au régime wake interference). Dans le cas contraire,
le modele considere que c’est une rue-ouverte. Dans ce cas, le modele suppose qu’elle fait partie
de I'atmosphere extérieure et la dispersion dans la rue est modélisée en considérant un écoulement
de couche limite sur une surface rugueuse. Cette démarche est également appliquée pour les rues
bordées de batiments d’un seul coté, pour les places, les parcs et les cours intérieures qui sont
considérées comme des terrains ouverts (figure 4.1). Le modele de réseau de rues est adapté pour
les zones avec une forte densité de batiments telles que les centres-villes. Ce modeéle est moins
bien adapté dans les zones périurbaines ou la présence de rues-canyons est relativement faible. De

meéme, la représentation du volume d’une rue sous la forme d’un parallélépipede, adoptée dans le
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modele de réseau de rues, est une autre approximation de la réalité. Néanmoins, on peut noter que
Soulhac et al. (2012) comparent les estimations du modeéle SIRANE & des mesures de concentration
et indiquent que les résultats sont relativement satisfaisants.

SIRANE est un modele quasi-statique qui adopte un pas de temps horaire. Cela signifie qu’il
considere que les conditions météorologiques et les émissions sont stationnaires a chaque pas de
temps. Cela est notamment di au fait que pour un temps de 'ordre de I’heure, correspondant au
temps caractéristique des phénomenes dans la couche limite atmosphérique, les variations météorolo-
giques peuvent étre considérées comme suffisamment lentes pour étre supposées constantes (Van der
Hoven, 1957 ; Soulhac, 2000). Ce pas de temps est également assez court pour prendre en compte
la variabilité temporelle des conditions météorologiques et des émissions au cours de la journée. De
méme, pour une vitesse de vent de 'ordre de 2 —3m.s™ !, les polluants parcourent une distance
d’environ 10km en une heure. Aussi, ce pas temps horaire est considéré comme suffisamment long
pour évaluer un état stationnaire de la dispersion atmosphérique a 1’échelle urbaine.

Les données d’entrée du modele STIRANE sont la géométrie urbaine, la météorologie, les émissions
et la concentration de fond. Hormis la géométrie urbaine, ces données doivent étre fournies a chaque

pas de temps. Ces données d’entrée sont décrites plus en détail dans la section 4.5.

4.2 Modélisation de I’écoulement et de la dispersion dans la cano-

pée urbaine

Dans une rue-canyon, I’écoulement est tourbillonnaire ou hélicoidal lorsque le vent extérieur n’est
pas parallele a I’axe de la rue (DePaul et Sheih, 1985 ; Yamartino et Wiegand, 1986 ; Soulhac, 2000 ;

Ecoulement le long
de la rue

Recirculation qui
confine les polluants

FIGURE 4.4 — Représentation de ’écoulement dans une rue-canyon. L’écoulement hélicoidal résulte
de la combinaison de la recirculation et de la convection le long de la rue. La fleche noire indique la
direction du vent au-dessus de la rue.
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Dobre et al., 2005 ; Soulhac et al., 2008). Cet écoulement résulte de la combinaison du phénomene
de recirculation dans la section transversale a l'axe de la rue et de la convection le long de la
rue (figure 4.4). La recirculation et la convection sont respectivement générées par la composante
perpendiculaire et la composante parallele a ’axe de la rue de I’écoulement atmosphérique extérieur
au-dessus de la canopée urbaine (DePaul et Sheih, 1985 ; Yamartino et Wiegand, 1986 ; Soulhac,
2000 ; Dobre et al., 2005 ; Soulhac et al., 2008). Cependant, I’écoulement dans les intersections de
rues n’est a priori pas tourbillonnaire (Soulhac, 2000). Les mesures du champ de vitesse dans une
intersection, réalisées par Kastner-Klein et Plate (1999) en soufflerie, montrent que I’écoulement est
orienté dans la direction du vent extérieur sans déviation avec l'altitude. Dans la canopée urbaine,
les concentrations sont inhomogenes (DePaul et Sheih, 1985 ; Qin et Kot, 1993 ; Soulhac et al.,
2009 ; Garbero et al., 2010 ; Soulhac et Salizzoni, 2010). Soulhac et al. (2009) montrent que les
concentrations varient le long de la rue ainsi que sur la section de la rue. De méme, Hoydysh et
Dabberdt (1994) et Dabberdt et al. (1995) montrent que les concentrations varient fortement dans
les intersections de rues et qu’elles sont généralement plus importantes dans les coins des batiments.

SIRANE suppose que ’écoulement tourbillonnaire dans une rue-canyon mélange suffisamment
les polluants (Soulhac, 2000) sur un temps équivalent & une heure, temps durant lequel les conditions
météorologiques et les émissions sont supposées stationnaires, pour considérer que la concentration
est uniforme dans chaque rue-canyon. Cette hypothese est également utilisée par Hamlyn et al.
(2007). SIRANE simplifie également la représentation de I’écoulement atmosphérique dans la cano-
pée urbaine et considere que la dispersion des polluants est induite par le transport par convection
le long de 'axe de la rue, le transfert turbulent & travers I'interface rue-atmosphere extérieure et
le transfert par convection aux intersections des rues (figure 4.5). Ces trois processus de transport
sont modélisés avec les parametres Upye, ugq et 04 qui correspondent respectivement a la vitesse de
convection le long de 'axe de la rue, la vitesse d’échange a linterface rue-atmosphere extérieure
et ’écart type de la direction du vent. Le phénomene de recirculation dans la rue n’est pas modé-
lisé. Cependant, son effet est négligeable vis-a-vis de la concentration moyenne sur le volume d’une

rue. De plus, cette recirculation renforce I’homogénéisation de la concentration dans la rue et par

FIGURE 4.5 — Représentation des processus de transport dans la canopée urbaine : transport par
convection le long de la rue et transfert turbulent & I'interface rue-atmosphere extérieure (a); trans-
port par convection aux intersections des rues
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conséquent I’hypothese, adoptée par le modele STIRANE, d’une concentration uniforme dans chaque
rue-canyon. A partir de la paramétrisation des phénomenes de transport, le modele SIRANE dé-
termine la concentration moyenne dans une rue-canyon en réalisant un bilan de flux de masse. Les

trois processus de transports cités précédemment sont détaillés dans les sections suivantes.

4.2.1 Transport par convection le long de la rue

La convection le long de la rue est caractérisée par la vitesse longitudinale du vent, parallele a
Iaxe de la rue. Cette vitesse est inhomogene dans la rue. La vitesse moyenne longitudinale varie
notamment en fonction de la distance au sol et de la distance & la paroi la plus proche (figure 4.6)
(Soulhac et al., 2008 ; Soulhac et Salizzoni, 2010). La dynamique de cet écoulement est influencée
par la géométrie de la rue (DePaul et Sheih, 1985 ; Oke, 1988 ; Pavageau, 1996 ; Soulhac, 2000 ;
Chauvet et al., 2001 ; Kastner-Klein et al., 2001 ; Kovar-Panskus et al., 2001 ; Leitl et al., 2001 ;
Oke, 2002 ; Soulhac et al., 2008), par la rugosité des batiments (Soulhac et al., 2008), par la présence
d’éléments urbains (arbres, balcons, portes, etc ...) (Hoydysh et Dabberdt, 1994 ; Theurer, 1999 ;
Salizzoni et al., 2008, 2009b ; Buccolieri et al., 2011 ; Vos et al., 2013 ; Abhijith et Gokhale, 2015),
par les effets thermiques induits par les échanges de chaleur au niveau des murs et/ou du sol (Kovar-
Panskus et al., 2001 ; Louka et al., 2002), par le mouvement des véhicules (Kastner-Klein et al.,
2000, 2001 ; Vachon et al., 2002 ; Di Sabatino et al., 2003) et par la différence de pression en amont
et en aval de la rue (Soulhac et al., 2011).

Le modele SIRANE simplifie la représentation de 1’écoulement et I'assimile a un écoulement
uniforme. Cet écoulement est modélisé a ’aide d’une vitesse moyenne le long de la rue, notée U,... Le

modele STRANE considere que cette vitesse moyenne U, résulte d’un équilibre entre ’entrainement

FI1GURE 4.6 — Contour de la vitesse longitudinale moyenne, adimensionnée par la vitesse au niveau
des toits, pour trois configurations différentes de rue-canyon : a) W/H = 1/2, b) W/H = 1, ¢)
W/H =3 (d’apres Soulhac et al. (2008))
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turbulent au niveau des toits (Britter et Hanna, 2003) et les frottements sur les murs qui bordent
la rue (Soulhac et al., 2011). Aussi, les autres parametres (mouvements des véhicules, présence

d’obstacles, etc ...) sont négligés. Ainsi, la vitesse moyenne U, est déterminée avec 1’équation 4.1 :

2 2 4 B B
o=t (B0 (1€ ) 23 ()
a:1n<6i
20
ﬁ—exp[c<1_H>}
(4.1)

avec \/fﬁzc ) - Jl(C)
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5i C

0; = min(H; W/2)

ou Jy, J1, Yy et Y7 sont les fonctions de Bessel, u, est la vitesse de frottement relative a I’écoulement
atmosphérique extérieur, ¢ est I’angle entre la direction du vent dans 'atmosphere extérieure et
I’axe de la rue, H et W sont respectivement la hauteur et la largeur de la rue et 2y est la rugosité
aérodynamique des murs bordant la rue.

Hamlyn et al. (2007) adoptent une approche tres similaire. Ils supposent que la concentration
a lintérieur d’une rue-canyon est homogene. De méme, ils considerent que I’écoulement dans la
rue-canyon est un écoulement de convection le long de la rue. La vitesse moyenne U,y est soit
fournie en donnée d’entrée par 'utilisateur, soit calculée avec I'expression U,,. = Uy cos(¢) ou Uy
correspond a la vitesse dans la rue-canyon lorsque ¢ = 0. Dans ce cas, Uy est également fournie en

donnée d’entrée.

4.2.2 Transfert turbulent a travers l’interface rue-atmosphere extérieure

L’interface rue-atmosphere extérieure est une zone caractérisée par un fort cisaillement (figure
4.7) (Louka et al., 2000 ; Salizzoni et al., 2009a, 2011). Les instabilités aérodynamiques a cette
interface conduisent a un mouvement de battement de la couche de cisaillement qui induit des
flux entrants de structures turbulentes dans la rue-canyon (Salizzoni et al., 2011). Ceci induit un
transfert de masse instable et fortement intermittent entre la rue-canyon et I’atmosphere extérieure
(Salizzoni et al., 2009a).

SIRANE modélise ce transfert turbulent a ’aide d’une vitesse d’échange notée uy. Des études
ont porté sur la dépendance de la vitesse d’échange uy vis-a-vis de la dynamique de 1’écoulement
extérieur (Kim et Baik, 2003 ; Salizzoni et al., 2009a), de la direction du vent (Soulhac, 2000)
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FIGURE 4.7 — Couche de cisaillement a l'interface rue-atmosphere extérieure

et de la géométrie de la rue-canyon (Hoydysh et Dabberdt, 1988 ; Salizzoni, 2006). De méme,
plusieurs études ont tenté de déterminer I'influence des flux thermiques au niveau des murs de la
rue-canyon (Sini et al., 1996 ; Offerle et al., 2007) et des arbres dans la rue-canyon (Buccolieri et al.,
2009) vis-a-vis de ug. Ces études ont montré que la vitesse d’échange uy dépend de la vitesse de
I’écoulement dans ’atmosphere extérieure ainsi que du niveau de turbulence et de la structure de
I’écoulement atmosphérique (Salizzoni et al., 2009a). Elles indiquent également que la vitesse de
transfert est fortement dépendante du rapport d’aspect W/H (Hoydysh et Dabberdt, 1988), de la
forme de la rue-canyon et de la direction du vent (Soulhac, 2000). Salizzoni (2006) montre également
que des éléments géométriques de petites tailles placés sur les toits des batiments peuvent influencer
significativement 1’échange vertical de polluants. La complexité de ce processus de transfert implique
I'utilisation d’hypotheses simplificatrices pour modéliser la vitesse d’échange u4. Le modele SIRANE
suppose que la vitesse d’échange uy dépend uniquement de I’écoulement dans ’atmosphere extérieure
et qu’elle est, par conséquent, indépendante de la géométrie de la rue. SIRANE détermine cette
vitesse d’échange ug4 en utilisant I’expression proposée par Soulhac (2000) et Salizzoni et al. (2009a)

qui est définie par I’équation 4.2 :
Ow

" Vor

oll 0y, est ’écart type des fluctuations de la vitesse verticale au niveau du toit. A partir de cette

Ud (4.2)

vitesse de transfert ug, le modele SIRANE détermine le flux de polluants Qm iy échangés par

transfert turbulent & I'interface rue-atmosphere extérieure avec I’expression 4.3 :

QH,t'u/rb =ugWirL (Crue - Crue,ext) (43)

Ol Crye €t Cryeeqt SONt respectivement la concentration a l'intérieur et au-dessus de la rue et ou L

et W représentent la longueur et la largeur de la rue.
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Hamlyn et al. (2007) modélisent également 1’échange turbulent a l'interface rue-atmosphere
extérieure avec une expression similaire. Cependant la vitesse d’échange ug est fournie en donnée

d’entrée par 'utilisateur.

4.2.3 Transport par convection aux intersections des rues

L’écoulement dans une intersection de rues dépend fortement des dimensions et de 'orientation
des batiments qui forment l'intersection (Scaperdas et Colvile, 1999 ; Soulhac, 2000). Il est notam-
ment possible de distinguer deux types d’écoulement. Dans les intersections larges, 1’écoulement
extérieur pénetre dans la canopée urbaine (Soulhac et al., 2011). En revanche, I’écoulement dans
une intersection étroite interagit peu avec I’écoulement extérieur (Soulhac et al., 2011).

Pour distinguer ces deux types d’intersections, le modele SIRANE s’appuie également sur les
régimes d’écoulement définis dans Oke (1988) et adopte un critére analogue a celui utilisé pour
distinguer les rues-canyons des rues-ouvertes. Aussi, lorsque D/H > 3 (D est le diametre de I'inter-
section et H est la hauteur des batiments qui forment l'intersection), le modele associe I'intersection
a une intersection large. SIRANE traite ce type d’intersections comme un terrain ouvert, c’est-a-
dire que les polluants qui arrivent dans ce type d’intersections sortent de la canopée urbaine et
ne sont pas canalisés vers les autres rues de l'intersection. A I'inverse, 'intersection est considérée
comme étroite lorsque D/H < 3. Dans ce cas, U'intersection fait partie de la canopée urbaine. La
modélisation de I’écoulement dans ce type d’intersections a pour but de déterminer la répartition
des flux d’air dans les différentes rues connectées a U'intersection. Soulhac et al. (2009) ont montré
que I’écoulement dans une intersection peut étre modélisé en prenant en compte deux processus
principaux. Le premier processus est le flux d’air dans le plan horizontal entre les rues en amont

(flux entrant) et en aval (flux sortant) de 'intersection. Pour estimer ce flux d’air horizontal, il est

FIGURE 4.8 — Représentation de I’écoulement dans une intersection
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d’abord nécessaire de déterminer le flux d’air relatif & chaque rue connectée a l’'intersection. Dans
SIRANE, le flux d’air Pyc; provenant de la rue d’index i connectée & une intersection est estimé
avec 1’équation 4.4 :

Pryei = EHW Upye,i (4.4)

ou £ = 1 pour les rues en amont, { = —1 pour celles en aval et U,e; est la vitesse moyenne le
long de la rue d’index 7, estimée avec ’équation 4.1. Pour calculer le flux d’air horizontal, le modele
fait I’hypothese que ’écoulement est bidimensionnel, c’est-a-dire qu’il est invariant sur la verticale.
Cette hypothese se base sur 1’étude de Soulhac et al. (2009) qui indique que les courants dans une
intersection se croisent tres rarement. Ainsi, le flux d’air P; ; entre les rues d’index i et j dans une
intersection est déterminé en estimant les flux entrant et sortant de 'intersection et en supposant
que les flux ne se croisent pas (figure 4.8). Il convient de noter que le flux de polluants P; ; prend
en compte la topologie des lignes de courant moyennes dans l'intersection mais qu’il ne tient pas
compte du mélange turbulent. En supposant que le mélange turbulent est di a des fluctuations a
grande échelle, ses effets peuvent étre pris en compte en modélisant les fluctuations de la direction du
vent. Aussi, le flux d’air moyen P entre les rues d’index i et 7 dans une intersection peut s’exprimer

sous la forme de I’équation 4.5 :

Bij(o) = / F(6 — b0)Pis (6)do

e o (4.5)
avecf(¢ ¢0)_0¢mexp! 2( O¢ )]

ol ¢y est la direction moyenne du vent et o est I'écart type de la direction du vent. D’apres Soulhac
et al. (2009), le deuxiéme processus a prendre en compte pour modéliser 1’écoulement dans une
intersection est le flux d’air vertical entre la canopée urbaine et I’atmosphere extérieure. Ce flux d’air
est estimé en réalisant un bilan des flux d’air entrant et sortant de 'intersection (équation 4.6). Ainsi
le flux d’air se dirige vers I’atmosphere extérieure si Pyept > 0 (Z flux entrant > Z flux sortant) et
vers l'intersection si Pyere < 0 (Z flux entrant < Z flux sortant). Cependant, il convient de noter
qu’un flux d’air vertical est présent uniquement si la somme des flux d’air en amont est différente

de la somme des flux d’air en aval.

Pvert = Z Prue,i (4.6)

i€intersection

A partir de I'estimation des flux d’air dans l'intersection et des concentrations dans les rues en
amont de celle-ci, il est possible de déterminer le flux de polluants )7 ; quittant I'intersection par

la rue d’index j. Ce flux de polluants Q7 ; est déterminé avec I’équation 4.7 :

QI,]' = Z Pi,j((ﬁo)cru&i + Pe:vt—)jcl,ext (47)

7

ol c1 gt st la concentration au-dessus de l'intersection, dans I’atmosphere extérieure, et Pey s, est
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la partie du flux vertical qui entre dans l'intersection et qui se dirige vers la rue d’index j. Le flux
vertical est pris en compte uniquement lorsque I’écoulement provient de ’atmosphére extérieure et
entre dans I'intersection (Pyers < 0). Lorsque que c’est le cas, Peyy—sj est calculé en supposant que le
flux vertical est proportionnellement réparti dans les rues situées en aval de I'intersection (équation
4.8).

P’rue j
— . 5J
Pe:vt—)j - max(_Pverty 0)

4.8
Prue,i ( )

2 rues en aval de Vintersection

Hamlyn et al. (2007) modélisent également le transfert de polluants aux intersections. Dans ce
cas, ils représentent 'intersection comme une boite dans laquelle la concentration est supposée ho-
mogene (Yamartino et Wiegand, 1986) et modélisent les flux de polluants sortant de l'intersection
en fonction de la concentration dans l'intersection et d’une vitesse de transfert pour représenter les
échanges par diffusion et advection. Il convient de signaler que I’hypotheése de concentration homo-
gene dans une intersection est cependant en désaccord avec la variabilité spatiale de concentration
observée par Hoydysh et Dabberdt (1994).

4.2.4 Bilan de masse

La concentration moyenne ¢, dans chaque rue-canyon dépend des concentrations dans les autres
rues de la canopée urbaine. Aussi, les concentrations dans la canopée urbaine sont déterminées en
résolvant un systeme d’équations linéaires dont les inconnues sont les concentrations dans les rues-
canyons. Dans chaque rue-canyon, la concentration moyenne résulte d’'un équilibre entre les flux
entrants et sortants (figure 4.9). Cette concentration est évaluée en réalisant un bilan de masse qui

s’exprime sous la forme de 1’équation 4.9 :

QS + QI = QH,turb + HWUruecrue (49)
~_——
Flux entrants Flux sortants

ou (g est le taux d’émission de polluants dans la rue, (); représente le flux de polluants entrant

provenant des intersections en amont, HW U,y eCrye représente le flux de polluants transporté par

QH, turb HWU . ¢

rue-rue

Qless ivage Qpart,H

Qpan‘, sol

FIGURE 4.9 — Représentation des flux de polluants dans une rue-canyon



4.3. ECOULEMENT ET DISPERSION AU-DESSUS DE LA CANOPEE URBAINE 49

I’écoulement moyen le long de la rue et sortant de la rue et Qg turp est le flux de polluants transférés
a l'interface rue-atmosphere par transfert turbulent. L’ensemble des relations paramétriques utili-
sées pour déterminer les termes de 1’équation 4.9 sont détaillées dans les sous-sections 4.2.1, 4.2.2
et 4.2.3. 1l convient de signaler que Soulhac et al. (2011) intéegrent également au bilan de masse
les termes Qpart,H, @part,sol €t Qlessivage (figure 4.9) qui correspondent respectivement au flux de
sédimentation des particules solides entrant dans la rue via l'interface rue-atmosphere extérieure,
au flux de déposition de particules solides sur le sol et au flux de déposition humide induit par le
processus de lessivage. Cependant, ces processus ne sont pas pris en compte lors de ce projet de

recherche.

4.3 Modélisation de I’écoulement et de la dispersion au-dessus de

la canopée urbaine

4.3.1 Modélisation de I’écoulement atmosphérique

La modélisation de I’écoulement au-dessus de la canopée urbaine a pour objectif de déterminer
la dispersion des polluants dans 'atmosphere extérieure. Elle permet également d’estimer certains
parametres nécessaires a la modélisation des phénomenes de transport de polluants dans la canopée
urbaine. Cet écoulement atmosphérique est modélisé avec la théorie de similitude de Monin-Obukhov
comme un écoulement de couche limite sur une surface rugueuse. La sous-couche de rugosité au-
dessus de la canopée urbaine est négligée. Cette représentation est globalement adaptée pour les
environnements ol la surface est relativement plane et homogene. Il convient de noter que la densité
de batiments varie dans les environnements urbains. De méme, plusieurs types de surface sont
présents dans les milieux urbains (batis, végétation, cours d’eau, etc ...). De plus, les environnements
urbains peuvent également étre caractérisés par la présence de relief (par exemple une colline).
Aussi, la modélisation de I’écoulement dans I'atmosphére extérieure constitue une simplification
de la réalité et est essentiellement adaptée aux environnements urbains plats avec une densité de
batiments relativement importante et uniforme. Le modele STRANE suppose également que cet
écoulement est uniforme horizontalement. Cette hypotheése constitue une autre approximation et
limite 'application du modele a des domaines qui s’étendent sur un quartier ou une agglomération
de quelques dizaines de kilometres de co6té. En considérant I’écoulement horizontalement uniforme,
tous les parametres dynamiques de ’écoulement dépendent uniquement de la coordonnée z relative
a Daltitude. La vitesse moyenne du vent est notamment déterminée avec 1’équation 4.10 (Garratt
et al., 1992) :

Us z—d Z 2
u(z) = - [ln < canopee 1 0,cano’pee) + ((),wnopee) B

20,canopee LMO

" <Z - dcanopee ~+ 20,canopee >:|
m

Lo

(4.10)
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Ol 20, canopee €t deanopee cOrTespondent respectivement a la rugosité aérodynamique moyenne et a la
hauteur de déplacement moyenne associées a la canopée urbaine, x est la constante de Karman et

Uy est la vitesse de frottement. Ljyso est la longueur de Monin-Obukhov définie par la relation 4.11 :

pepbul
kgHy

Lyo = (4.11)
ou p est la densité de l'air, ¢, est la chaleur massique a pression constante, g est 'accélération
de la pesanteur, Hy est le flux de chaleur sensible et 6 est la température potentielle. La fonction
¥, est une fonction universelle de la théorie de similitude qui dépend de I’état de stabilité de
I'atmosphere (stable, neutre ou instable). Businger et al. (1971) et Dyer (1974) ont proposé une

expression empirique de v, issue d’observations de terrain (équation 4.12).

U () =2In[(1+2)/2] + In [(1+ 932)/2] — 2arctan(z) +7/2 si Lyo < 0 (instable)
avec = = (1 — 16¢)'/*
Y (¢) =0 si Lyjo — oo (neutre)

Ym(C) = —5¢ si Lyro > 0 (stable)
(4.12)

La température potentielle varie aussi avec la coordonnée z. Elle est estimée avec 1’équation 4.13
(Garratt et al., 1992) :

et (22) - (b(5) ()] e

ou 0y est la température potentielle au niveau du sol. La variable zp correspond a la rugosité

thermique de la canopée urbaine. Elle est déterminée avec ’équation 4.14 (Garratt et al., 1992) :

Zr = 2o exp [—n (6.2Re;/4 — 5)}

w0 (4.14)

avec Reg =
Va
ol v, est la viscosité cinématique de ’air. A l'instar de la fonction v,,, la formulation de la fonction
¥, dépend de I’état de stabilité de 'atmosphere. Cette fonction s’exprime sous la forme de I’équation
4.15.
Yr(¢) =2In [(1+a")/2] si Lyo < 0 (instable)

avec 2’ = /1 — 16¢

Yr(¢) =0 si Lyro — oo (neutre)
Yn(C) = —5¢ si Lyro > 0 (stable)

En plus de ces variables, il est aussi nécessaire de quantifier la turbulence dans I’atmosphere exté-

(4.15)

rieure. Cette turbulence peut notamment étre caractérisée par les écarts types des trois composantes

de la vitesse de vent, oy, o, et o,. Ces parametres sont déterminés avec les équations 4.16 et 4.17
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(Hunt et al., 1988 ; CERC, 2001) :

oy = 1/0.3w2 + [2u, (1 — 0.82/hcr )2 si Lao < 0 (instable)

oy = 2u(1 —0.82/hcpa) si Lyjo — oo (neutre) (4.16)
0y = 2us(1 — 0.5z /hep ) si Lyo > 0 (stable)
Ow =02, + 02, si Lyro < 0 (instable)
Owe = V0.4w,2.1(z/heora) 3 (1 — 0.82/hera)
e Tun = 1.3us (1 — 0.82/hera) (4.17)
ow = 1.3us(1 — 0.82/hcra) si Lyro — oo (neutre)
0w = 1.8u,(1 — 0.5z/hcpa)* si Lyro > 0 (stable)

ou horpa est la hauteur de la couche limite et w, est 1’échelle de vitesse convective définie par la

relation 4.18.
hopa \ /2
— bl 4.18
o u*<HLMO) (4.18)

Dans le cas d’une atmosphere stable et d’une atmosphere neutre, hor 4 est estimée respectivement

avec 1'équation 4.19 (Nieuwstadt et Tennekes, 1981) et 1’équation 4.20 :

L * .
hopa = —MO (14 [14+2.98 2 si Lyjo > 0 (stable) (4.19)
3.8 JLmo
horna = 0.3% si Lyjo — oo (neutre) (4.20)

ou f est le parameétre de Coriolis. Pour ces deux cas, la hauteur hor 4 est considérée comme indé-
pendante du temps et est déterminée uniquement a partir des conditions météorologiques au pas de
temps courant. Cependant dans le cas d’une atmosphere instable, la hauteur hopa est davantage
influencée par les conditions météorologiques antérieures (Batchvarova et Gryning, 1991). Dans ce

cas, la variable hora est déterminée avec I’équation 4.21 (Batchvarova et Gryning, 1991) :

dhora 1.4w§ + 5u§

= 4.21
dt 9 ,ye:cthQ ( )
TO 0 CLA
ol V5™ = 00/0z est le gradient vertical de la température potentielle et Ty est la température

au niveau du sol. En supposant que ces deux parametres sont indépendants du temps, I’équation
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différentielle 4.21 a une solution analytique implicite qui s’exprime sous la forme de la relation 4.22 :

2a1 X X hera(ti) + x
(
as
X=—
a (4.22)
1.4H
avec { g, = 72”
pacp'VQ
5u3Ty
as =
{ g™t

ou hopa(ty) et hopa(te) correspondent respectivement & la hauteur de la couche limite aux pas de
temps t1 et t9. L’estimation de la hauteur hop 4 avec la relation 4.22 est effectuée par paliers horaires,
en initialisant le calcul au moment du lever du soleil. Pendant la nuit, ’atmosphere est supposée
stable. Aussi, la hauteur hop 4 au lever du soleil est déterminée avec la relation 4.19 associée a une

atmosphere stable.

4.3.2 Modélisation de la dispersion dans ’atmospheére extérieure

La dispersion des polluants dans I'atmosphere extérieure est déterminée avec des modeles de
type gaussien. Le modele SIRANE utilise notamment un modele de panache gaussien. Ce modele
gaussien prend en compte la réflexion des panaches au niveau des toits avec la technique de sources
images. Avec ce modele, le champ de concentration induit par les émissions d’une source ponctuelle

placée au point (zg,ys) est estimée avec 1’équation 4.23 :

Qs 1(y—ys)
)= mzfmayeXp[ 2%] piz(e = e ¢

pde (Z - Hcanopee + HS,eff) + pde (Z - 2h’C’LA + HS,ef‘f)]

(4.23)

oll Qg est le flux de masse émis par la source, o, est I’écart type transversal du panache, H qnopee
est la hauteur moyenne de la canopée urbaine et Hg.g est la hauteur effective de la source qui
correspond a la somme de la hauteur réelle de la source Hg et de la surélévation du panache
AH, estimée avec le modele de Briggs (1984). La variable U, qui intervient dans ’équation 4.23

correspond a la vitesse d’advection du panache. Celle-ci est déterminée avec I’équation 4.24.

h
fHCLA u(z)e(w,y, z)dz
U, = thiA T (4.24)

Hcanopee

La relation 4.23 fait aussi intervenir la fonction pdfz qui représente la distribution verticale de la

concentration. Dans le cas d’une atmosphere neutre ou stable, cette distribution est gaussienne et
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s’exprime sous la forme de 1’équation 4.25 :

1 122
pdfz(z) = NG exp | =53 (4.25)

ol o, est I’écart type vertical du panache. Lorsque 'atmosphere est instable, les courants thermiques
convectifs ascendants induisent une distribution asymétrique de la concentration moyenne (Luhar
et Britter, 1989). Dans ce cas, la fonction pdfz est modélisée comme une distribution bi-gaussienne

avec l'expression 4.26 :

pdfa(z) = ayH (2 — t) exp [_1 (z — wt)Q] L a1 H(z — ) ox [_W_m)z}

V2mo, . 2 o, V2mo,_ 2 o2
N Owe
W=
oo — Ow+t o — Ow_t
1+ t)2Ty, /14 t2Ty
o o (4.26)
avec Tuwt = T Tw= = kiw
327we 327we
- Juwt P kUw;
* Ow a Ow
L3 91 -1/2
™ Owe
k=11 B
(-5 ()]

ou oy est la composante convective de la fluctuation de la vitesse verticale et H est la fonction
échelon de Heaviside. Le parametre 77, correspond a I’échelle intégrale de temps lagrangien. Ce
parametre est déterminé avec 1’expression 4.27 (Hunt et al., 1988 ; CERC, 2001) :

1 2.5 N 4 117t
T, = { + — + + ] stable
1304 |2+ 20,canopee Ow hcra -
[ 0.6 N ou)dz L2 -
. ’hC’LA/LMO‘ + 1/13 zZ+ 20,canopee Ow hCLA 2y . (427)
T = instable
|hcra/Lyol +1 Ow
(hora—=%7)
avec z, = mazx -z —
\ u CLA "N
. g 00 . s o , .
ou N = T 9 est la fréquence de flottabilité de Brunt-Vaisiléd et Tj est la température au niveau
00z

du sol. Pour déterminer le champ de concentration ¢(x,y, z), il est nécessaire d’estimer les écarts

types oy et o, qui interviennent dans les équations 4.23 et 4.25. Ces parametres dépendent de la
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distance a la source x et de la turbulence atmosphérique controlée principalement par la stratification
thermique de 'atmosphere. Le modele SIRANE adopte une paramétrisation de ces termes basée sur
les approches proposées par Weil (1985), Venkatram (1992) et CERC (2001). Les écarts types sont

alors déterminés avec les équations 4.28 et 4.29.

2 T\
Oy =\[0ps T (0(1)@35)

Oy,s = 0576 + 057,1 si Lyo < 0 instable
t
oye =03 ks :
\/1 +0.751/3 h“’*
avec CLA
«t
Gy = 2 (1 - 0.8+ ° > “ — (4.28)
avec CLA 14+25——
hora
Oyl .
Oys = —F————7ns si Lyjo — oo neutre
1+25
hCLA
t
Gy = T si Laso > 0 stable
L
1+2. 5“&
hCLA
owt . .
o, = T si Lyro < 0 instable
14—
+ 2017,
o, = 040yt si Lyro — oo neutre (4.29)
owt .
0, = si Lyjo > 0 stable
\/ N2t2
6.25 + ————
L + 1+ 2Nt

Pour déterminer ces écarts types, les parametres oy, 0y, 0y, N et T sont évalués a la hauteur

moyenne du panache z,,, qui s’exprime sous la forme de ’équation 4.30.

h
fHSj::pee zc(z,y,2)dz
Zm = e (4.30)
fHCaTLDPEE x y, )dz

Le modele de panache gaussien est appliqué pour évaluer la dispersion sur le pas de temps courant des
émissions émanant des rues et sortant au niveau des toits (relatives au terme Qg 1 de I'équation
4.9) qui sont traitées comme si elles provenaient d’une série de sources ponctuelles. Ce modele est

aussi utilisé pour estimer la dispersion des polluants émis dans les rues-ouvertes.
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Une agglomération peut étre composée de plusieurs dizaines de milliers de rues. Cela représente
alors plusieurs centaines de milliers de sources & modéliser lorsque les émissions provenant d’une rue
sont représentées avec une série de dix sources ponctuelles. De méme, modéliser la qualité de ’air sur
une agglomération avec une résolution spatiale de 'ordre de la dizaine de metres implique 'utilisation
d’un maillage composé de plusieurs millions de mailles. Pour ce type de configuration, il est alors
nécessaire d’appliquer ’équation 4.23 plusieurs billions de fois afin d’estimer les concentrations,
induites par les émissions provenant des rues, dans une agglomération. Cela représente un coiit en
temps de calcul trop important pour les applications opérationnelles. Aussi, pour estimer en un point
p leffet des émissions émanant des rues, le modele STRANE agrege les émissions, sur des cellules,
lorsque celles-ci se situent au-dela d’une certaine distance vis-a-vis du point p. Cette approche, moins
colteuse en temps de calcul, consiste a évaluer les effets d’un groupe de sources éloignées au lieu
d’évaluer les effets de chaque source éloignée. Dans le modele SIRANE, la dispersion des polluants
provenant de ces émissions agrégées est modélisée avec un modele a bouffées gaussiennes. Ce type
de modele discrétise le rejet de polluants comme une succession de rejets instantanés. Chacun de ces
rejets est modélisé par une bouffée gaussienne qui évolue au cours du temps. Cette approche permet
de prendre en compte 'instationnarité des conditions météorologiques sur des pas de temps successifs
et d’estimer le champ de concentration induit par les polluants émis au pas de temps courant mais
également par ceux émis aux pas de temps antérieurs. Dans le modele SIRANE, le modele a bouffées
gaussiennes est également utilisé pour estimer la dispersion des polluants provenant de sources
modélisées comme des sources ponctuelles, telles que les industries. Dans ce cas, I'application du
modele a bouffées gaussiennes permet de prendre en compte les effets de surhauteur (Briggs, 1984)
et d’évaluer la dispersion des polluants émis par ces sources ponctuelles au pas de temps courant
mais également a des pas de temps antérieurs. Le modele & bouffées gaussiennes est aussi utilisé
dans le modele SIRANE pour estimer les effets des polluants émis & des pas de temps antérieurs par
des sources autres que les sources ponctuelles. Dans ce cas, les émissions sont également agrégées

pour réduire le cott en temps de calcul.

4.4 Modélisation des réactions chimiques

Les émissions de NO, (majoritairement du NO et du NO,) proviennent essentiellement des
processus de combustion de combustibles fossiles. Avec ces processus, les émissions sont majoritai-
rement des émissions de NO (Vardoulakis et al., 2003). Ce polluant se transforme chimiquement en
NO, qui est une espece plus toxique (Last et al., 1994 ; Omasa et al., 2012 ; Manahan, 2013). Les
processus de transformation relatifs aux NO, se déroulent sur une échelle de temps tres inférieure au
pas de temps horaire utilisé par le modele SIRANE (Seinfeld, 1986 ; Palmgren et al., 1996). Aussi,
il est important de modéliser ces réactions afin de prendre en compte les modifications des concen-
trations de polluants qu’elles induisent. Celles-ci sont implémentées dans le modele SIRANE apres

la dispersion des polluants et sont actuellement modélisées avec le cycle de Chapman représenté par
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le systeme d’équations 4.31 :
NO, + hv —15 NO + 0O°
0* 4 0, k2, 04 (4.31)
NO + 05 25 NO, + 0,

ou ki, ko et k3 sont les constantes cinétiques de réaction. Le radical O® étant tres réactif, le temps
caractéristique de la seconde réaction, conduisant a la production d’ozone, est négligeable vis-a-vis
des deux autres. Ces réactions chimiques sont modélisées dans le modele SIRANE en considérant un
équilibre photo-stationnaire, c’est-a-dire un équilibre entre la consommation (premiere réaction du
systeme 4.31) et la production (troisieme réaction du systeme 4.31) de NO,. Cet équilibre s’exprime
sous la forme de la relation 4.32 :

k1 [NOJ

k3 [O3] N [NO,] (4.82)

ou [NOJ, [NO,] et [Og] représentent respectivement les concentrations molaires de NO, de NO,
et de Oz. Pour déterminer les concentrations de NO, de NO, et de Og, il est donc nécessaire de
déterminer les constantes ki et k3 qui varient au cours du temps. La constante ki, qui est le taux
de photolyse de NO,, dépend de l'intensité des radiations solaires alors que la constante k3 dépend
de la température (Kasten et Czeplak, 1980 ; Seinfeld, 1986). Ces deux constantes sont modélisées
dans STRANE avec le systeme 4.33 (Kasten et Czeplak, 1980 ; Seinfeld, 1986) :

3.4
1 1d
by = — (0.5699 — [9.056¢3(90 — X)]2'546) 1 —o.75 | [
60 8
(4.33)
ks = 1.325e” exp ——7 [m°mole™ s~ "]

ou y représente I’élévation solaire, Cld correspond a la nébulosité et T' est la température. Il existe
également d’autres modeles plus sophistiqués pour évaluer la constante ki mais ils ne sont généra-

lement pas applicables avec des modeles opérationnels (Seinfeld, 1986).

4.5 Données d’entrée du modele SIRANE

4.5.1 Géométrie urbaine

Le modele SIRANE a besoin de connaitre la géométrie urbaine, plus précisément la géométrie du
réseau de rues, pour estimer la qualité de ’air dans la canopée urbaine. Il est possible de s’appuyer
sur plusieurs types de représentations numériques des villes pour déterminer la géométrie du réseau
de rues. Ceux-ci different selon le niveau de détail (Level Of Detail, LOD) des batiments. Il existe
cing niveaux de détail pour modéliser la géométrie urbaine allant du LODO au LODA4 (figure 4.10). Le
LODO correspond au niveau de détail le plus faible et permet d’obtenir une représentation numérique
du terrain. Le LODA4 est au contraire le niveau de détail le plus élevé. Celui-ci représente la texture et
la toiture des batiments avec une haute résolution. Il modélise également l'intérieur des batiments.

SIRANE simplifie la représentation des rues et modélise le volume de chaque rue par une boite
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FIGURE 4.10 — Niveaux de détail de la description des géométries urbaines (d’apres Biljecki et al.
(2016))

parallélépipédique. Aussi, le LOD1 qui représente les batiments par des blocs est une représentation
suffisante pour déterminer la géométrie du réseau de rues. A partir d’'une représentation de la
ville de type LODI1, la démarche consiste donc a définir la géométrie du négatif des batiments
qui correspond au réseau de rues. Soulhac et al. (2011) décrivent plus en détail la démarche pour
définir les parametres W, H, et L associés a chaque rue du réseau. Cette représentation géométrique
n’integre pas explicitement les détails architecturaux tels que les portes ou les balcons. Ces éléments
peuvent néanmoins avoir des effets importants sur 1’écoulement local (Salizzoni et al., 2008, 2009b).
Puisque la concentration est supposée homogene et que I’écoulement est considéré comme uniforme
dans une rue, SIRANE modélise les effets de ces éléments comme un effet global sur I’écoulement
moyen dans la rue, en considérant que les batiments qui bordent la rue ont une rugosité zy qui est

uniformément distribuée.

4.5.2 Météorologie

Les données d’entrée associées a la météorologie sont utilisées par le modele SIRANE pour
déterminer la dynamique de I’écoulement extérieur, supposé uniforme dans le plan horizontal. Ces
données météorologiques sont relatives a un point du domaine d’étude et correspondent a la vitesse
et la direction du vent, a la température, a la nébulosité et a la pluviométrie. Ces données sont
soit déterminées a ’aide d’'un modele de météorologie (par exemple avec les modeles WRF, MM5,
ARPEGE, GFS, etc ...), soit fournies par une station météorologique. A partir de ces données,
le modele calcule notamment le profil de vent u(z), le profil de température potentielle 6(z), la
longueur de Monin-Obukhov L0, la hauteur de la couche atmosphérique hor 4 et les écarts types
oy et oy, relatifs aux composantes v et w de la vitesse du vent. La modélisation de ces variables est

décrite plus en détail dans la partie 4.3.

4.5.3 Emissions

La modélisation des émissions est une étape primordiale pour simuler correctement la qualité
de lair. Cette modélisation implique ’évaluation des débits d’émissions. La géométrie des sources

d’émissions, plus précisément la géométrie de l'orifice par lequel sont rejetés les polluants, est éga-
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lement un parametre important a prendre en compte pour modéliser la pollution atmosphérique.
Chaque source a une géométrie intrinseque. Néanmoins, la modélisation de la géométrie des sources
ne correspond pas nécessairement a la géométrie intrinseque de la source. De méme, toutes les
sources d’émissions ne sont pas forcément modélisées individuellement. Elles sont parfois regrou-
pées et représentées par une seule source. Généralement, les émissions sont modélisées comme des
sources ponctuelles, linéiques, surfaciques ou volumiques. Plus la représentation géométrique est fine
et représentative de la géométrie réelle plus la variabilité spatiale des concentrations a proximité
de la source est correctement modélisée. Cependant, cela peut conduire & modéliser un nombre de
sources important qui augmente le colit en temps de calcul. Aussi, les sources sont parfois regroupées
et représentées de maniere plus grossiere. Le choix de la représentation géométrique d’une source
dépend de la géométrie réelle de la source, de ’échelle spatiale caractéristique des phénomenes étu-
diés, des modeles de dispersion atmosphérique utilisés, des données disponibles et de contraintes
particulieres telles que le colit en temps de calcul.

Pour modéliser la qualité de I’air a 1’échelle urbaine, SIRANE considere trois types de sources :
ponctuelles, linéiques et surfaciques. Les sources linéiques sont utilisées pour représenter les émis-
sions liées au trafic. Bien que les émissions du trafic proviennent de sources mobiles ponctuelles,
la représentation de ces émissions sous la forme d’émissions linéiques (figées) est relativement ac-
ceptable étant donné que les émissions sont supposées stationnaires a chaque pas de temps. Pour
évaluer la qualité de Dair a ’échelle urbaine, il est important de bien modéliser les émissions du trafic
qui sont généralement élevées pour certains polluants comme les NO,. La modélisation de ces émis-
sions peut étre effectuée avec un modele de trafic (par exemple le modele DAVISUM, (Broquereau,
1999)) couplé a des facteurs d’émissions (par exemple les facteurs estimés par le modele COPERT,
(Gkatzoflias et al., 2007)). Les sources ponctuelles permettent de modéliser les rejets provenant des
industries. Ce sont les seules sources qui peuvent étre placées en hauteur. Les émissions industrielles
sont généralement évaluées a partir d’un recensement des sources. Enfin, les sources surfaciques
simulent les émissions diffuses telles que les émissions du secteur résidentiel-tertiaire. Cette repré-
sentation est notamment due a la résolution des bases de données relatives a ce type d’émissions.
Celles-ci fournissent des données sous la forme d’un cadastre (grille réguliere horizontale) qui a

généralement une résolution de I'ordre du kilometre.

4.5.4 Concentration de fond

SIRANE est un modele a aire limitée, c’est-a-dire qu’il modélise la dispersion des polluants sur
une zone restreinte qui ne recouvre pas I’ensemble du globe. Aussi, il ne modélise pas la dispersion
des polluants provenant de I'extérieur du domaine d’étude. Cependant, la pollution atmosphérique
a I’échelle urbaine peut aussi étre influencée par ces polluants. Aussi, le modele SIRANE prend en
compte Deffet de ces polluants en intégrant une concentration dite concentration de fond qui est
fournie en donnée d’entrée. Elle est généralement déterminée a partir de mesures de concentration
ou a l'aide d’un modele de qualité de l'air a plus grande échelle. Cette concentration de fond

est actuellement supposée uniforme et est simplement ajoutée aux concentrations induites par les
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émissions localisées dans le domaine. L’évaluation de la concentration de fond est un sujet traité

dans la partie III relative a ’approche de modélisation multi-échelles.

4.6 Conclusion

SIRANE est un modele opérationnel dédié a 1’étude de la qualité de 'air dans les environne-
ments urbains. Il combine une approche de réseau de rues et des modeles gaussiens pour évaluer la
dispersion des polluants respectivement dans la canopée urbaine et dans ’atmosphere extérieure.
Pour déterminer la dispersion dans la canopée urbaine, le modele SIRANE prend en compte trois
processus de transport : le transport par convection le long de la rue induit par le vent moyen
dans l'axe de la rue; le transfert turbulent a travers l'interface rue-atmosphere extérieure; et le
transfert par convection aux intersections des rues. Ces trois processus sont modélisés avec des re-
lations paramétriques. Les données d’entrée du modele sont la géométrie urbaine, la météorologie,
les émissions et la concentration de fond. Ce modele est utilisé au cours de ce projet de recherche
pour étudier 'approche de modélisation multi-échelles et les méthodes d’assimilation de données a
I’échelle urbaine. Pour évaluer 'apport de ces approches, il est tout d’abord nécessaire de définir les

résultats de référence auxquels se comparer. Ceci fait 'objet du chapitre suivant.






Chapitre 5
Simulations SIRANE de référence

Lors de ce projet de recherche, les approches de modélisation multi-échelles et d’assimilation de
données a ’échelle urbaine ont été appliquées sur deux cas d’étude distincts. Pour estimer 'apport
de ces deux approches, une simulation SIRANE est réalisée pour chaque cas d’étude. Les résultats
associés a ces simulations constituent les résultats de référence auxquels se comparer pour évaluer
I’apport des approches étudiées.

L’objectif de ce chapitre est de présenter les cas d’étude (5.1), de décrire la mise en ceuvre du
modele SIRANE pour ces cas d’étude (section 5.2), de définir les criteres statistiques utilisés pour
évaluer la qualité des estimations (section 5.3) et de présenter les résultats associés aux simulations
SIRANE de référence (section 5.4).

5.1 Présentation des cas d’étude

L’objectif de chaque cas d’étude est d’estimer les concentrations moyennes horaires de NO, et de
PM,, sur 'agglomération lyonnaise. Les deux cas d’étude portent sur I’agglomération lyonnaise car
I'équipe de recherche AIR (Atmosphere, Impact & Risk), au sein de laquelle le projet de recherche
est mené, et TAASQA Atmo Auvergne-Rhone-Alpes (partenaire du projet de recherche) ont acquis
une expérience importante avec le modele SIRANE sur cette agglomération. Le modele SIRANE a
notamment fait ’'objet d’une étude de validation sur cette agglomération (Soulhac et al., 2012). De
méme, Atmo Auvergne-Rhone-Alpes réalise des simulations avec le modele SIRANE sur cette zone
depuis 2003. Chaque cas d’étude porte sur le NO, et les PM;, car ces polluants sont réglementés
par les législations frangaise et européenne (directive 2008/50/CE) et surveillés par les AASQA.
De plus, les concentrations de PM;, et de NO, sont relativement élevées dans les environnements
urbains (Guerreiro et al., 2014 ; Holman et al., 2015). De méme, la variabilité spatiale des concentra-
tions associées a ces polluants est particulierement élevée dans les environnements urbains. Aussi,
I’évaluation des concentrations de NO4 et de PM,, a I’échelle urbaine est une problématique relati-
vement complexe. L’analyse des méthodes d’assimilation de données a 1’échelle urbaine est réalisée
sur le cas d’étude associé a ’année 2008. Cela est notamment lié au fait que I’équipe AIR dispose

des données nécessaires pour réaliser une simulation SIRANE sur cette année. De plus, I’année 2008
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Type Nom Abréviation PM120008N o, PM120014N o,
A7 sud lyonnais A7 v v v v
Berthelot BER v v
Garibaldi GAR v
Trafic Grandclément GC v v v v
Lyon périphérique LP v v v v
Tunnel Croix-Rousse TCR v v
Vaise VAI v
Gerland GER v v
) Lyon centre LC v v v v
Urbain Saint-Just STJ v v
Vaulx-en-Velin VeV v v v v
Industrie Feyzin FEY v v v v
Saint-Fons STF v v v v
Cotiere de I’Ain CcOoT v v v v
Genas GEN v v v v
Fond - -
Saint-Exupéry STE v v v v
Ternay TER v v v v

TABLE 5.1 — Liste des stations fixes fournissant des mesures de concentration pour les cas d’étude

a) 2008

+ Trafic

4+ Urbain
Industrie

+ Périurbain

6km 12 km

0 km

b) 2014

0km

+ Trafic

+ Urbain
Industrie

=+ Périurbain

6km 12 km

FIGURE 5.1 — Position des stations fixes de mesure sur I’agglomération lyonnaise en 2008 (a) et en

2014 (b)



5.2. MISE EN (EUVRE DU MODELE SIRANE 63

a déja fait 'objet d’une validation du modele SIRANE (Soulhac et al., 2012). L’analyse de I'ap-
proche de modélisation multi-échelles est effectuée sur le cas d’étude relatif a 'année 2014 car Atmo
Auvergne-Rhone-Alpes dispose des données nécessaires a la modélisation multi-échelles uniquement
pour 'année 2014.

Pour évaluer la qualité des modélisations sur ces deux cas d’étude, les estimations sont compa-
rées aux mesures de concentration effectuées par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes au moyen de stations
fixes (tableau 5.1 et figure 5.1). Atmo Auvergne-Rhone-Alpes indique que ces stations sont de type
trafic urbain (Berthelot, Garibaldi, Grandclément, Lyon périphérique, Tunnel Croix-Rousse), trafic
périurbain (A7 sud lyonnais), fond urbain (Gerland, Lyon centre, Saint-Just, Vaulx-en-Velin), in-
dustriel périurbain (Feyzin, Saint-Fons) et fond périurbain (Cotiére de I’Ain, Genas, Saint-Exupéry,
Ternay). Pour simplifier la notation, les stations seront dites de type trafic (trafic urbain, trafic
périurbain), urbain (fond urbain), industriel (industriel périurbain) et fond (fond périurbain) dans
la suite du rapport. En 2008, le taux de données manquantes par station est inférieur & 10 % et le
taux de données manquantes global est de 3 % pour les deux polluants. En 2014, le taux de données
manquantes par station est inférieur a 20 % pour le NO, et a 15 % pour les PM;,. Le taux de

données manquantes global est de 5 % pour le NO, et de 10 % pour les PM;.

5.2 Mise en ceuvre du modele SIRANE

Pour les deux cas d’étude, les données d’entrée du modele SIRANE sont préparées a partir des

données fournies par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes.

5.2.1 Géométrie urbaine

La modélisation du réseau de rues sur 'agglomération lyonnaise en 2008 comprend 21922 brins
de rues/routes (figure 5.2). Le réseau de rues modélisé pour le cas d’étude 2014 est plus fourni
et est constitué de 28330 brins de rues/routes. Dans les deux cas, la longueur cumulée des rues-
canyons représentent approximativement 15 % du réseau total. Les rues-canyons sont essentiellement

localisées dans la ville de Lyon.

5.2.2 Emissions

Les émissions du trafic associées au réseau de rues sont modélisées comme des sources linéiques.
Ces émissions sont estimées a I'aide du modele de trafic DAVISUM (Broquereau, 1999) et des
facteurs d’émissions fournis par le modele COPERT IV (Gkatzoflias et al., 2007). Les émissions
moyennes annuelles du trafic les plus élevées sont généralement associées aux autoroutes et au
périphérique lyonnais (figures 5.3 et 5.4). En 2008, 79 % du nombre total de rues (ou 73 % de la
longueur totale) est associé & un débit d’émission moyen inférieur & 10 ug.m~1.s™ pour les PM,,.
Pour le NO,, cette proportion est de 66 % (ou 61 % de la longueur totale). En 2014, cette proportion
est de 77 % (82 %) pour les PM;, et de 54 % (54 %) pour le NO,. Il convient de signaler que 40 %

du nombre totale de rues/routes (et de la longueur totale) est associé & un débit d’émission nul en
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a) 2008 b) 2014
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FIGURE 5.2 — Représentation des réseaux de rues utilisés pour les simulations SIRANE associées
aux cas d’étude 2008 (a) et 2014 (b). Les rues en rouge représentent les rues-canyons.

2014 pour les deux polluants. Néanmoins, ces rues/routes sont prises en compte dans les simulations
SIRANE car elles influencent la dispersion.

Pour le cas d’étude 2008, les émissions associées a 63 sources industrielles et 28 cheminées de
tunnels routiers sont modélisées par des sources ponctuelles (figure 5.5). L’ensemble des sources
industrielles émet en moyenne annuelle moins de 0.05g.s™" de NO,. C’est également le cas pour
19 cheminées de tunnels routiers. En 2008, toutes les cheminées de tunnels routiers émettent des
PM,,. Cependant, seule une industrie émet des PM;,. Parmi les sources ponctuelles émettant des
PM;, (29), 18 ont un débit moyen annuel de PM;, inférieur & 0.02g.s~'. En 2014, les émissions
de 21 sources ponctuelles sont modélisées (figure 5.6). Celles-ci correspondent uniquement & des
cheminées de tunnels routiers (pour des raisons de confidentialité, Atmo Auvergne-Rhone-Alpes ne
nous a pas communiqué les informations relatives aux sources industrielles (émissions, localisation,
etc ...), néanmoins les émissions associées & ces sources sont prises en compte dans les émissions des
sources surfaciques en 2014). Le débit moyen annuel est inférieur a 0.02g.s™' de PM;, et inférieur
20.05gs ! de NO, pour 11 des 21 sources ponctuelles. Pour les deux années, les débits d’émission
moyens annuels des cheminées de tunnels routiers sont globalement du méme ordre de grandeur.

En 2008, les autres émissions anthropiques liées notamment au secteur résidentiel-tertiaire sont

représentées par des sources surfaciques. La résolution de I'inventaire associé a ces sources est de 1 km
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FIGURE 5.3 — Emissions moyennes annuelles de PM;, (a) et NO, (b) en pg.m™".s

trafic sur I'agglomération lyonnaise en 2008
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FIGURE 5.4 — Emissions moyennes annuelles de PM;, (a) et NO, (b) en ug.m™'.s™! associées au

trafic sur 'agglomération lyonnaise en 2014
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FIGURE 5.5 — Emissions moyennes annuelles de PM, (a) et NO, (b) en g..s ™!

ponctuelles sur I'agglomération lyonnaise en 2008
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FIGURE 5.6 — Emissions moyennes annuelles de PM;, (a) et NOy (b) en g.s™*

ponctuelles sur I'agglomération lyonnaise en 2014

associées aux sources
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FIGURE 5.7 — Emissions moyennes annuelles de PM;, (a) et NOy (b) associées aux sources surfa-
ciques sur 'agglomération lyonnaise en 2008
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FIGURE 5.8 — Emissions moyennes annuelles de PM;;, (a) et NO, (b) associées aux sources surfa-
ciques sur 'agglomération lyonnaise en 2014

(figure 5.7). Pour ces sources, les débits d’émission moyens annuels de PM,, sont généralement plus
élevés au centre de ’agglomération, sur la ville de Lyon, bien qu’ils soient parfois plus importants sur

L sur quasiment la totalité du centre de

certaines zones en périphérie. Ils dépassent 200 mg.km 2.5~
I’agglomération alors qu'ils sont en général inférieurs & 150 mg.km~2.s~! en périphérie. De méme, ces
sources émettent globalement plus de NO, sur la ville de Lyon. Dans cette zone, les débits d’émission

moyens annuels de NO, sont en grande majorité supérieurs a 40 mg.km~2.s~1. En périphérie de la
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ville de Lyon, ils sont généralement inférieurs & 30 mg.km~2.s~! bien qu’ils soient parfois plus élevés
sur certaines zones. En 2014, les sources d’émissions autres que le trafic et les cheminées de tunnels
routiers sont modélisées par des sources surfaciques. La résolution de I'inventaire relatif a ces sources
est de 3km (figure 5.8). A I'instar de 'année 2008, ces sources émettent globalement plus de PM;,
et de NO, sur le centre de I'agglomération lyonnaise en 2014. Les débits d’émission moyens annuels

-1

de PM,, sont en général supérieurs & 180 mg.km 2.5 sur la ville de Lyon alors qu’ils n’excedent

1

pas 150mg.km 257! en périphérie. Dans le cas du NO,, ces sources émettent globalement plus

de 25mg.km~2.s7! sur le centre de I'agglomération lyonnaise. Cependant, les débits d’émissions
moyens annuels de NO, sont généralement inférieurs a 20 mg.km~2.s7! en périphérie bien qu’ils
soient parfois plus importants dans certaines zones. Globalement, les débits d’émissions moyens
annuels pour les deux polluants sont du méme ordre de grandeur en 2008 et en 2014 mis & part en
périphérie de la ville de Lyon ol les débits d’émission moyens annuels de PM,, sont parfois plus
faibles en 2014. Les données d’émissions relatives aux industries et au secteur résidentiel-tertiaire
proviennent d’un inventaire des sources d’émissions effectué par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes.
Pour I'ensemble des types de sources (linéiques, ponctuelles, surfaciques), les émissions sont
modulées a chaque pas de temps afin de reproduire la variation temporelle des émissions. A titre
d’exemple, les coefficients de modulation moyens horaires appliqués aux émissions du trafic sont
représentés sur la figure 5.9. Ces coefficients sont en moyenne plus importants au cours de la journée,
entre 6 h et 18 h. Ils sont notamment importants vers 7h et 17h (heures de pointe) en raison du fort

trafic lié aux déplacements domicile-travail.

2.00

1.60 —

Modulation

0.40 -

0.00 llllllllllllllllllllllll

Oh 4 h 8h 12h 16h 20h 24h
Heure de la journée

FI1GURE 5.9 — Modulation horaire moyenne appliquée aux émissions du trafic au cours d’une journée
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5.2.3 Concentration de fond

L’estimation de la concentration de fond est une problématique récurrente avec les modeles de
dispersion atmosphérique (Tchepel et al., 2010). Cette concentration permet de prendre en compte
la contribution des polluants provenant de 'extérieur du domaine d’étude. Celle-ci est soit estimée
par l'utilisateur (Righi et al., 2009), soit déterminée & partir de mesures de concentration (Giambini
et al., 2010 ; Tchepel et al., 2010 ; Dédelé et Miskinyte, 2015) ou soit évaluée a I’aide d’un modele
de dispersion & plus grande échelle (Soulhac et al., 2003 ; Rojas et Venegas, 2013 ; Silver et al.,
2013b). Dans les deux cas d’étude (2008 et 2014), les concentrations mesurées a la station Saint-
Exupéry, située a environ 30 km a l’est du centre de Lyon au bord du domaine d’étude (figure 5.1),
sont utilisées comme concentration de fond. La concentration de fond est supposée homogene sur
I’ensemble du domaine. Celle-ci est ajoutée aux concentrations induites par les sources situées dans
le domaine d’étude avant ’application du modele chimique. L’estimation de la concentration de

fond sera de nouveau discutée par la suite dans le chapitre 8.

5.2.4 Meétéorologie

La démarche employée pour déterminer les données d’entrée météorologiques est différente dans
les deux cas d’étude. Pour le cas 2008, les données météorologiques proviennent d’une station mé-
téorologique de Météo-France (Bron). Pour le cas 2014, les données sont déterminées avec le modele

météorologique WREF. Les données correspondent aux résultats d’une simulation WREF en un point

a) 2008 - Station Météo-France de Bron b) 2014 - Résultats WRF
10%
8%
6%
E
I
0 2 4 6 8 10 15 20

Vitesse de vent (m 571) Vitesse de vent (m sq)

FIGURE 5.10 — Rose des vents en 2008 (a) et en 2014 (b)
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FIGURE 5.11 — Distribution de la longueur de Monin-Obukhov en 2008 (courbe bleue) et en 2014
(courbe rouge)

du domaine d’étude. Pour ces deux années, le vent est majoritairement dans ’axe nord-sud avec des
vitesses généralement égales ou inférieures & 6 m.s~! (figure 5.10). Les distributions de la longueur
de Monin-Obukhov (figure 5.11) estimées par le préprocesseur météorologique de SIRANE pour les
années 2008 et 2014 sont sensiblement similaires. Elles indiquent globalement un équilibre entre
les conditions atmosphériques stables (Lyro > 0) et instables (Lyso < 0). Le nombre d’occurrence
de 1/Lpso est important pour la valeur 0.01 m~! car une valeur seuil minimum est imposée & la
variable Lj;o pour éviter des situations stables avec de fortes stratifications qui arrivent rarement
dans les zones urbaines puisque les flux anthropiques et le cisaillement généré par la turbulence sont
importants (de Haan, 1999).

5.2.5 Cout des simulations

Pour les deux cas d’étude, les champs de concentration sont évalués sur une grille de sortie 2D
qui a une résolution de 10m. Le domaine d’étude s’étend sur une zone de 36 km x 40km (14.40
millions de points) en 2008 et une zone de 39km x 48km (18.72 millions de points) en 2014.
Les concentrations horaires sont également déterminées a 'emplacement des stations fixes d’Atmo
Auvergne-Rhéne-Alpes qui fournissent des mesures de concentration. Les temps de calcul pour les
simulations 2008 et 2014 sont respectivement de 2280 heures.CPU et de 3780 heures.CPU avec un
processeur Xeon X5660 (« Westmere ») a 2.8 GHz, 6 coeurs, 12 threads (soit 16 h et 26 h de calcul en

simulant 12 mois en parallele). La mémoire maximum allouée est d’environ 7 Go pour le cas d’étude
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2008 et 9 Go pour le cas d’étude 2014. L’espace disque nécessaire pour les résultats est d’environ
550 Mo pour le cas 2008 et 715 Mo pour le cas 2014. Il convient de signaler que ces simulations

prennent également en compte les polluants NO et Oj qui interviennent dans le cycle de Chapman.

5.3 Criteres d’évaluation des résultats

L’approche pour évaluer la qualité des simulations consiste a comparer les estimations des simu-
lations aux mesures de concentration. Cette comparaison peut étre effectuée a 1’aide d’un graphique
qui montre les valeurs modélisées en fonction des valeurs mesurées (figure 5.12). Lorsque les esti-
mations sont parfaites, les points sont situés sur I'axe 1:1 sur ce type de graphique (trait rouge en
pointillés sur le graphique 5.12).

Pour quantifier la qualité des résultats, il est nécessaire d’utiliser des indices statistiques. Il existe
une multitude d’indices statistiques pour évaluer la qualité des estimations (biais, erreur relative,
écart type, erreur type, coefficient de corrélation, etc ...). Pour ce projet de recherche, nous avons
choisi d’utiliser le biais (Bias), l'erreur type (RMSE, Root Mean Square Error en anglais) et le
coefficient de corrélation (r) qui sont largement utilisés dans le domaine de la qualité de l'air (Blond
et al., 2003 ; Blond et Vautard, 2004 ; Wu et al., 2008 ; Zhang et al., 2012 ; Tilloy et al., 2013). Ces
indices sont définis dans le tableau 5.2 ou ¢, et ¢, correspondent respectivement aux concentrations

mesurées et aux concentrations prédites par le modele (T représente la moyenne sur ’ensemble des

200 — .

- 4

160 -

120
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' |
0 40 80 120 160 200
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FIGURE 5.12 — Exemple de comparaison modeéle-mesure (le trait rouge en pointillés correspond a
laxe 1:1)
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Bias RMSE r
— (Cn —7m) (9 — )
Cm — C Cm — C ;
n v Vem =)’ (o - %)’
FB NMSE FAC2
2(Cm —¢p) (em — Cp)2 Proportion des estimations
Cm +Cp Cm Cp qui vérifient 0.5 < ¢, /cp < 2

TABLE 5.2 — Indices statistiques utilisés pour évaluer la qualité des résultats

données utilisées). Ces trois indices sont utilisés car ils sont globalement complémentaires. Le biais
quantifie I’écart entre les moyennes de deux variables et permet d’évaluer une erreur globale. Sur
la figure 5.12, ce biais correspond a la distance entre le barycentre du nuage de points et ’axe
1:1. La valeur optimale de cet indice est 0. L’erreur type quantifie (la racine carrée de) l'erreur
quadratique des estimations qui peut étre assimilée a une erreur locale. Sur la figure 5.12, 'erreur
type correspond a la diffusion moyenne des points vis-a-vis de I'axe 1:1. La valeur optimale pour cet
indice est également 0. Le coefficient de corrélation est un indice statistique qui permet d’évaluer la
corrélation entre les variations de deux variables. La valeur du coefficient de corrélation varie entre -1
et 1. La valeur optimale correspondant a des variables parfaitement corrélées est 1. Chang et Hanna
(2004) et Hanna et Chang (2012) proposent également d’utiliser le biais fractionnel (FB), l'erreur
quadratique normalisée (NMSE, normalized mean-square error en anglais) et le facteur 2 (FAC2)
qui sont définis dans le tableau 5.2. Le biais fractionnel correspond a un biais normalisé. Les valeurs
optimales pour le FB, le NMSE et le FAC2 sont respectivement 0, 0 et 1. Ces indices statistiques,
aussi largement utilisés dans le domaine de la pollution atmosphérique (Chang et al., 2005 ; Milliez
et Carissimo, 2007 ; Soulhac et al., 2012 ; Moonen et al., 2013 ; Hiilsmann et al., 2014 ; Wang
et al., 2016), sont également calculés dans ce travail de these pour évaluer la qualité des estimations.
Chang et Hanna (2004) et Hanna et Chang (2012) proposent aussi d’utiliser la moyenne géométrique
(MG), la variance géométrique (VG) ainsi que la différence absolue normalisée (NMD). Cependant,
ils ne sont pas utilisés dans ce projet de recherche. La comparaison modele-mesure, qui consiste a
calculer les indices statistiques, est réalisée pour chaque capteur. Pour évaluer la qualité globale de
la simulation, ces indices sont également moyennés sur I’ensemble des capteurs afin de déterminer
le biais moyen, le FB moyen, le RMSE moyen, le NMSE moyen, le coefficient de corrélation moyen
et le FAC2 moyen.

Aucun modele n’est parfait et ne peut prédire exactement les concentrations mesurées par les
capteurs. Aussi, les valeurs des indices statistiques ne sont jamais toutes égales aux valeurs optimales
associées. Néanmoins, Hanna et Chang (2012) proposent des critéres de qualité associés aux indices

FB, NMSE et FAC2 pour évaluer les simulations de dispersion atmosphérique en milieu urbain
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Bias FB RMSE NMSE r FAC2

Bias| < 0.33¢, | [FB| < 0.67 | RMSE <&, | NMSE <6 | r >0.60 | FAC2 > 0.30

TABLE 5.3 — Criteres de qualité associés aux indices statistiques. Ceux associés au FB, au NMSE et
au FAC2 sont proposés par Hanna et Chang (2012) pour évaluer les estimations en milieu urbain.
Les estimations sont considérées comme satisfaisantes lorsque les criteres sont vérifiés.

(tableau 5.3). De méme, nous proposons des critéres associés au biais et au RMSE (tableau 5.3). 11
convient de signaler que les criteres que nous proposons pour le biais et le RMSE sont plus séveres
que ceux proposés par Hanna et Chang (2012) pour le FB et le NMSE lorsque ¢, est du méme
ordre de grandeur que G, (annexe A). Hanna et Chang (2012) ne proposent pas de critére pour
le coefficient de corrélation (ou un équivalent). Néanmoins, nous proposons également un critere
de qualité pour cet indice (r > 0.60). Lorsque les criteres de qualité sont validés, les résultats sont

considérés comme satisfaisants.

5.4 Résultats des simulations SIRANE de référence

5.4.1 Estimation des concentrations de PM;;, et de NO, sur I’agglomération
lyonnaise en 2008

Les estimations des concentrations moyennes de PM;, et de NO,, sur I’agglomération lyonnaise en
2008 sont représentées sur la figure 5.13. Cette figure illustre la variabilité spatiale des concentrations
sur l'agglomération lyonnaise. Cette variabilité est sensiblement liée a la variabilité spatiale des
émissions (sous-section 5.2.2). La variabilité spatiale des concentrations de NOy est plus importante
que celle associée aux concentrations de PM;,. Cela est dii au fait que les concentrations de NO,
sont fortement influencées par les émissions du trafic qui sont caractérisées par une forte variabilité
spatiale. Les concentrations de PM,, et de de NO, sont généralement plus importantes sur la ville
de Lyon et le long des axes routiers principaux que sur le reste de I'agglomération lyonnaise. Dans
ces zones, les concentrations de PM;, et de NO, sont généralement supérieures a la valeur limite
annuelle de 40 ug.m 3 fixée dans la réglementation francaise (sous-section 1.5.2). Les zones associées
aux niveaux de pollution les plus élevés correspondent globalement a celles ot se situent les émissions
les plus importantes (sous-section 5.2.2).

Les performances statistiques de la simulation SIRANE sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM;,
sont indiquées dans le tableau 5.4. Le biais est négatif pour tous les capteurs et est a priori également
négatif sur une grande partie du domaine d’étude. Cela signifie que la simulation surestime généra-
lement les concentrations de PM;,. Cette surestimation globale peut étre due & diverses raisons : 1)
les émissions de PM; sont surestimées, 2) la concentration de fond en PM; est surestimée ou/et 3)
I’écoulement et de la dispersion atmosphérique ne sont pas correctement modélisés. Les meilleures

performances statistiques sont globalement associées aux stations de type fond. A l'inverse, les plus
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a) PM;, - Agglomération lyonnaise
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FIGURE 5.13 — Concentrations moyennes de PM;, (a et a’) et de NOy (b et b’) en pg.m™3 sur

lagglomération lyonnaise pour 'année 2008, estimées avec le modele SIRANE (le cadre noir en
pointillés sur les cartes a et b représente la zone couverte par les cartes a’ et b’)
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Cm [ Bias RMSE

Type Capteur hem—] [ugm=? [ug.m=] FB ug.m ] NMSE r FAC2
AT 42.34 42.37 -0.03 0.00 22.59 0.28 0.65 0.90

Trafic BER 30.10 42.77 -12.67  -0.35 21.58 036 0.75 0.82
GC 36.19 36.79 -0.60 -0.02 18.19 0.25 0.80 0.79

LP 35.83 36.22 -0.40 -0.01 15.36 0.18 0.78 0.89

Urbain LC 28.42 40.39 -11.96  -0.35 19.37 0.33 0.78 0.81
VeV 27.03 33.44 -6.41 -0.21 12.34 0.17  0.87 0.90

: FEY 28.86 29.75 -0.88 -0.03 11.97 0.17 0.82 0.93

Industrie

STF 27.51 32.38 -4.87 -0.16 12.83 0.18 082 091

COT 23.77 26.79 -3.02 -0.12 8.09 0.10 091 0.96

Fond GEN 25.02 31.10 -6.08 -0.22 10.67 0.15 0.90 0.93
STE 23.50 26.19 -2.69 -0.11 3.36 0.02 0.99 1.00

TER 26.61 29.30 -2.70 -0.10 11.08 0.16 0.85 0.93

Moyenne 29.60 33.96 -4.36 -0.14 13.95 0.20 0.83 0.90

TABLE 5.4 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,,, associées a la
simulation SIRANE (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

mauvais résultats sont relatifs aux stations de type trafic. Cela est lié au fait qu’elles sont situées
sur des zones caractérisées par une forte variabilité spatiale des concentrations (figures 5.1 et 5.13)
ou il est plus difficile d’estimer les niveaux de pollution. Néanmoins, les résultats sont satisfaisants
pour tous les capteurs sauf pour les stations Berthelot (BER) et Lyon centre (LC) ou le critere
de qualité associé au biais n’est pas vérifié. De méme, les résultats globaux de la simulation sont
satisfaisants car le biais moyen, le FB moyen, le RMSE moyen, le NMSE moyen, le coefficient de
corrélation moyen et le FAC2 moyen vérifient les criteres de qualité.

Les performances statistiques de la simulation SIRANE sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,
sont indiquées dans le tableau 5.5. Dans I’ensemble, les résultats globaux (biais moyen, FB moyen,
etc ...) pour le NO, sont moins bons que ceux associés aux PM;,. Cela peut étre dii & plusieurs
raisons : 1) les émissions de NO, sont moins bien modélisées que celles relatives aux PM;,, 2) la
variabilité spatiale des concentrations de NO, est plus élevée et plus complexe a estimer que celle
des PM;, ou/et 3) les réactions chimiques ainsi que les concentrations de NO et de O3 qui impactent
les concentrations de NO4 ne sont pas correctement modélisées. Pour le NO,, les meilleurs résultats
sont aussi obtenus pour les stations de type fond. De méme, les plus mauvais résultats sont associés
aux stations de type trafic. Encore une fois, cela est du au fait que ces stations sont situées sur
des zones caractérisées par une forte variabilité spatiale des concentrations (figures 5.1 et 5.13) ou
il est plus complexe d’évaluer la qualité de ’air. Néanmoins, les résultats sont satisfaisants pour
I’ensemble des capteurs excepté pour la station Feyzin (FEY) ou le critere de qualité associé au

coefficient de corrélation n’est pas vérifié. De méme, les résultats globaux sont satisfaisants.
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Cm [ Bias RMSE

Type Capteur hem—] [ugm=? [ug.m=] FB ug.m ] NMSE r FAC2
AT 79.05 67.67 11.39 0.16 40.43 031  0.60 0.78

BER 52.50 53.02 -0.52 -0.01 22.44 0.18 0.64 0.87

Trafic GAR 74.06 57.06 16.99 0.26 33.42 0.26 0.70 0.86
GC 47.06 40.16 6.90 0.16 24.82 033 0.65 0.79

LP 50.67 50.05 0.62 0.01 25.79 0.26 0.63 0.81

VAI 59.10 40.36 18.74 0.38 29.80 037 0.66 0.73

GER 38.08 36.25 1.83 0.05 18.69 0.25  0.67 0.83

Urbain LC 37.95 43.29 -5.34 -0.13  20.03 0.24 0.65 0.80
STJ 36.78 40.18 -3.39 -0.09 19.77 0.26  0.67 0.80

VeV 26.67 28.11 -1.45 -0.05 13.98 026 0.74 0.76

: FEY 33.84 31.84 2.00 0.06 17.97 030 0.59 0.76

Industrie

STF 35.35 33.24 2.10 0.06 18.68 030 0.71 0.82

COT 23.26 22.23 1.03 0.05 11.44 0.25 079 0.83

Fond GEN 33.36 32.04 1.32 0.04 15.55 0.23 0.71 0.81
STE 17.78 19.99 -2.21 -0.12 4.62 0.06 0.96 0.90

TER 29.41 25.13 4.27 0.16 15.81 034 0.64 0.75

Moyenne 42.18 38.79 3.39 0.06 20.83 026 0.69 0.81

TABLE 5.5 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées a la si-
mulation SIRANE (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,;, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

5.4.2 Estimation des concentrations de PM;; et de NO, sur I’agglomération
lyonnaise en 2014

Les estimations relatives aux concentrations moyennes de PM;, et de NO, sur I'agglomération
lyonnaise en 2014 sont indiquées sur la figure 5.14. Cette figure montre la variabilité spatiale des
concentrations de PM;, et de NO, sur I’agglomération lyonnaise et notamment sur la ville de Lyon.
Cette variabilité spatiale est plus élevée sur la ville de Lyon que sur le reste de la zone étudiée.
Hors de la ville de Lyon, la variabilité spatiale des concentrations de PM;, est relativement faible.
Globalement, la variabilité spatiale des concentrations de PM; est plus faible en 2014 qu’en 2008.
Ceci est lié au fait que la variabilité spatiale des émissions de PM;, est plus faible en 2014 (sous-
section 5.2.2). La variabilité spatiale est plus importante pour le NOy que les PM;, parce que les
concentrations de NO, sont fortement influencées par les émissions du trafic qui sont caractérisées
par une forte variabilité spatiale (sous-section 5.2.2). Les concentrations les plus élevées sur ’agglo-
mération lyonnaise sont situées sur la ville de Lyon et le long des axes routiers principaux pour les
deux polluants. Ces zones correspondent globalement aux zones ou se situent les émissions les plus
importantes (sous-section 5.2.2). Globalement, les concentrations en 2014 sont sensiblement plus

faibles qu’en 2008. Néanmoins, les concentrations de PM;, et de NO, en 2014 sont (encore) supé-
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a) PM;, - Agglomération lyonnaise
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FIGURE 5.14 — Concentrations moyennes de PM;, (a et a’) et de NO, (b et b’) en ug.m™> sur

l'agglomération lyonnaise pour l'année 2014, estimées avec le modele SIRANE (le cadre noir en
pointillés sur les cartes a et b représente la zone couverte par les cartes a’ et b’)
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rieures & la valeur limite annuelle de 40 ug.m 2 fixée dans la réglementation francaise (sous-section
1.5.2) sur les zones les plus polluées.

Les performances statistiques de la simulation SIRANE sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;,
sont indiquées sur le tableau 5.6. Comme pour le cas d’étude 2008, le biais est également négatif pour
chaque capteur en 2014. Cela indique que la simulation surestime généralement les concentrations
de PM,,. Les raisons possibles de cette surestimation sont les mémes que celles évoquées pour le
cas 2008. Globalement, les meilleurs et les plus mauvais résultats sont respectivement associés aux
stations de type fond et aux stations de type trafic comme pour le cas 2008. Les estimations sont
satisfaisantes pour tous les capteurs hormis pour les stations Grandclément (GC) et Lyon centre
(LC), ou le critere de qualité associé au biais n’est pas validé. Les résultats globaux de la simulation

sont également satisfaisants.

Type Capteur Cm_3 @ _3 B1as_3 FB RMSE,) NMSE r FAC2
[mgm™] [pgm™] [pg.m™”] [ng.m™]

A7 29.66 32.11 -2.45 -0.08 12.89 0.17 0.75 0.88

Trafic GC 22.11 34.48 -12.38 -0.44 18.62 0.45 0.66 0.66

LP 25.66 32.78 -7.12 -0.24 13.71 0.22 0.77 0.82

TCR 26.12 34.16 -8.04 -0.27 16.93 0.32 0.67 0.78

GER 23.28 29.44 -6.17 -0.23 12.16 0.22 0.78 0.86

Urbain LC 20.84 34.85 -14.02  -0.50 18.77 0.49 0.74 0.66

VeV 20.66 25.77 -5.11 -0.22 9.49 0.17 0.85 0.90

. FEY 22.70 25.37 -2.67 -0.11 9.36 0.15 0.81 0.92
Industrie

STF 22.49 28.71 -6.22 -0.24 11.54 0.21 0.80 0.86

CcoT 19.77 23.21 -3.44 -0.16 7.39 0.12 0.88 094

Fond GEN 20.98 26.53 -5.55 -0.23 9.50 0.16 0.87 0.90

STE 19.71 22.28 -2.57 -0.12 3.61 0.03 0.98 0.99

TER 21.25 24.51 -3.25 -0.14 8.63 0.14 0.84 0.92

Moyenne 22.71 28.78 -6.08 -0.23 11.74 0.22 0.80 0.85

TABLE 5.6 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, associées a la
simulation SIRANE (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

Les performances statistiques de la simulation SIRANE sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,
sont indiquées sur le tableau 5.7. A l'instar du cas d’étude 2008, les résultats globaux relatifs au
NO, sont moins bons que ceux associés aux PM,. Les raisons possibles de la différence de qualité
des résultats entre les deux polluants sont les mémes que celles évoquées pour le cas 2008. Dans
I’ensemble, les meilleurs et les plus mauvais résultats sont respectivement associés aux stations de
type fond et aux stations de type trafic comme pour les résultats précédents. Les résultats montrent
que les estimations sont satisfaisantes pour tous les capteurs mis & part pour les stations A7 sud
lyonnais (A7), Tunnel Croix-Rousse (TCR), Lyon centre (LC) et Feyzin (FEY), ou le critere de
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qualité associé au biais ou/et au coefficient de corrélation n’est pas vérifié. De méme, les résultats

globaux sont satisfaisants.

Type | Capteur | ™ @ o Bl pg RMSE Cvep b Race
[pgm™] [ugm™] [ug.m"] [ng.m™]

A7 71.81 47.78 24.03 040 4516 059 050 0.60

Trafic GC 42.59 44.99 239 -0.05 2280 027 0.66 0.77

LP 53.53 43.73 981 020 2954 037 063 0.76

TCR | 62.50 40.85 21.65 042 4242 070 041 0.70

GER | 3581 29.48 634 019 1848 032 062 0.77

Usbain LC 29.52 4007 -1055  -0.30 2201 041 0.60 0.66

STJ 29.57 36.21 6.63 -020 1921 034 064 0.74

VeV 24.68 22.21 247 0.1 1478 040 0.72 0.75

. | FEY 25.25 24.33 091 004 1624 043 055 0.67
Industrie

STF 29.72 29.84 013 0.00 1626 030 0.65 0.79

COT 18.24 17.65 059 003 1015 032 0.78 0.77

Fond GEN 29.45 27.66 1.79 006 1544 029 066 0.78

STE 13.71 17.82 411 -026  6.87 0.19 092 0.75

TER 22.87 20.51 236 011 1411 042 065 0.70

Moyenne 34.95 31.65 329 005 2096 038 064 0.73

TABLE 5.7 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a la si-
mulation SIRANE (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

5.4.3 Comparaison des performances statistiques relatives aux simulations SI-
RANE de référence

L’objectif de cette sous-section est de comparer les performances statistiques des simulations
SIRANE sur les cas d’étude 2008 et 2014. Cette comparaison porte uniquement sur les capteurs
communs aux deux cas d’étude. Les concentrations moyennes mesurées étant différentes pour les
deux cas d’étude, la comparaison est effectuée uniquement avec des indices statistiques adimension-
nés : le biais fractionnel (FB), erreur quadratique normalisée (NMSE) et le coefficient de corrélation
(r). Le facteur 2 n’est pas utilisé afin d’alléger la comparaison.

Les performances statistiques pour les cas d’étude 2008 et 2014 relatifs aux PM; sont indiquées
sur le tableau 5.8. Les biais fractionnels sont négatifs (ou nuls) pour I'ensemble des capteurs pour
les deux années. Ils sont relativement du méme ordre de grandeur pour les deux années hormis pour
les stations Grandclément (GC) et Lyon périphérique (LP). De méme, les NMSE et les coefficients
de corrélation sont globalement comparables pour les deux cas d’étude. Pour les deux années, les
meilleurs résultats sont associés aux stations de type fond. De méme, les plus mauvais résultats sont

obtenus pour les stations de type trafic.
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G [wgm ™3] | & [ng.m™I] FB NMSE r

Type | Capteur e = 14 2008 2014 | 2008 2014 | 2008 2014 | 2008 2014

A7 | 4234 29.66 | 42.37 3211 | 0.00 -0.08 | 0.28 017 | 0.65 0.75

Trafic GC 13619 2211 | 36.79 34.48 | -0.02 -0.44 | 0.25 045 | 0.80 0.66

LP | 3583 25.66 | 36.22 32.78 | -0.01 -0.24 | 0.18 022 | 0.78 0.77

Uebain LC | 2842 20.84 | 40.39 34.85 | -0.35 -0.50 | 0.33 0.49 | 0.78 0.74

VeV | 27.03 20.66 | 33.44 25.77 | -0.21 -0.22 | 0.17 0.17 | 0.87 0.85

Idustrie | FEY | 2886 2270|2075 2537 | 008 -0.11 | 017 0.5 | 0.82 0381

STF | 27.51 2249 | 32.38 28.71 | -0.16 -0.24 | 0.18 0.21 | 0.82 0.80

COT | 2377 1977 | 26.79 2321 | -0.12 -0.16 | 0.10 0.12 | 0.1 0.8

Fond GEN | 25.02 2098 | 31.10 26.53 | -0.22 -0.23 | 0.15 0.16 | 0.90 0.87

STE | 235 1971 | 26.19 22.28 | -0.11 -0.12 | 0.02 0.03 | 0.99 0.98

TER | 26.61 21.25| 29.3 2451 | -0.10 -0.14 | 0.16 0.14 | 0.85 0.84

Moyenne 29.55 22.35 | 33.16 2824 | -0.12 -023 | 0.18 021 | 083 0.81

TABLE 5.8 — Performances statistiques associées aux simulations SIRANE sur les cas d’étude 2008 et
2014 relatifs aux PM; (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
FB : biais fractionnel, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, les
valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,

NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

G [ugm ™3] | & [ugm ™7 FB NMSE r

Type | Capteur 5 = T4 [ 2008 2014 | 2008 2014 | 2008 2014 | 2008 2014
A7 | 79.05 71.81 | 67.67 47.78 | 0.16 040 | 0.31 059 | 0.60 0.50

Trafic GC | 47.06 42.59 | 40.16 44.99 | 0.16 -0.05 | 0.33 0.27 | 0.65 0.66
LP | 50.67 5353 | 50.05 43.73 | 0.01 0.20 | 026 0.37 | 0.63 0.63

GER | 38.08 3581 | 36.25 2948 | 0.05 019 | 0.25 0.32 | 0.67 0.62

Urbain LC | 3795 2952|4329 40.07 | -0.13 -0.30 | 0.24 0.41 | 0.65 0.60
STJ | 36.78 29.57 | 40.18 36.21 | -0.09 -0.20 | 0.26 0.34 | 0.67 0.64

VeV | 26.67 24.68 | 28.11 22.21 | -0.05 0.11 | 0.26 0.40 | 0.74 0.72

.| FEY | 3384 2525|3181 2433 | 0.06 004 | 030 043 | 050 055
STF |35.35 29.72 | 3324 29.84 | 0.06 0.00 | 0.30 0.30 | 0.71 0.65

COT | 2326 1824 | 2223 17.65 | 0.05 0.03 | 025 032 | 0.79 0.78

Fond GEN | 33.36 29.45 | 32.04 27.66 | 0.04 0.06 | 0.23 029 | 0.71 0.66
STE | 17.78 13.71 | 19.99 17.82 | -0.12 -0.26 | 0.06 0.19 | 0.96 0.92

TER | 2941 2287 | 25.13 2051 | 0.16 0.11 | 0.34 0.42 | 0.64 0.65

Moyenne 37.64 32.83 | 36.17 30.94 | 0.03 0.2 | 026 036 | 0.69 0.66

TABLE 5.9 — Performances statistiques associées aux simulations SIRANE sur les cas d’étude 2008 et
2014 relatifs au NO, (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
FB : biais fractionnel, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, les
valeurs en rouge ne vérifient pas les critéres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,
NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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Les performances statistiques pour les cas d’étude 2008 et 2014 relatifs au NO, sont indiquées
sur le tableau 5.9. Les biais fractionnels sont relativement du méme ordre de grandeur pour les
deux années excepté pour les stations A7 sud lyonnais (A7), Lyon périphérique (LP) et Lyon centre
(LC). Les NMSE et les coefficients de corrélation sont aussi globalement comparables pour les deux
cas d’étude. A l'instar des PM,, les meilleurs résultats et les plus mauvais résultats pour les deux

années sont respectivement associés aux stations de type fond et aux stations de type trafic.

5.5 Conclusion

Deux cas d’étude distincts sont utilisés pour analyser les approches de modélisation multi-
échelles et d’assimilation de données a 1’échelle urbaine. Les deux cas d’étude consistent & estimer les
concentrations moyennes horaires de PM;, et de NO, sur ’agglomération lyonnaise. Le cas d’étude
associé a ’analyse des méthodes d’assimilation de données est relatif a ’'année 2008. Celui associé
a I’étude de la modélisation multi-échelles est relatif & ’année 2014. Une simulation SIRANE a été
réalisée pour chaque cas d’étude. Les comparaisons modele-mesure indiquent que les performances
statistiques des simulations sont globalement comparables pour les deux cas d’étude. Pour les deux
cas d’étude, les résultats relatifs au NO, sont moins bons que ceux associés aux PM;,. De méme,
les meilleurs résultats sont associés aux stations de type fond. A I'inverse les plus mauvais résultats
sont relatifs aux stations de type trafic. Globalement, les résultats sont satisfaisants pour la grande
majorité des capteurs. Les résultats de ces simulations constituent les résultats de référence pour
les deux cas d’étude. L’apport des différentes approches étudiées dans ce projet de recherche sera

évalué par rapport a ces résultats de référence.






Chapitre 6
Evaluation de la contribution des

sources

Pour développer des stratégies efficaces d’amélioration de la qualité de 'air, il est important de
pouvoir évaluer la contribution a la pollution atmosphérique des sources d’émissions. L’évaluation
peut par exemple porter sur la contribution des différents types de source (par exemple les émissions
du trafic, de l'industrie, de I’agriculture ou du résidentiel-tertiaire) (Wagstrom et al., 2008 ; Yim
et al., 2010 ; Cho et al., 2012 ; Grewe et al., 2012 ; Kwok et al., 2013), sur la contribution des sources
situées dans différentes zones géographiques (par exemple les émissions des différentes régions de
France) (Ying et Kleeman, 2006 ; Yarwood et al., 2007 ; Wang et al., 2009 ; Cho et al., 2012) ou bien
encore sur la contribution des émissions qui se produisent a différentes périodes temporelles (par
exemple la contribution des émissions associées aux mois d’hiver vis-a-vis de la moyenne annuelle
des concentrations). Connaitre la contribution des sources permet notamment de déterminer les plus
grands contributeurs a la pollution atmosphérique. Ce type d’information est utile pour définir les
actions les plus pertinentes & mener pour réduire les niveaux de pollution dans I'air. L’évaluation de
la contribution des sources peut également étre utile dans une démarche d’amélioration des résultats
fournis par les modeles de qualité de I’air (chapitre 11).

Dans ce chapitre, nous exposons les approches actuellement utilisées pour estimer la contribution
des sources (section 6.1). Nous abordons également la problématique associée a I'estimation de la
contribution des sources pour des especes réactives (section 6.2). De méme, nous décrivons le module
source apportionment dédié a I’évaluation de la contribution des sources et développé pour le modele
SIRANE dans le cadre de cette these (section 6.3). Enfin, nous présentons une application effectuée

avec ce module (section 6.4).
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6.1 Approches pour I’évaluation de la contribution des sources

6.1.1 Analyse des échantillons absorbés par les capteurs

Les particules sont composées de divers éléments chimiques qui sont parfois caractéristiques
de certaines sources (Pio et al., 2001 ; Putaud et al., 2004). Le carbone suie (black carbon en
anglais) est par exemple émis par des processus de combustion (Putaud et al., 2004). De méme,
I’acide déhydroabiétique est émis par des coniferes (Gijzen et al., 1993 ; Pio et al., 2001). Aussi,
il est parfois possible de déterminer le type de source a l'origine de la pollution aux particules en
analysant la composition chimique des échantillons absorbés par les capteurs (Querol et al., 2001 ;
Putaud et al., 2004).

Néanmoins, cette approche permet d’évaluer la contribution des sources seulement aux endroits
ou sont localisées les stations de mesure. De plus, il convient de noter que cette approche est

applicable uniquement aux particules.

6.1.2 Utilisation de modeles récepteurs

La contribution des sources a la pollution atmosphérique peut étre estimée avec des modeles
dits modeles récepteurs (Watson, 1984 ; Viana et al., 2008). Ces modeles, de nature statistique,
supposent une conservation de la masse et des éléments chimiques (Viana et al., 2008). Ils cherchent

généralement a résoudre I’équation 6.1 (Watson, 1984) :

G
cij =Y EiDj (6.1)

k=1
ol ¢;; est la concentration de 'espece ¢ au point j, Ej; est la quantité d’espece ¢ émise par la source
k, Dy est le facteur de dispersion de la source £ au point j et G est le nombre de sources (ou groupes
de sources). Les données d’entrée communes aux modeles récepteurs sont les concentrations c;;. La
différence entre les divers modeles récepteurs repose notamment sur le degré de connaissance requis
sur les sources d’émissions (Schauer et al., 2006). Les deux extrémes sont les modeles CMB ( Chemical
Mass Balance) et les modeles multivariés. Les modeles CMB (Held et al., 2005 ; Subramanian et al.,
2006 ; Rizzo et Scheff, 2007 ; Subramanian et al., 2007 ; Duvall et al., 2012) reposent sur une
connaissance complete des quantités émises par toutes les sources (terme E;, de 1’équation 6.1). En
revanche, les modeles multivariés tels que 1’analyse en composantes principales (Guo et al., 2004 ;
Almeida et al., 2006 ; Song et al., 2006 ; Shi et al., 2009) ou PMF (Positive Matriz Factorisation)
(Rizzo et Scheff, 2007 ; Escrig et al., 2009 ; Duvall et al., 2012) se basent uniquement sur les
concentrations ¢;; (Ej, et Dj ne sont pas connus) et déterminent la contribution des sources en
analysant les corrélations entres les concentrations. Il existe également des modeles hybrides entre
ces deux approches tels que les modeles d’analyse de facteurs confirmatoires (confirmatory factor

analysis models en anglais) ou les méthodes multilinéaires (multilinear engine en anglais).
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Les modeles récepteurs sont couramment utilisés pour évaluer la contribution des sources a la
pollution aux particules (Rizzo et Scheff, 2007 ; Viana et al., 2008 ; Escrig et al., 2009 ; Minguillén
et al., 2012). Cependant, il est aussi possible de les appliquer avec d’autres especes (Alier et al.,
2009, 2011).

6.1.3 Utilisation de modeles de dispersion atmosphérique

Les modeles de dispersion atmosphérique permettent d’estimer la qualité de I’air et peuvent aussi
étre utilisés pour évaluer la contribution des sources. Contrairement a ’analyse des échantillons et
aux modeles récepteurs, cette approche ne s’appuie pas sur des mesures de concentration. Il est
cependant nécessaire de connaitre les émissions relatives aux différentes sources étudiées. Avec
cette approche, une des méthodes les plus simples pour évaluer les effets d’une source est celle
appelée méthode brute force (MBF) (Koo et al., 2009 ; Cho et al., 2012 ; Hendriks et al., 2013).
Cette méthode se déroule en deux étapes. La premiere étape consiste a effectuer une simulation
de référence en tenant compte de toutes les sources étudiées. La seconde étape consiste a réaliser
une autre simulation en ne prenant pas en compte les émissions de la source dont on cherche la
contribution. La différence entre les résultats des deux simulations correspond a la contribution ou a
I’effet de la source étudiée. Cette méthode est néanmoins relativement cotteuse en temps de calcul
car il est nécessaire de réaliser la seconde étape pour chaque source étudiée. Une alternative a la
méthode MBF consiste a réaliser une seule simulation avec des espéces tatouées (tagged species en
anglais) (Grewe, 2004 ; Held et al., 2004 ; Wagstrom et al., 2008 ; Koo et al., 2009 ; Wang et al.,
2009 ; Grewe et al., 2010 ; Butler et al., 2011 ; Emmons et al., 2012 ; Grewe et al., 2012 ; Kranenburg
et al., 2013 ; Kwok et al., 2013). Le fait de tatouer les especes émises permet de les suivre au cours
de leur dispersion, d’identifier leur origine et par conséquent d’évaluer la contribution des sources.
Prenons ’exemple d’une simulation réalisée pour évaluer les concentrations de CO induites par les
émissions de deux sources Sy et Sg. Dans ce cas, les sources Sg et Sg émettent respectivement les
especes tatouées COR et COP. Ainsi, la simulation fournit des champs de concentration de CO® et
de CO® qui correspondent & la contribution des sources Sy et Sg.

A Tinstar des modeles récepteurs, les modeles de dispersion atmosphériques sont fréquemment
utilisés pour évaluer la contribution des sources vis-a-vis des concentrations de PM (Yarwood et al.,
2007 ; Wagstrom et al., 2008 ; Koo et al., 2009 ; Wang et al., 2009 ; Kranenburg et al., 2013 ; Kwok
et al., 2013). D’autres études ont également utilisé cette approche pour estimer les contributions en
ozone (Wang et al., 2009 ; Grewe et al., 2010 ; Butler et al., 2011 ; Emmons et al., 2012), en CO
(Granier et al., 1999, 2000 ; Lamarque et Hess, 2003 ; Pfister et al., 2004) et en SO, (Yim et al., 2010 ;
Huang et al., 2012) de différentes sources. L’ensemble de ces études a été réalisé avec un modele
de dispersion atmosphérique & méso-échelle. A notre connaissance, aucun modele de qualité de 'air
a I’échelle urbaine n’a été utilisé pour étudier la contribution des sources. Cependant, I’évaluation
de la contribution des sources avec un modele a 1’échelle urbaine ne présente a priori pas plus de

difficultés qu’avec un modele & méso-échelle.
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6.2 Prise en compte de la chimie

6.2.1 Effets non linéaires associés aux réactions chimiques

En Pabsence de réactions chimiques, ’équation d’advection-diffusion (équation 2.1) est linéaire
pour la concentration. Par conséquent, les contributions des sources sont linéaires pour les espéces
chimiquement inertes. Autrement dit, la contribution absolue d’une source ne dépend pas des émis-
sions des autres sources. Cela signifie notamment que les contributions peuvent étre évaluées en
traitant de maniere distincte les émissions de chaque source (par exemple la méthode MBF). Il
convient de noter que la méthode MBF permet d’évaluer la contribution des sources uniquement
pour les especes inertes.

En revanche, les réactions chimiques induisent des effets non linéaires. Dans ce cas, il est néces-
saire de prendre en compte les émissions de toutes les sources afin d’évaluer leur contribution. Cette
évaluation est relativement complexe lorsque des réactions chimiques sont & prendre en compte. Koo
et al. (2009) indiquent notamment que la contribution des sources peut étre évaluée de plusieurs
manieres différentes mais qu’il n’existe pas une méthode de référence a laquelle se comparer lorsque
des réactions chimiques non linéaires interviennent. Lorsque la méthode MBF est utilisée pour des
especes réactives, la différence entre les résultats des deux simulations (simulations de référence et
simulation sans les émissions de la source étudiée) correspond a la sensibilité des concentrations

vis-a-vis de ces émissions (et non pas a la contribution des sources).

6.2.2 Signification de ’expression contribution des sources en cas de chimie

L’interprétation de ’expression contribution des sources est relativement simple dans le cas
d’especes chimiquement inertes : la contribution d’une source correspond a la quantité de polluants

provenant de celle-ci. Prenons I'exemple de deux sources Sg et S qui émettent le polluant inerte

2;0
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FI1GURE 6.1 — Contribution des sources pour des especes inertes. Les sources Sg et Sg émettent des
molécules inertes de CO. Apres dispersion, la contribution des sources dans un volume d’air est
déterminée en fonction de 'origine des molécules, identifiable ici par la couleur.

~

0-0
00
00

mélange

v

5,

00
00

™



6.2. PRISE EN COMPTE DE LA CHIMIE 87

CO (figure 6.1). Supposons que les molécules de CO sont colorées en rouge lorsqu’elles proviennent
de Sgr et en bleu lorsqu’elles proviennent de Sg. Dans ce cas, la contribution en CO de la source
Sr (Sp) dans un volume d’air correspond a la quantité de molécules rouges (bleues) présentes dans

ce méme volume. Autrement dit, la contribution des sources est déterminée en fonction de l'origine

réaction chimique
>
. @-Q

FIGURE 6.2 — Contribution des sources pour des especes réactives. Les sources Sg et Sp émettent
respectivement un atome de carbone (C) et une molécule de dioxygene (O,). Apres dispersion, ces
deux éléments réagissent et forment une molécule de CO,. Dans ce cas, la contribution des sources
vis-a-vis de la concentration en CO, peut étre interprétée de plusieurs manieres différentes.

des molécules.

Lorsque les especes sont chimiquement réactives, la signification de I'expression contribution
des sources est moins triviale. Imaginons que les deux sources Sy et Sp émettent respectivement
un atome de carbone (C) et une molécule de dioxygene (O,) (figure 6.2). Supposons que durant
la dispersion ces deux éléments réagissent et forment une molécule de CO,. Dans cette situation,
la contribution en CO, de chaque source dans le volume d’air contenant la molécule peut étre
interprétée de plusieurs manieres différentes. La contribution des sources peut étre associée au
nombre d’atomes issus de chaque source. Dans ce cas, les sources Sy et Sp contribuent respectivement
pour 1/3 et 2/3 de la concentration totale. La contribution des sources peut également étre assimilée
a la quantité de masse provenant de chaque source. Dans ce cas, les sources S et Sp contribuent
respectivement pour 12/44 et 2x16/44 de la concentration totale (la masse molaire du carbone et
de l'oxygene sont respectivement de 12 g.mol~! et 16 g.mol_l).

Prenons un autre exemple ou les sources Sg et Sp émettent respectivement trois atomes de
carbone (C) et deux molécules de dioxygene (O,) (figure 6.3). Considérons que les éléments réagissent
durant la dispersion et que deux molécules de CO, et un atome de carbone sont présents dans un
volume d’air. Dans cette situation, la contribution des sources peut également étre estimée de
plusieurs fagons différentes. Nous allons illustrer cela en nous intéressant a la concentration en
atomes de carbone seuls a l'issue de la réaction. La contribution des sources peut étre associée a
Porigine des atomes. Dans ce cas, la contribution des sources Sg et Sp est respectivement de 100 %
et 0 %, c’est-a-dire que 100 % des atomes de carbone seuls, & I'issue de la réaction, proviennent de la
source Sg. 1l est aussi possible d’assimiler la contribution d’une source comme 'effet de production
ou de destruction d’une espece di a ses émissions. Dans notre exemple, 'effet de la source Sgr sur
la concentration finale en atomes de carbone seuls est de +300 % car Sg a produit trois atomes
de carbone seuls tandis que l'effet de la source Sg est de —200 % car les émissions de la source Sg

contribue a la destruction de deux atomes de carbone seuls.
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réaction chimique
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F1GURE 6.3 — Contribution des sources pour des especes réactives. Les sources Sy et Sp émettent
respectivement trois atomes de carbone (C) et deux molécules de dioxygene (O,). Apres disper-
sion, ces éléments réagissent et forment deux molécules de CO,. A l'issue des réactions chimiques,
un atome de carbone est également présent. Dans ce cas, la contribution des sources vis-a-vis de
la concentration en carbone (atome de carbone seul) peut étre interprétée de plusieurs manieres
différentes.

Cette liste non exhaustive du sens de 'expression contribution des sources indique que l’estima-

tion de la contribution des sources dépend de l'interprétation de la personne qui effectue 1’étude.

6.3 Description du module source apportionment de SIRANE

Au cours de ces travaux de these, un module destiné a ’évaluation de la contribution des sources
a été développé pour le modele SIRANE. Ce module, appelé source apportionment (SA), utilise
I’approche des especes tatouées. En activant ce module, les sources émettent a la fois des especes
classiques (par exemple le NO) et des especes tatouées (par exemple le NOY pour la source g). Il
convient de rappeler que SIRANE modélise les émissions et la dispersion des polluants dans un
premier temps (les polluants sont traités comme des especes inertes au cours de cette étape) et les

réactions chimiques dans un second temps (figure 6.4). Pour chaque étape (émission & dispersion et

Espéces Emission et dispersion | .4 Chimie c
classiques ¢ ¢
Especes Emission et dispersion | .4 Chimie ¢
tatoutées &8 &8

FIGURE 6.4 — Fonctionnement schématique du modele STRANE. La premiere étape consiste & mo-
déliser les émissions et la dispersion des polluants. Lors de cette premiere étape, les polluants sont
traités comme des especes inertes. La deuxieme étape consiste a modéliser les réactions chimiques.
cg et ¢, font respectivement référence a la concentration de I'espéce e classique a l'issue de la disper-
sion et a l'issue des réactions chimiques. cig et ce 4 correspondent respectivement a la concentration
de l’espece e tatouée provenant de la source g a l'issue de la dispersion et a l’issue des réactions
chimiques.
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réactions chimiques) le modele traite d’abord les especes classiques et ensuite les especes tatouées.
En activant le module source apportionment, SIRANE fournit des champs de concentration pour
les especes tatouées (mais également pour les especes classiques) qui permettent d’évaluer la contri-
bution des sources. Dans la suite de ce chapitre, la concentration de ’espece e classique est notée
cg a l'issue de la dispersion et c. a l'issue des réactions chimiques. De méme, la concentration de
I’espece e tatouée provenant de la source g est notée cig a l'issue de la dispersion et c. 4 a lissue

des réactions chimiques.

6.3.1 Traitement des espéces chimiquement inertes

L’évaluation de la contribution des sources avec le modele SIRANE est relativement triviale
lorsque les especes sont chimiquement inertes du fait de la linéarité de I’équation d’advection-
diffusion (équation 2.1) en 'absence de chimie. Sans le module source apportionment de SIRANE,
il est possible d’estimer la contribution d’une source pour des especes inertes en effectuant une
simulation qui integre uniquement les émissions de la source étudiée. Les champs de concentration
déterminés a I’issue de cette simulation correspondent alors aux contributions absolues de la source
en question. Cependant, cette démarche est coliteuse en temps de préparation et en temps de calcul
puisqu’il est nécessaire d’effectuer une simulation pour chaque source étudiée. Le module source
apportionment de SIRANE reprend cette démarche mais la simplifie. Ce module active 1’émission
d’especes tatouées par les sources. SIRANE traite chaque espece tatouée (par exemple le CQtrafic
et le COMISTC) comme une espece différente. Ainsi, au lieu de réaliser G simulations distinctes
pour évaluer la contribution de G sources (ou groupes de sources) vis-a-vis de n especes, une seule

simulation est réalisée en prenant en compte G X n especes. Cette approche permet de réduire le cotit

en temps de calcul car certaines phases de la simulation sont communes & ’ensemble des especes.

6.3.2 Traitement des especes réactives

Avec le module source apportionment, I’évaluation de la contribution des sources pour les especes
réactives s’effectue en deux étapes. La premiere étape consiste a déterminer la contribution des
sources a l’issue de la modélisation des émissions et de la dispersion. La démarche est identique a
celle utilisée pour les especes inertes car tous les polluants sont traités comme des especes inertes
durant ces processus. La deuxieme étape consiste a évaluer la contribution des sources a l'issue des
réactions chimiques. Cette seconde étape concerne les especes NO, NO, et O5 qui sont affectées par
des réactions non linéaires associées au cycle de Chapman (systeme d’équations 4.31). Rappelons
que les concentrations de NO, de NO, et d’ozone sont & 1’équilibre photo-stationnaire (équation
4.32) a l'issue de ce cycle dans le modele SIRANE. Le module source apportionment integre deux
modeles pour traiter la seconde étape. Ces deux modeles, nommés SA-NO et SA-NOX, garantissent

la conservation de masse qui s’exprime sous la forme de ’équation 6.2 :

G

Ce=> ! (6.2)

g
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ou G est le nombre de sources (ou groupes de sources). De méme, ces deux méthodes supposent
que les molécules d’une méme espece ont la méme probabilité de réagir, quelle que soit leur origine.

Cette hypothese est également utilisée par Wagstrom et al. (2008).

Modele SA-NO

La concentration de l'espece e (ici e = NO, NO, ou Os) apres les réactions chimiques peut se
définir avec ’équation 6.3 :
ce =+ de, (6.3)

ol dce correspond & la variation de concentration de 'espéce e induite par les réactions chimiques.
De méme, la contribution de la source g pour I’espece e apres les réactions chimiques peut s’exprimer
sous la forme de ’équation 6.4 :

Ceg = cg,g + 0cCe g (6.4)

ol dceq représente la contribution de la source g a la variation de concentration de I'espece e
due aux réactions chimiques. L’objectif de la méthode SA-NO est de déterminer les termes dce g.
Les émissions de NO, étant majoritairement des émissions de NO (Vardoulakis et al., 2003), la
méthode SA-NO suppose que les ratios [c¢4q]/ [cﬁ%] apres la modélisation de la dispersion (avant
la modélisation des réactions chimiques) sont supérieurs aux ratios [cxo]/[eNo,] & I'équilibre photo-
stationnaire, apres les réactions chimiques (les crochets [] indiquent que ce sont des concentrations
molaires). Aussi, des molécules de NO doivent étre consommées et des molécules de NO, doivent
étre produites pour atteindre 1’équilibre photo-stationnaire. Par conséquent, la méthode SA-NO
considere que la réaction principale du cycle de Chapman (systeme d’équations 4.31) est la troisieme
réaction du cycle (réaction 6.5).

NO + 04 25 NO, + 0, (6.5)

Puisque les molécules de NO ont la méme probabilité de réagir quelle que soit leur origine (hypo-
these), la contribution relative des sources a la variation de concentration en NO est similaire a leur

contribution relative en NO & l'issue de la dispersion (équation 6.6).

d
‘NO,y _ 0CNO.g (6.6)
CIC(IO (5CNQ

Etant donné que la variation du nombre de moles d’ozone et de NO, induite par la réaction 6.5
est directement liée a la variation du nombre de moles de NO, la méthode SA-NO considere que la
contribution relative des sources a la variation de concentration d’ozone et de NOy est également

similaire & leur contribution relative en NO & l'issue de la dispersion (équation 6.7).

d

CNO,g o 6CN02,g . 5603@ (6 7)
P = = .

NO 5CN02 6003
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Ainsi, la méthode SA-NO évalue la contribution des sources avec 1’équation 6.8 :

d
Ceg = cig + (ce — ci) CI\;O’g (6.8)

‘No
Avec la méthode SA-NO, la contribution d’une source peut étre négative. Cela est du aux effets non
linéaires induits par le cycle de Chapman qui peuvent conduire a des variations de concentration
négatives (c. — cg < 0). De plus, I’équation 6.8 indique qu’'une source contribue aux concentrations
de NO uniquement si elle émet du NO. Or le cycle de Chapman (systeme d’équations 4.31) indique
qu’en rejetant du NO, ou qu’en émettant de l'ozone, une source peut contribuer aux concentrations
de NO. Ceci constitue une limite de la méthode SA-NO.

Modele SA-NOX

Le radical O® étant tres réactif, la méthode SA-NOX considere que le cycle de Chapman (systéme
d’équations 4.31) peut se simplifier sous la forme d’un équilibre dynamique représenté par la réaction
6.9.

NO + O3 == NO, + O, (6.9)

Cette réaction indique que le nombre total d’atomes d’azote (N) est constant. Aussi, le modele
SA-NOX considere que la contribution relative en NO, (NO+NO,) d’une source est similaire avant

et apres les réactions chimiques (équation 6.10).

[cfo.4) + [cho,.) _ [exog] + [en0, 4]
[efio] + [efo,] [exo] + [eno,]

(6.10)

De plus, ce modele suppose qu’a l'issue du cycle de Chapman la contribution relative en NO et en

NO, d’une source est similaire & sa contribution relative en NO, (équation 6.11).

[eNO ] _ [CNOQ,Q] _ [eno,g] + [CNOQ,Q]
[eno) [eno,] [eno] + [exo,]

(6.11)

Physiquement, la méthode SA-NOX évalue la contribution d’une source en NO et en NO, par sa
contribution aux atomes d’azote présents dans ces molécules. Ainsi, le modele SA-NOX estime la

contribution des sources avec I’équation 6.12.

[CdNO,g] + [CdNO%Q]
[Cﬁfo] + [CdNQQ}

[ce,q] = [ce] (6.12)
Contrairement au modele SA-NO, I’équation 6.12 garantit la positivité des contributions. De plus,

une source peut contribuer aux concentrations de NO, de NO, et d’ozone en émettant uniquement

du NO ou du NO,.
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6.4 Application a I’évaluation de la contribution en PM;;, et en

NO, des sources sur 1’agglomération lyonnaise en 2008

Il est impossible de valider un modele qui estime la contribution des sources lorsque des réactions
chimiques non linéaires, telles que les réactions du cycle de Chapman, interviennent (Kranenburg
et al., 2013). 1l existe toutefois des données sur la composition chimique des particules absorbées par
des capteurs qui pourraient potentiellement permettre de valider le module source apportionment
pour les particules. Cependant, nous ne disposons pas de ce type de données. Aussi, nous ne pouvons
pas réaliser une validation du module source apportionment.

Dans cette section, nous présentons une application du module source apportionment qui consiste
a évaluer la contribution en PM, et en NO, du trafic, des sources industrielles, du secteur résidentiel-
tertiaire et de la concentration de fond sur l'agglomération lyonnaise en 2008. Cette application
permet notamment de comparer les contributions en NO, déterminées avec les modeles SA-NO et
SA-NOX (les PM;, sont traitées comme des especes inertes dans le modele SIRANE). De méme,
elle permet de présenter différentes manieres d’exploiter les résultats associés a 1’évaluation de la

contribution des sources.

6.4.1 Comparaison des résultats obtenus avec les modeles SA-NO et SA-NOX

Les estimations des modeles SA-NO et SA-NOX relatives a la contribution moyenne annuelle en
NO, du trafic, des sources industrielles, du secteur résidentiel-tertiaire et de la concentration de fond
a emplacement des stations de mesure (figure 5.1) et sur I'agglomération lyonnaise sont indiquées
sur les figures 6.5, 6.6 et 6.7. Une différence notable entre les résultats des deux modeles est la
présence de contributions négatives pour 'industrie et le secteur résidentiel-tertiaire avec le modele
SA-NO (figures 6.6 et 6.7). Ces contributions négatives sont liées & la non-linéarité des réactions
chimiques et & la formulation de I’expression 6.8 utilisée pour évaluer la contribution des sources
avec le modele SA-NO. Celles-ci indiquent que les émissions de I'industrie et du secteur résidentiel-
tertiaire ont contribué a la consommation de molécules de NO,. A l'exception des zones ou les
contributions sont négatives avec le modele SA-NO, la contribution de I'industrie est relativement
similaire avec les deux modeles. L’écart moyen entre les résultats fournis par les deux modeles est
de 0.00 pg.m ™2 sur I’agglomération lyonnaise et de 0.05 ug.m™> & 'emplacement des stations de
mesure. La contribution du trafic et du secteur résidentiel-tertiaire est légerement plus élevée avec
le modele SA-NOX. Sur l'agglomération lyonnaise, I’écart moyen avec les estimations fournies par
le modele SA-NO est de 0.59 ug.m ™2 pour le secteur résidentiel-tertiaire et de 0.49 pg.m =3 pour le
trafic. A 'emplacement des stations de mesure, I’écart moyen est légérement plus important et est
de 1.90 pg.m =3 pour le secteur résidentiel-tertiaire et de 2.01 ug.m > pour le trafic. En revanche, la
contribution de la concentration de fond est 1égerement plus élevée avec le modele SA-NO. L’écart

3 sur 'agglomération

moyen avec les estimations fournies par le modele SA-NOX est de 1.07 ug.m™
lyonnaise et de 3.96 pg.m > & lemplacement des stations de mesure. Globalement, les résultats

obtenus avec les modeles SA-NO et SA-NOX sont du méme ordre de grandeur. Aussi, nous avons
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choisi d’exploiter par la suite les résultats d’un seul modele pour alléger I’analyse, ceux associés au

modele SA-NOX qui garantit la positivité des contributions.
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FIGURE 6.5 — Contributions moyennes en NO, [ug.m ™3] du trafic, du secteur résidentiel-tertiaire, de
I'industrie et de la concentration de fond a ’emplacement des stations de mesure en 2008 estimées
avec la méthode SA-NO (barres pleines a gauche) et la méthode SA-NOX (barres rayées a droite)

6.4.2 Exploitation des résultats associés a 1’évaluation de la contribution des
sources

L’évaluation de la contribution des sources indique que les contributions moyennes en NO, et en
PM, des sources industrielles sont faibles, voire nulles, sur ’agglomération lyonnaise en 2008 (figures
6.5, 6.7, 6.8 et 6.9). Celles du secteur résidentiel-tertiaire sont généralement plus importantes sur la
ville de Lyon (en moyenne 6.42 g.m > pour le NO, et 8.29 ng.m > pour les PM,, la zone associée
a la ville de Lyon est définie sur la figure 5.13) bien qu’elles soient parfois plus importantes en
périphérie (figures 6.6 et 6.9). Les résultats montrent aussi que les contributions moyennes du trafic
sont généralement plus élevées & proximité des axes routiers et sur la ville de Lyon (figures 6.6 et
6.9). Il convient de noter que la contribution en NO, du trafic est parfois supérieure a la valeur seuil
de concentration moyenne annuelle fixée par la directive européenne n°2008/50/CE (40 pg.m ™).
A Tinverse, la contribution moyenne en NO, de la concentration de fond est plus faible sur la ville
de Lyon et & proximité des axes routiers (en moyenne 17.43 ug.m~3). La contribution en PM,, de

la concentration de fond est cependant spatialement uniforme (figures 6.8 et 6.9) (23.60 ug.m>).
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FIGURE 6.6 — Contributions moyennes en NO, [ug.m?] du trafic et du secteur résidentiel-tertiaire
sur I'agglomération lyonnaise en 2008 estimées avec les modeles SA-NO (a et ¢) et SA-NOX (b et
d) (les zones blanches correspondent aux contributions négatives)
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FIGURE 6.7 — Contributions moyennes en NO,, [ug.m?] de I'industrie et de la concentration de fond
sur I'agglomération lyonnaise en 2008 estimées avec les modeles SA-NO (a et ¢) et SA-NOX (b et
d) (les zones blanches correspondent aux contributions négatives)
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FIGURE 6.8 — Contribution moyenne en PM, [ug.m 3] du trafic, du secteur résidentiel-tertiaire, de
I'industrie et de la concentration de fond a I’emplacement des stations de mesure en 2008

Cela est di au fait que le modele SIRANE considere la concentration de fond comme spatialement
uniforme et les PM;, comme des especes inertes.

La variabilité spatiale des contributions absolues, en ug.rn_3, et des contributions relatives, en
pourcent (figures 6.10 et 6.11), est différente. La contribution relative de la concentration de fond est
globalement moins importante & proximité des axes routiers. Elle est toutefois supérieure & 50 % sur
la quasi totalité de 'agglomération lyonnaise pour les PM;,. Elle est également supérieure a 50 %
pour le NO, hormis & proximité de certains axes routiers. En revanche, la contribution relative
du trafic est globalement plus importante a proximité des axes routiers. Dans ces zones, elle est
généralement supérieure a 50 % pour le NO,. Elle est cependant moins élevée pour les PM;,. Pour
le secteur du résidentiel-tertiaire, la contribution relative est généralement plus importante sur la
ville de Lyon. Elle est néanmoins également importante pour certaines zones situées en périphérie. A
I'instar de la contribution absolue, la contribution relative de 'industrie est spatialement homogene
et relativement faible pour les deux polluants. Globalement, la concentration de fond est le plus grand
contributeur en PM;, sur la quasi totalité de I’agglomération lyonnaise (figure 6.12). Pour le NO,,
les deux plus grands contributeurs sont le trafic, a proximité des axes routiers, et la concentration
de fond, sur le reste de 'agglomération lyonnaise (figure 6.12).

Sur la figure 6.5 relative a la contribution en NO, des sources a I'emplacement des stations de

mesure, trois profils de contribution se distinguent. Le premier est le profil relatif aux stations de
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FIGURE 6.9 — Contributions moyennes en PM;, [1g.m ] du trafic (a), du secteur résidentiel-tertiaire
(b), de l'industrie (c) et de la concentration fond (d) sur l’agglomération lyonnaise en 2008
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FIGURE 6.10 — Contributions moyennes relatives en NO, [%] du trafic (a), du secteur résidentiel-
tertiaire (b), de I'industrie (c) et de la concentration de fond (d) sur 'agglomération lyonnaise en
2008 estimées avec le modele SA-NOX
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FIGURE 6.11 — Contributions moyennes relatives en PM;, [%] du trafic (a), du secteur résidentiel-
tertiaire (b), de I'industrie (c) et de la concentration de fond (d) sur 'agglomération lyonnaise en
2008
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a) NO, (SA-NOX) b) PM,,
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FIGURE 6.12 — Cartographie des contributeurs les plus importants en NO, (a) et en PM;, (b) sur
I’agglomération lyonnaise en 2008

type trafic (hormis les stations Grandclément (GC) et Vaise (VAI)) ou la contribution relative du
trafic est supérieure a 50 %. Le deuxieme profil est celui des stations de type fond (excepté la station
Genas (GEN)) et des stations Feyzin (FEY) et Vaulx-en-Velin (VeV) ot la contribution relative de
la concentration de fond est supérieure & 50 %. Enfin, le dernier profil est celui associé aux stations
Grandclément (GC), Vaise (VAI), Gerland (GER), Lyon centre (LC), Saint-Just (STJ) et Saint-Fons
(STF) ou aucune contribution n’est supérieure a 50 %. Dans le cas des PM,, la contribution de la
concentration de fond est supérieure a 50 % pour ensemble des stations de mesure (figure 6.8). Le
tableau 6.1 indique le contributeur majoritaire (>50 %) en NOy pour I'année 2008, déterminé avec
le module source apportionment, et le type d’influence, indiqué par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes,
des stations de mesure. Il convient de rappeler que les stations que nous qualifions dans ce rapport
de type urbain (Gerland (GER), Lyon centre (LC), Saint-Just (STJ), Vaulx-en-Velin (VeV)) et
de type fond (Cotiere de I’Ain (COT), Genas (GEN), Saint-Exupéry (STE), Ternay (TER)) sont
respectivement des stations de type fond urbain et des stations de type fond périurbain d’apres
Atmo Auvergne-Rhone-Alpes. Ces stations sont sous l'influence du fond, c’est-a-dire que I'influence
du trafic local ou des sources industrielles locales n’est pas prédominante. De méme, il convient de
signaler que le type d’influence pour une station de mesure est supposé identique (dans ce rapport)
pour le NO, et les PM;, bien qu’il puisse varier en fonction du polluant mesuré. La contribution

majoritaire en NO, déterminée avec le module source apportionment est cohérente avec le type
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Type d’influence
Trafic Industrie Fond
2 Trafic A7, BER, GAR, LP
% .% Industrie
= 5 Résidentiel-tertiaire, GER, LC, STJ,
é '% concentration de fond GC, VAI FEY, STF VeV, COT, GEN,
O g ou aucun STE, TER

TABLE 6.1 — Contributeur majoritaire en NOy (>50 %) pour ’année 2008, déterminé avec le module
source apportionment, et type d’influence, indiqué par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes, des stations
de mesure

d’influence indiqué par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes pour les stations sous I'influence du fond et
les stations sous 'influence du trafic A7 sud lyonnais (A7), Berthelot (BER), Garibaldi (GAR) et
Lyon périphérique (LP). En revanche, les résultats ne sont pas cohérents pour les stations sous
I'influence du trafic Grandclément (GC) et Vaise (VAI), pour lesquelles la contribution majoritaire
ne vient pas du trafic, et pour les stations sous l'influence des industries Feyzin (FEY) et Saint-
Fons (STF), pour lesquelles la contribution majoritaire ne vient pas des sources industrielles. Dans
le cas des PM,, la contribution majoritaire déterminée avec le module source apportionment est
cohérente avec le type d’influence indiquée par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes uniquement pour les

stations sous l'influence du fond (tableau 6.2).

Type d’influence
Trafic Industrie Fond

o Trafic
z ]
% .% Industrie
Q0 o ;. . . .
R Résidentiel-tertiaire
il . ’ GER, VeV, COT
g = 9 Y 9
8 g concentration de fond A7, BER, GC, LP FEY, STF GEN, STE, TER

ou aucun

TABLE 6.2 — Contributeur majoritaire en PM;, (>50 %) pour I’année 2008, déterminé avec le module
source apportionment, et type d’influence, indiquée par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes, des stations
de mesure

La figure 5.13 montre que les concentrations moyennes de NO, et de PM,, sur I'agglomération
lyonnaise en 2008 sont parfois supérieures a la valeur seuil de concentration moyenne annuelle fixée
par la directive européenne n° 2008/50/CE (40 pg.m~2). L’estimation de la contribution des sources
peut potentiellement permettre d’identifier les sources pour lesquelles prendre des mesures priori-
taires afin de respecter les valeurs seuils de concentration imposées par la réglementation. La figure
6.13 indique la(les) contribution(s) & réduire ou a supprimer pour abaisser les concentrations a des
niveaux inférieurs aux valeurs seuils de concentrations annuelles réglementaires. Les contributions a

réduire ou & supprimer sont déterminées (pour chaque zone de ’agglomération lyonnaise) en suppri-
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mant successivement les contributions, de la plus importante a la plus faible, jusqu’a atteindre une
concentration inférieure & la valeur seuil. Les sources a 'origine des contributions supprimées sont
alors identifiées comme les sources principales sur lesquelles agir. Les résultats de cette analyse sug-
gerent que les actions prioritaires & mener afin de respecter la valeur seuil de concentration annuelle
de NO, consistent & réduire les effets du trafic et, dans une moindre mesure, des sources situées a
Pextérieur de I'agglomération lyonnaise, en partie & l'origine de la pollution de fond. Dans le cas
des PM,), il est a priori surtout pertinent de réduire les émissions des sources situées a l’extérieur

de 'agglomération lyonnaise.

a) NO, (SA-NOX) b) PM;,

a
[ m— [ —
/ 0 km 6km 12 km 0 km 6km 12 km

M Trafic M Résidentiel-tertiaire [ | Industrie [ Fond

FIGURE 6.13 — Contributions en NO, (a) et en PM,, (b) & réduire ou a supprimer afin de respecter
la valeur seuil de concentration annuelle réglementaire sur l'agglomération lyonnaise en 2008. La
concentration est (déja) inférieure a la valeur seuil de concentration annuelle réglementaire sur les
zones blanches

6.5 Conclusion

Un module appelé source apportionment a été développé pour le modele SIRANE afin d’esti-
mer la contribution & la pollution atmosphérique des sources. Il est basé sur 'approche des especes
tatouées. Ce module inclut notamment deux modeles, nommée SA-NO et SA-NOX, pour évaluer
la contribution en NO, en NO, et en O5 des sources. Ce module a été appliqué pour évaluer la
contribution en NO, et en PM;, du trafic, du secteur résidentiel-tertiaire, des sources industrielles

et de la concentration de fond sur ’agglomération lyonnaise en 2008. Globalement, les contributions
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en NO, évaluées avec les modeles SA-NO et SA-NOX sont comparables. Le module source appor-
tionment permet potentiellement d’identifier les contributeurs les plus importants et de déterminer
les actions prioritaires & mener pour respecter les valeurs seuils de concentration fixées par la régle-
mentation. Il peut aussi potentiellement étre utilisé pour définir le type d’influence des stations de
mesure. De plus, ’évaluation de la contribution des sources peut également permettre d’améliorer
les résultats fournis par les simulations SIRANE, dans le cadre d’une approche d’assimilation de

données (chapitre 11)






Conclusion de la deuxieme partie

SIRANE est un modele dédié a ’étude de la qualité de ’air dans les environnements urbains. Il
modélise la dispersion des polluants avec des modeles gaussiens et un modele de boite qui prend en
compte trois processus de transport spécifiques a la canopée urbaine : le transport par convection le
long de la rue; le transfert turbulent a travers 'interface entre la rue et I’atmosphere extérieure ; et
le transfert par convection aux intersections des rues. Les performances du modele ont été évaluées
sur deux cas d’étude qui consistent a estimer les concentrations horaires de PM;, et de NO, sur
I’agglomération lyonnaise en 2008 et en 2014. Globalement, les performances sont comparables pour
les deux cas d’études. Les estimations du modele pour ces deux cas d’études sont relativement
satisfaisantes. Elles sont notamment plus satisfaisantes pour les PM;,. De méme, les résultats sont
relativement moins satisfaisants pour les stations proches du trafic. Ces simulations constituent
les simulations SIRANE de référence pour ces deux cas d’étude qui sont par la suite utilisés pour
évaluer les performances des approches de modélisation multi-échelles et des méthodes d’assimilation
de données a ’échelle urbaine.

Un module nommé source apportionment a été intégré au modele SIRANE pour évaluer la contri-
bution des sources. Il integre notamment deux modeles pour évaluer la contribution en NO, en NO,
et en O3 des sources. Ces deux modeles fournissent globalement des résultats comparables pour les
contributions en NO,. Ce module permet potentiellement d’identifier les contributeurs a la pollu-
tion atmosphérique les plus importants, de définir les mesures prioritaires a prendre pour respecter
les valeurs seuils de concentration fixées par la réglementation et d’évaluer le type d’influence des
stations de mesure. Il peut également étre utilisé pour améliorer les estimations du modele SIRANE

dans une approche d’assimilation de données (chapitre 11)
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Chapitre 7
Etat de ’art de la modélisation

multi-échelles

La qualité de I'air est influencée par des phénomeénes de transport atmosphérique et des réactions
physico-chimiques qui se déroulent sur une large gamme d’échelles spatio-temporelles (Odman et
Russell, 1991 ; Soulhac et al., 2003 ; Garcia-Menendez et Odman, 2011). L’échelle spatiale minimum
qu’un modele de dispersion atmosphérique est capable de traiter explicitement correspond approxi-
mativement a la résolution du maillage sur lequel il effectue les calculs (Garcia-Menendez et Odman,
2011). Aussi, simuler la dispersion atmosphérique des polluants sur I’ensemble du globe avec une
résolution spatiale de quelques millimetres permettrait de prendre en compte toutes les échelles.
Cela impliquerait alors de réaliser une simulation sur plusieurs centaines de milliards de milliards
de mailles. La puissance des machines actuelles ne permet pas d’effectuer ce type de simulation.
En général, un modele de dispersion atmosphérique est dédié a une seule échelle spatio-temporelle
et seuls les processus prépondérants a cette échelle sont modélisés. De méme, les dimensions et la
résolution d’un maillage sont adaptées aux ressources de calcul disponibles. Pour prendre en compte
les différentes échelles de dispersion atmosphérique, il est possible d’utiliser I’approche de modélisa-
tion multi-échelles. Cette approche a d’abord été appliquée avec les modeles de météorologie (Jones,
1977 ; Phillips, 1979 ; Berger et Oliger, 1984 ; Clark et Farley, 1984 ; Koch et Mcqueen, 1987 ;
Dietachmayer et Droegemeier, 1992) et est actuellement couramment utilisée dans le domaine de la
qualité de l'air (Wang et al., 2001 ; Frohn et al., 2002 ; Soulhac et al., 2003 ; Tang et al., 2007 ; Lagzi
et al., 2009 ; Rouil et al., 2009 ; Tombrou et al., 2009 ; Garcia—Menendez et al., 2010 ; Beevers et al.,
2012 ; Stocker et al., 2012). Les méthodes associées a 1’approche de modélisation multi-échelles sont
les méthodes de raffinement de maillage et les méthodes d’imbrication de domaines.

L’objectif de ce chapitre est de présenter ces méthodes (sections 7.1 et 7.2). De plus, des tech-
niques utilisées pour coupler des modeles a 1’échelle régionale et a 1’échelle urbaine sont décrites

plus en détail dans la troisieme section de ce chapitre (section 7.3).
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7.1 Meéthodes de raffinement de maillage

Les modeles de qualité de lair effectuent des calculs sur un maillage correspondant a une certaine
discrétisation de 'atmosphere. Les méthodes de raffinement de maillage consistent a augmenter la
résolution d’un maillage uniforme seulement dans les zones impactées par des processus a petite
échelle afin d’améliorer la précision des calculs tout en conservant un cott en temps de calcul
adapté aux ressources disponibles (Garcia-Menendez et Odman, 2011).

Il convient de signaler que les méthodes de raffinement de maillage sont limitées aux modeles
eulériens. Ainsi, elles ne sont pas applicables avec des modeles qui utilisent uniquement des relations
paramétriques telles que les modeles gaussiens ou les modeles de boites car dans ce type d’approches,
les résultats en un point du maillage ne dépendent ni de la résolution, ni des résultats sur les autres
points du maillage.

Avec une approche de raffinement de maillage, un seul modele de dispersion atmosphérique
est mis en ceuvre pour effectuer les calculs. Aussi, les mémes processus physiques et les mémes
équations sont traités sur I’ensemble du maillage, quelle que soit la résolution des différentes parties
du maillage. Le raffinement de maillage peut étre stationnaire ou dynamique (Dietachmayer et
Droegemeier, 1992). Dans ce dernier cas, la résolution du maillage évolue et s’adapte au cours de la
simulation. De méme, on distingue deux types de raffinement (de type h ou de type r), décrits dans

la section suivante (Garcia-Menendez et Odman, 2011).

7.1.1 Raffinements de type h et de type r

Les informations relatives a cette section proviennent notamment de Garcia-Menendez et Odman
(2011).

Le raffinement de type h, aussi appelé enrichissement de mailles ou raffinement local, consiste a
restructurer un maillage en augmentant le nombre de mailles dans les zones fortement sensibles a la
résolution. Ce raffinement est réalisé en intégrant des sous mailles ayant généralement une structure
similaire a celle des mailles initiales (figures 7.1.b et 7.1.d). Ce processus de raffinement peut étre
répété plusieurs fois afin d’intégrer plusieurs niveaux de raffinement (figure 7.1.d). Généralement,
le saut de résolution est de 2, c’est-a-dire qu’une maille initiale est divisée en 2% (d est le nombre
de dimensions : 1, 2 ou 3) sous mailles, comme sur les figures 7.1.b et 7.1.d (Tomlin et al., 1997,
2000 ; Lagzi et al., 2004 ; Constantinescu et al., 2008 ; Lagzi et al., 2009). Il convient de signaler que
le raffinement de type h peut conduire a un maillage non conforme, c’est-a-dire que la face d’une
maille peut communiquer avec plusieurs mailles.

Le raffinement de type r, également appelé déplacement de mailles ou raffinement global consiste
a modifier la position des nceuds d’un maillage afin d’augmenter la résolution dans les zones ou la
précision du calcul est plus faible (figures 7.1.c et 7.1.e). Il convient de noter que ce processus de
raffinement se traduit aussi par une dégradation de la résolution dans certaines zones.

Il est difficile de considérer qu'un des deux types de raffinement est meilleur que I’autre. Chacun

présente des avantages et des inconvénients. Précisons qu’il est d’ailleurs possible de combiner ces
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deux types de raffinement (Zheng et al., 2015). Le raffinement de type r induit des transitions
plus douces que le raffinement de type h entre les mailles de dimensions différentes. De plus, le
nombre de mailles est constant avec un raffinement dynamique de type r alors qu’il est variable
avec un raffinement dynamique de type h. Cela simplifie les algorithmes a implémenter et facilite la
mise en ceuvre d’une structure de calcul parallele. Cependant, c’est aussi 'inconvénient principal du
raffinement dynamique de type r car ’amélioration de la précision du calcul est limité par le nombre
de mailles initiales qu’il est nécessaire de définir a priori. Si le nombre est trop petit, la précision sera
faible, si le nombre est trop grand, le calcul ne sera pas efficient en termes de temps de calcul. Le
nombre de mailles optimal est relativement complexe & déterminer notamment pour une simulation
avec plusieurs zones d’intérét. En revanche, la précision du calcul n’est pas limitée par le nombre
de mailles initiales avec un raffinement dynamique de type h puisque plusieurs niveaux de sous
mailles peuvent étre ajoutés. De plus, un certain niveau de précision peut étre garanti avec ce type

de raffinement en définissant une résolution minimale du maillage initial.

a) Maillage uniforme b) Raffinement de type h c¢) Raffinement de type r

d) Raffinement de type h utilisée par Constan- e) Raffinement de type r utilisée par Odman et
tinescu et al. (2008) al. (2002)

FIGURE 7.1 — Représentation des types de raffinement : raffinements de type h (b) et de type r (c)
appliqués & un maillage uniforme (a), raffinement de type h utilisé par Constantinescu et al. (2008)
(d) et raffinement de type r utilisé par Odman et al. (2002) (e)
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7.1.2 Critére de raffinement

Pour déterminer les zones ou il est pertinent d’augmenter la résolution d’un maillage, il est
nécessaire d’adopter un critere de raffinement. Dans le domaine de la qualité de I’air, ce critere est
généralement évalué a partir des champs de concentration (Garcia-Menendez et Odman, 2011). Le
critere de raffinement repose parfois sur un indicateur d’erreur. Srivastava et al. (2000) utilisent
cette démarche en évaluant une erreur d’interpolation définie comme 1’écart entre la valeur associée
a une maille et la valeur estimée pour la méme maille en interpolant les valeurs relatives aux mailles
voisines. Suite a l'estimation de ces erreurs, les noeuds sont déplacés et regroupés autour des zones
avec des erreurs élevées. Ce processus est réalisé de maniere itérative jusqu’a ce qu’un critere de
convergence soit atteint. Srivastava et al. (2000) définissent le critére de convergence comme un
nombre limite de déplacement de nceuds. Tomlin et al. (1997) utilisent également un indicateur
d’erreur en estimant la différence entre les résultats issus d’une méthode de résolution de premiere
ordre et ceux provenant d’une méthode de résolution de second ordre. Dans cette étude le processus
est limité en fixant un nombre maximum de niveaux de raffinement. La connaissance des processus
physiques peut également permettre d’identifier les zones ol la précision du calcul est plus sensible
a la résolution. Dans le domaine de la qualité de D’air, les gradients de concentration importants
ou les courbures élevées du champ de concentration peuvent notamment permettre de localiser les

zones a raffiner (Ghorai et al., 2000 ; Constantinescu et al., 2008).

7.1.3 Avantages et limitations des méthodes de raffinement de maillage

Plusieurs études indiquent que les méthodes de raffinement de maillage améliorent les résultats
des simulations (Tomlin et al., 1997 ; Lagzi et al., 2004 ; Constantinescu et al., 2008 ; Lagzi et al.,
2009 ; Siour et al., 2013). Tomlin et al. (1997), Garcia-Menendez et al. (2010) et Srivastava et al.
(2001) montrent notamment que le raffinement de maillage permet de modéliser plus précisément les
concentrations a proximité des sources mais aussi celles plus en aval. Garcia-Menendez et al. (2010)
et Srivastava et al. (2001) ajoutent également que le raffinement de maillage réduit la diffusion des
panaches. De plus, Srivastava et al. (2000) et Srivastava et al. (2001) indiquent que les résultats
associées a des especes réactives sont plus satisfaisants en raffinant le maillage. Cela est du au fait
que les résultats pour ce type d’espece sont plus sensibles a la résolution du maillage (Tomlin et al.,
1997). Néanmoins, le raffinement de maillage augmente significativement le cotit en temps de calcul
notamment lorsqu’il est appliqué de maniere dynamique (Garcia-Menendez et Odman, 2011). De
méme, il convient de rappeler que ces méthodes peuvent étre utilisées uniquement avec un modele
eulérien. Aussi, ces méthodes ne sont pas utilisées dans notre projet de recherche car nous utilisons

le modele urbain STRANE qui combine un modele de boites et des modeles gaussiens.

7.2 Meéthodes d’imbrication de domaines

Les maillages utilisés avec les modeles a méso-échelle et les modeles a 1’échelle locale sont limités

dans 'espace, c’est-a-dire qu’ils ne recouvrent pas la totalité de I’atmosphere. Il est alors nécessaire
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Domaine 1, modele 1

Domaine 2, modele 2

FIGURE 7.2 — Imbrication de maillages 2D

de fournir des conditions aux limites a ces modeles pour prendre en compte les processus de transport
a plus grande échelle et I'import de polluants provenant de I'extérieur du domaine d’étude. 11 est
difficile d’évaluer des conditions aux limites a partir de mesures pour un nombre important d’especes
avec une résolution temporelle satisfaisante. Les méthodes d’imbrication de domaines constituent
une alternative pour évaluer les conditions aux limites d’une simulation (Tang et al., 2007 ; Tchepel
et al., 2010). Ces méthodes consistent & coupler des simulations réalisées sur des maillages distincts
imbriqués les uns dans les autres avec une résolution de plus en plus fine (figure 7.2) en évaluant
les conditions aux limites d’une simulation & partir de la simulation & I’échelle supérieure (Odman
et al., 1997 ; Debreu et Blayo, 2008 ; Garcia-Menendez et Odman, 2011). Les différentes simulations
peuvent étre réalisées en utilisant le méme modele de qualité de air (Jakobs et al., 1995 ; Wang
et al., 2001 ; Frohn et al., 2002 ; Syrakov et al., 2013), des modeles différents mais de méme famille
(par exemple des modeles eulériens) (Jonson et al., 2001 ; Rouil et al., 2009 ; Tombrou et al., 2009)
ou des modeles de familles différentes (Brandt et al., 2001 ; Soulhac et al., 2003 ; Beevers et al., 2012 ;
Stocker et al., 2012). Dans ce dernier cas, nous parlerons de couplage hétérogéne. Pour distinguer
deux simulations a deux échelles successives, nous utilisons par la suite les expressions simulation
mere et simulation fille pour désigner respectivement la simulation a grande échelle et celle a fine
échelle. Avec les méthodes d’imbrication de domaines, les dimensions et la résolution des maillages
sont stationnaires et définies en amont des simulations (Odman et al., 1997 ; Garcia-Menendez et
Odman, 2011). Généralement, le ratio d’imbrication est de trois, c’est-a-dire que les dimensions
des mailles associées a la simulation fille sont trois fois inférieures a celles de la simulation mere
(Jakobs et al., 1995 ; Wang et al., 2001 ; Frohn et al., 2002 ; Tombrou et al., 2009 ; Beevers et al.,
2012 ; Syrakov et al., 2013). Néanmoins, d’autres études utilisent également un ratio d’imbrication
de deux, comme sur la figure 7.2 (Elsberry et Ley, 1976 ; Jones, 1977 ; Phillips, 1979 ; Kurihara et
Bender, 1980). Les méthodes d’imbrication de domaines peuvent étre appliquées avec une approche
one-way nested ou une approche two-way nested (Odman et al., 1997 ; Garcia-Menendez et Odman,

2011). Ces deux approches different dans la maniére de coupler la simulation mere et la simulation
fille.
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7.2.1 Approches one-way nested et two-way nested

L’approche one-way nested consiste uniquement a estimer les conditions aux limites de la simu-
lation fille & partir de la simulation mere (Garcia-Menendez et Odman, 2011). Avec cette approche,
seule la simulation fille est impactée par le couplage des échelles. Cette approche considére que les
phénomenes résolus a petite échelle avec la simulation fille n’influencent pas significativement la
simulation mere (Lozef et Bornstein, 1970 ; Elsberry et Ley, 1976 ; Koch et Mcqueen, 1987). Avec
I’approche one-way nested, la simulation mere et la simulation fille n’ont pas besoin d’étre synchro-
nisées. Ainsi, la simulation meére peut étre effectuée de maniere autonome puisqu’elle ne repose pas
sur des données issues de la simulation fille. Cependant, la simulation fille doit étre lancée en méme
temps ou apres la simulation mere.

L’approche two-way nested consiste également a évaluer les conditions aux limites de la simu-
lation fille & partir de la simulation mere mais aussi a mettre d jour la simulation mere a partir
de la simulation fille (Odman et al., 1997). Avec cette approche, le coulage des échelles impacte les
deux simulations. Le processus général de cette approche consiste a renouveler les quatre étapes
suivantes : 1) lancer la simulation mere pour un pas de temps, 2) estimer les conditions aux limites
de la simulation fille & partir de la simulation mere, 3) lancer la simulation fille jusqu’a atteindre la
méme échéance temporelle que la simulation mere (les deux simulations n’ont pas nécessairement
la méme résolution temporelle) et 4) mettre a jour la simulation mere & partir de la simulation fille
(Odman et al., 1997 ; Garcia-Menendez et Odman, 2011). Cette derniére étape est parfois appelée
rétroaction (Garcia-Menendez et Odman, 2011). Cette rétroaction peut par exemple consister a
remplacer la valeur relative a une maille de la simulation mere par la valeur moyenne associée aux
mailles de la simulation fille recouvertes par la maille en question (Kurihara et al., 1979 ; Clark
et Farley, 1984 ; Frohn et al., 2002). Avec Papproche two-way nested, la simulation mere et la
simulation fille doivent étre effectuées de maniere parallele.

L’approche one-way nested est plus simple au niveau de I'implémentation et moins cotiteuse
en temps de calcul que 'approche two-way nested parce qu’il n’est pas nécessaire de synchroniser
les simulations et qu’il n’y a pas d’étape de rétroaction (Koch et Mcqueen, 1987). L’approche
two way nested est cependant plus attrayante car le couplage des échelles est plus réaliste du fait
qu’il influence les deux simulations (Koch et Mcqueen, 1987). Néanmoins, les études de Lozef et
Bornstein (1970) et Soriano et al. (2004) indiquent que ’approche two-way nested ne conduit pas

nécessairement a des résultats plus satisfaisants que ceux obtenus avec I’approche one-way nested.

7.2.2 Estimation des conditions aux limites pour la simulation fille

L’estimation des conditions aux limites pour la simulation fille est 1’étape la plus importante
des méthodes d’imbrication de domaines (Jakobs et al., 1995). La difficulté de cette étape réside
dans le fait que la simulation mere et la simulation fille n’ont pas la méme résolution spatiale
(et parfois temporelle). Aussi, il est nécessaire d’interpoler les valeurs de la simulation mere pour
déterminer le plus précisément possible les conditions aux limites de la simulation fille. Jakobs et al.

(1995) déterminent les conditions aux limites avec 'approche de Pleim et al. (1991) qui consiste a
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interpoler linéairement les résultats associés aux mailles situées aux frontieres de la simulation fille.
Ce type d’approche est également appliqué par Kurihara et al. (1979). Alapaty et al. (1998) étudient
quatre autres méthodes d’interpolation pour définir les conditions aux limites avec notamment deux
schémas géométriques, 'interpolation a ’ordre zéro et 'interpolation quadratique, et deux schémas
d’advection, l'interpolation linéaire d’advection équivalent en amont (upwind advection-equivalent
en anglais) (Smolarkiewicz et Grell, 1992) et I'interpolation d’advection équivalent de Bott (Bott,
1989). Les auteurs comparent ces quatre méthodes sur un cas d’étude relatif au transport d’une
distribution de concentration conique et indiquent que 'estimation de la position du maximum
est plus satisfaisante avec le schéma de Bott. D’autres études utilisent également une interpolation
quadratique (Odman et Russell, 1991), un schéma d’interpolation de 1*" ordre (Miyakoda et Rosati,
1977), une interpolation de Lagrange et une interpolation de type spline cubique (Zhang et al.,
1986). Toutes les études citées ici sont relatives & un couplage des échelles de modeles eulériens.
D’autres approches pour coupler un modele régional eulérien et un modele local sont décrites dans

la section 7.3.

7.2.3 Avantages et limitations des méthodes d’imbrication de domaines

Les études montrent généralement que les résultats obtenus en utilisant des méthodes d’imbri-
cation de domaines sont satisfaisants (Jakobs et al., 1995 ; Wang et al., 2001 ; Rouil et al., 2009 ;
Tombrou et al., 2009). Wang et al. (2001) indiquent notamment que la corrélation entre les concen-
trations de NO, estimées avec le systeme de modélisation multi-échelles NAQPMS et les mesures
est relativement bonne. Jakobs et al. (1995) indiquent également que les concentrations de SO,,
de NO, et de O3 évaluées avec la version multi-échelles du modele EURAD (Hass et al., 1990)
sont plus satisfaisantes dans les domaines imbriqués. De plus, Tombrou et al. (2009) montrent que
les concentrations de CO déterminées avec le modele UAM-V (Gerry et al., 1989) sont meilleures
en déterminant les conditions aux limites avec une méthode d’imbrication de domaines qu’en les
estimant a partir de mesures. Les méthodes d’imbrication de domaines présentent l'avantage de
pouvoir combiner des modeles de qualité de ’air qui sont adaptés aux différentes échelles. Ainsi, les
phénomenes de transport et les réactions physico-chimiques prépondérants a chaque échelle sont a
priori plus correctement modélisés (Soulhac et al., 2003). Néanmoins les méthodes d’imbrication de

domaines sont colteuses en temps de calcul car il est nécessaire de réaliser plusieurs simulations.

7.3 Couplage d’un modele régional et d’un modele urbain

Le couplage d’un modele régional et d’un modele urbain est généralement un couplage hétérogene
(Brandt et al., 2001 ; Soulhac et al., 2003 ; Beevers et al., 2012 ; Stocker et al., 2012). La difficulté
dans ce type de couplage réside dans le fait que les modeles couplés ne résolvent pas I’équation
d’advection-diffusion (équation 2.1) de la méme maniere et qu’ils n’utilisent pas nécessairement des
données de méme nature (par exemple les modeles eulériens nécessitent des conditions aux limites

aux frontieres du domaine alors que les modeles gaussiens nécessitent une concentration de fond
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volumique sur le domaine) (Soulhac et al., 2003). Le couplage d’'un modele régional et d’'un modele
urbain a fait 'objet de plusieurs études qui sont décrites dans la suite de cette section.

L’institut danois NERI (National Environmental Research Institute) a développé un systeme de
modélisation multi-échelles avec une approche one-way nested, appelé DMU-ATMI THOR (Brandt
et al., 2001). DMU-ATMI THOR est un systéeme opérationnel de prévision de qualité de lair qui
integre un modele de prévision météorologique et trois modeles de dispersion atmosphérique allant
de I’échelle régionale a ’échelle de la rue (figure 7.3). Les conditions aux limites du modéle météoro-
logique ETA (Kallos et al., 1997) proviennent des simulations réalisées avec un modele de circulation
globale au NCEP (National Center for Environmental Protection, USA). La simulation ETA permet
de déterminer les données d’entrée météorologiques pour la simulation DEOM. Le modele eulérien
DEOM est utilisé pour estimer les concentrations a ’échelle régionale avec une résolution horizon-
tale de 25 km. Le champ de concentration fourni par la simulation DEOM est ensuite utilisé comme
champ de concentration de fond régional par le modele BUM (Berkowicz, 2000b). Ce modele est
mis en ceuvre pour estimer le champ de concentration de fond urbain avec une résolution horizontale
de 50 m. Les résultats de la simulation BUM sont finalement utilisés en tant que concentration de
fond par le modele OSPM (Berkowicz, 2000a) pour estimer les concentrations a 1’échelle de la rue.
Brandt et al. (2001) et Brandt et al. (2003) évaluent les résultats de DMU-ATMI THOR en les
comparant a des mesures de NO, et de CO et indiquent qu’ils sont satisfaisants.

Soulhac et al. (2003) ont aussi développé un systéme de modélisation multi-échelles avec une
approche one-way nested. Ce systeme est composé du modele de météorologie SAIMM (Kessler et
Douglas, 1992) et de quatre modeles de qualité de l'air (figure 7.4). Le modele SAIMM est utilisé
pour définir les données d’entrée météorologiques du modele eulérien UAM-V (Gerry et al., 1989).
Le modele UAM-V, appliqué a ’échelle régionale avec une résolution horizontale de 4 km, permet
d’évaluer les conditions aux limites de la simulation & I’échelle urbaine. Cette simulation est effec-
tuée avec le modele eulérien MERCURE (Carissimo et al., 1997) avec une résolution horizontale

de 500m. A proximité des industries, les niveaux de concentration sont déterminés en sommant le

Modeles
de
météorologie

NCEP ETA
Echelle globale Echelle régionale

Modeles
de
qualité de l'air

DEOM BUM OSPM
Echelle régionale Echelle urbaine Echelle de la rue

FIGURE 7.3 — Systéme de modélisation multi-échelles DMU-ATMI-THOR : le modele de météoro-
logie utilisé au NCEP permet d’estimer les conditions aux limites de la simulation ETA. Celle-ci
fournit les données d’entrée météorologiques pour la simulation DEOM qui est couplée avec la
simulation BUM, elle-méme couplée avec la simulation OSPM.
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champ de concentration induit par les émissions industrielles, déterminé avec le modele gaussien
AMDS 3 (CERC, 2000), et le champ de concentration de fond, évalué avec le modele MERCURE.
Dans les zones urbaines, les niveaux de concentration sont estimés en sommant le champ de concen-
tration déterminé avec le modele urbain SIRANE (Soulhac et al., 2011), sans prendre en compte
de concentration de fond, et le champ de concentration de fond, estimé avec le modele MERCURE.
L’étude de Soulhac et al. (2003) indique que les modeles ADMS 3 et SIRANE couplés aux mo-
deles MERCURE+UAM-V estiment les concentrations de NO, de maniere plus satisfaisante que
les modeles MERCURE+UAM-V seuls.

Beevers et al. (2012) proposent un autre systeme de modélisation multi-échelles appelé CMAQ-
urban. Celui-ci combine le modele eulérien CMAQ (Byun et al., 1999 ; Byun et Schere, 2006) et le
modele gaussien ADMS roads (CERC, 2006) avec une approche one-way nested. Le modele WRF
(Skamarock et al., 2005) est aussi utilisé pour déterminer les données d’entrée météorologiques pour
la simulation CMAQ. CMAQ est appliqué a 1’échelle régionale avec une approche one-way nested sur
quatre maillages imbriqués qui ont respectivement une résolution horizontale de 81 km, 27 km, 9 km
et 3km. Un champ de concentration de fond est ensuite estimé en interpolant les concentrations de
la derniere simulation (avec une résolution de 3 km) sur un maillage ayant une résolution horizontale
de 20 m. Ce maillage est identique a celui utilisé pour la simulation & I’échelle urbaine effectuée avec
ADMS roads. Avec le systeme de modélisation de Beevers et al. (2012), ADMS roads est configuré
pour évaluer les concentrations induites par les émissions du trafic uniquement dans un rayon de

225 m autour des axes routiers. A partir de ces résultats, le systeme CMAQ-urban évalue les niveaux

SAIMM+UAM-V
Echelle régionale

MERCURE
Echelle urbaine

SIRANE ADMS 3
Echelle du guartier Echelle industrielle
— /- _J/
Pollution urbaine Pollution industrielle

FIGURE 7.4 — Systéeme de modélisation multi-échelles de Soulhac et al. (2003) : le modele de mé-
téorologie SAIMM fournit les données d’entrée météorologiques pour la simulation UAM-V. Les
résultats du modeles UAM-V sont ensuite utilisés comme concentration de fond pour la simulation
MERCURE. Les estimations de MERCURE sont finalement utilisées par la simulation SIRANE ou
ADMS 3 comme un champ de concentration de fond
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de concentration en sommant le champ de concentration déterminé avec le modele ADMS roads et
le champ de concentration de fond. Pour les especes réactives, les réactions chimiques adéquates sont
appliquées apres avoir sommé ces deux champs de concentration. Beevers et al. (2012) comparent
des estimations fournies par le systeme CMAQ-urban a des mesures de NO, et de O3 et indiquent
que les performances du systeme de modélisation sont relativement bonnes. Il est important de
souligner que les émissions liées au trafic sont comptées deux fois avec cette approche puisqu’elles
sont prises en compte dans la derniere simulation CMAQ et dans la simulation ADMS roads. Ce
double comptage des émissions est un inconvénient. Cependant, les auteurs indiquent que ’erreur
induite par le double comptage est relativement faible.

Stocker et al. (2012) proposent également un systéme de modélisation multi-échelles qui integre le
modele CMAQ. Dans ce systeme de modélisation, CMAQ est couplé avec le modele gaussien ADMS-
Urban (CERC, 2010) en utilisant une approche one-way nested. Stocker et al. (2012) couplent ces
deux modeles en tenant compte de 1’age des polluants. L’age des polluants est défini en fonction
du temps écoulé depuis I’émission. Le systeme de modélisation distingue les polluants dont 1’age
est inférieur ou supérieur a un temps t.. Dans ce rapport, les polluants agés au plus de t. sont dits
jeunes et ceux dont I’age est supérieur a t. sont dits anciens. Le temps ¢, peut étre interprété comme
la durée nécessaire pour que les polluants aient diffusé sur une distance [., suffisamment grande par
rapport a la résolution du modele a méso-échelle, pour étre correctement modélisés a cette échelle
(figure 7.5). Dans I'étude de Stocker et al. (2012), ou la résolution horizontale de la simulation
CMAQ est de 3km, le temps t. est égal a 2h. La démarche de couplage de Stocker et al. (2012)
consiste a utiliser ADMS-Urban a I’échelle urbaine pour simuler la dispersion des polluants jeunes et
CMAQ a I’échelle régionale pour modéliser la dispersion des polluants anciens. Il convient de signaler

que le modele ADMS-Urban est configuré pour prendre en compte uniquement les polluants agés
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FIGURE 7.5 — Schématisation d’un profil de concentration de polluants jeunes (agés au plus de
t.) et de polluants anciens (dgés de plus de t.) : 'écart type du profil de concentration (distance
caractéristique de diffusion), oy, est inférieur a la résolution spatiale du modele a méso-échelle, Az,
pour des polluants jeunes mais il est supérieur pour des polluants anciens
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au plus de 2h dans le systéme de modélisation de Stocker et al. (2012). Dans la simulation CMAQ),
les polluants jeunes sont aussi pris en compte. Il est alors nécessaire de supprimer la contribution
des polluants jeunes dans la simulation CMAQ afin d’éviter un double comptage de ces polluants.
Pour estimer la contribution de ces polluants dans la simulation CMAQ), une seconde simulation
ADMS-Urban est effectuée. Dans cette seconde simulation, les émissions sont agrégées et modélisées
par des sources surfaciques, comme dans la simulation CMAQ. Ainsi, le systeme de modélisation

détermine les niveaux de concentration avec 1’équation 7.1 :

C = Cjeune T Cancien

{ Cjeune = CADMS (71)
avec

Cancien = CCMAQ — CADMS,surf

ol ¢ est le niveau de concentration, capms est la concentration déterminée avec la simulation ADMS-
Urban qui modélise les émissions sous forme de sources ponctuelles, linéiques et surfaciques, comag
est la concentration estimée avec la simulation CMAQ et capwms surf €st la concentration évaluée
avec la simulation ADMS-Urban qui modélise les émissions comme des sources surfaciques. Stocker
et al. (2012) comparent les estimations fournies par le modele CMAQ), le modele ADMS-Urban et
le systeme de modélisation multi-échelles a des mesures de NO,, de NO, et de Os. Les résultats
indiquent que le modele ADMS-Urban couplé & CMAQ fournit des estimations plus satisfaisantes
que celles associées au modele CMAQ seul mais qui sont du méme ordre de grandeur que celles du
modeéle ADMS-Urban seul. Ces résultats montrent que I'utilisation d’'un modele régional ne permet
pas forcément d’améliorer significativement 1’estimation des conditions aux limites d’un modele

urbain.

7.4 Conclusion

Les méthodes de raffinement de maillage et les méthodes d’imbrication de domaines permettent
de prendre en compte les différentes échelles du transport atmosphérique des polluants. Les méthodes
de raffinement de maillage consistent a augmenter la résolution d’un maillage uniforme seulement
dans les zones impactées par des processus a petite échelle. Ces méthodes sont applicables unique-
ment avec un modele eulérien. Les méthodes d’imbrication de domaines consistent a déterminer les
conditions aux limites d’une simulation & partir d’une simulation effectuée a plus grande échelle. Ces
méthodes permettent d’utiliser des modeles adaptés aux différentes échelles. Aussi, les phénomenes
de transport et les réactions physico-chimiques prépondérants a chaque échelle sont a priori mo-
délisés de maniere plus satisfaisante. Les méthodes d’imbrication de domaines peuvent notamment
permettre d’évaluer les conditions aux limites pour les modeles urbains.

Dans la suite de ces travaux de these, nous utilisons ces méthodes pour coupler le modele
urbain SIRANE avec le modele & méso-échelle CHIMERE. Le prochain chapitre porte sur le modele

CHIMERE et les estimations fournies par ce modele seul pour le cas d’étude 2014.






Chapitre 8
Modele CHIMERE et simulation de

référence

Dans le cadre de ce projet de these, nous étudions 'apport des méthodes d’imbrication de
domaines pour estimer les concentrations de polluants a 1’échelle urbaine. Pour cette étude, nous
avons choisi de coupler le modele & méso-échelle CHIMERE et le modele urbain SIRANE. Le choix
d’utiliser le modele CHIMERE est motivé par le fait qu’il est couramment utilisé par les AASQA
francaises et notamment par TAASQA Atmo Auvergne-Rhéne-Alpes qui collabore a ce travail de
these.

Dans ce chapitre, nous décrivons brievement le modele CHIMERE (section 8.1). De méme, nous
présentons les résultats fournis par le modele CHIMERE utilisé seul pour le cas d’étude 2014 (section
8.2).

8.1 Breve description du modele CHIMERE

Les informations relatives a cette section proviennent notamment de Menut et al. (2013).

CHIMERE (Schmidt et al., 2001 ; Bessagnet et al., 2004) est un modele eulérien 3D de dispersion
atmosphérique & méso-échelle développé en collaboration par les chercheurs du LMD (Laboratoire
de Météorologie Dynamique), de 'INERIS (Institut National de ’Environnement industriel et des
RISques) et du LISA (Laboratoire Inter-universitaire des Systémes Atmosphériques). Ce modele
calcule de maniére déterministe les concentrations horaires des especes gazeuses (par exemple NO,
NO, et O3) et particulaires (par exemple PM;, et PM, ;) dans la troposphére jusqu’a environ
10km d’altitude (Menut et al., 2011). Ce modele permet d’analyser et de prévoir la pollution atmo-
sphérique sur des domaines allant du continent, avec une résolution horizontale d’environ un degré
(approximativement 100 km), & la région, avec une résolution horizontale de 'ordre du kilometre
(Rouil et al., 2009). Verticalement, la résolution est plus fine proche du sol, avec une premiere couche
de 20m, et décroit avec 'altitude (Menut et al., 2011). Pour déterminer le devenir des polluants,
CHIMERE modélise les mécanismes d’advection, de diffusion turbulente, de réactions chimiques et

de dépot. Les données d’entrée du modele CHIMERE sont ’occupation des sols, la météorologie, les
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émissions de polluants, les conditions aux limites et les conditions initiales. L’occupation des sols est
supposée constante et n’est donc fournie qu'une seule fois par simulation. De méme, les conditions
initiales sont nécessaires uniquement pour initialiser une simulation. Les autres données d’entrée
doivent étre fournies de maniere horaire. Le modele CHIMERE a fait I'objet de plusieurs études de
validation & ’échelle régionale (Schaap et al., 2007 ; van Loon et al., 2007 ; Vautard et al., 2007) et
a l’échelle continentale (Solazzo et al., 2012 ; Zyryanov et al., 2012) qui portent essentiellement sur

les especes O3 et PMyj.

8.1.1 Modélisation du transport et des processus de transformations
Transport et mélange turbulent

Pour estimer la concentration ¢ d’une espece chimique, le modele CHIMERE résout numérique-

ment 1’équation de conservation représentée par la relation 8.1 :
O¢(pc) + 9;F' =0 (8.1)

ou p est la densité de lair et F = pcv (v est la vitesse) correspond au flux de masse (les variables
en gras sont des vecteurs). Dans le modele CHIMERE, cette équation est résolue sur une grille
structurée (la face d’une maille communique uniquement avec une autre maille) composée de mailles
quasiment parallélépipédiques. Ainsi, I’équation 8.1 peut étre discrétisée et résolue pour les trois
directions orthogonales (zonale, méridionale et verticale). Cette démarche est connue sous le nom
de séparateur d’opérateur (operator splitting en anglais). Dans le modele CHIMERE, les variables
sont associées au centre des mailles. Néanmoins pour résoudre cette équation en garantissant la
conservation de la masse, il est aussi nécessaire de déterminer les flux de masse aux interfaces des
mailles. Ces flux de masse peuvent étre évalués avec plusieurs schémas de transport dans le modele
CHIMERE. Dans le plan horizontal, ou les dimensions des mailles sont relativement constantes, le
modele évalue la vitesse du vent & une interface en interpolant linéairement les vitesses relatives au
centre des deux mailles adjacentes a I'interface. Dans le modele, cette méthode est appliquée quel que
soit le schéma numérique de transport utilisé. Aussi, la distinction entre les schémas numériques de
transport proposés dans CHIMERE repose uniquement sur la maniéere d’estimer les concentrations
aux interfaces. Dans le plan horizontal, le modele CHIMERE propose trois schémas de transport : le
schéma upwind, le schéma de Van Leer et le schéma PPM (Parabolic Piecewise Method). Le schéma
upwind (Courant et al., 1952) est un schéma de 1'" ordre. Avec ce schéma, la concentration est
supposée uniforme dans chaque maille. Dans ce cas, la concentration a I'interface est considérée égale
a la concentration de la maille en amont (par rapport a la direction du vent). Néanmoins, ce schéma

2" ordre.

induit une grande diffusivité. Le schéma de Van Leer (van Leer, 1979) est un schéma de
Ce schéma considere que la concentration varie linéairement entre les interfaces. En météorologie, ce
schéma, est reconnu pour sa bonne précision numérique. De plus, il entraine une diffusivité plus faible
que le schéma upwind. Cependant le cotit en temps de calcul est légerement plus élevé. Le schéma

PPM (Colella et Woodward, 1984) est un schéma de 3 ®™ ordre. Dans CHIMERE, ce schéma est
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appliqué en imposant des conditions qui limitent la variation des concentrations et qui préservent
leur monotonie. Ce dernier schéma induit une diffusivité plus faible que le schéma de Van Leer avec
cependant un cout en temps de calcul plus important.

Dans le plan vertical, la hauteur des mailles n’est pas constante et croit avec l'altitude. Ainsi, il
n’est pas possible d’utiliser la méme démarche que dans le plan horizontal pour déterminer les flux
aux interfaces. Dans ce cas, les flux verticaux aux interfaces sont déterminés en réalisant un bilan de
flux de masse. Ce bilan de flux de masse consiste a équilibrer les flux de masse entrants et sortants
d’une maille. Ainsi, le flux de masse sur la face supérieure d’une maille est déterminée de maniere a
compenser la différence entre les flux de masse entrants et sortants par la face inférieure et les faces
latérales (flux aux interfaces dans le plan horizontal). Ce bilan est réalisé de manieére successive pour
chaque maille d’une colonne de bas en haut. Pour la premiere maille, le flux sur la face inférieure est
supposé nul. Dans le plan vertical, CHIMERE modélise aussi le mélange turbulent. Aussi, le modele
calcule la vitesse de turbulence verticale (turbulent vertical velocity en anglais) wy aux interfaces

entre les couches k et k + 1 avec I’équation 8.2 :
K.
(P + hit1)

Wy = (8.2)

N

ou K, correspond a la diffusivité turbulente verticale et hj représente la hauteur de la couche k. A
partir de cette vitesse de turbulence verticale, CHIMERE estime le flux F},, qui correspond au flux
de masse net, entrant par la face supérieure d’une maille, induit par le mélange turbulent. Ce flux

F,, est calculé pour une maille de la couche k avec 'expression 8.3 :

Pk
Wi (Ckﬂpkl - Ck>
Fp = h; (8.3)

ol pi et ¢x sont respectivement la densité de lair et la concentration associées a la maille située

dans la couche k.

Processus de transformation

CHIMERE modélise la dispersion de polluants qui peuvent étre chimiquement inertes ou réactifs.
Pour modéliser les processus de transformation des especes gazeuses, CHIMERE propose le choix
entre trois schémas chimiques. Le premier, nommé MELCHIOR I, est celui proposé par Lattuati
(1997). Il contient plus de 300 réactions pour 80 especes gazeuses. Le deuxieme, appelé MELCHIOR
IT (Derognat et al., 2003), modélise environ 120 réactions relatives & un peu plus de 40 especes.
MELCHIOR II est un schéma chimique réduit qui permet notamment de réduire le colit en temps
de calcul. Enfin, le troisieme est le schéma chimique SAPRCO07 (Carter, 2010) qui représente plus de
275 réactions chimiques pour 80 especes. CHIMERE dispose aussi d’'un module dédié aux aérosols.
Ce module modélise notamment les processus physiques relatifs aux aérosols tels que la coagulation
(Gelbard et Seinfeld, 1980), ’absorption (Nenes et al., 1998) et la nucléation (Kulmala et al., 1998).
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8.1.2 Données d’entrée
Occupation des sols

Le modele CHIMERE simule la dispersion des polluants en tenant compte de 'occupation des
sols du domaine d’étude. Cette donnée est nécessaire pour modéliser les processus de dépot, les
émissions biogéniques, la quantité de mouvement proche du sol et les transferts de chaleur au
sol. Actuellement, neuf catégories sont utilisées pour classifier I'occupation des sols dans le modele
(tableau 8.1). L’occupation des sols peut étre déterminée a partir des bases de données Global Land
Cover Facility (GLCF) ou GlobCover Land Cover (LC). Ces deux bases de données sont obtenues
a partir de données satellitaires. GLCF repose sur les analyses des satellites dotés de la technologie
AVHRR (Advanced Very High Resolution Radiometer). Cette base de données est déterminée avec
la méthode de Hansen et Reed (2000) et fournit des informations sur 'occupation des sols avec
une résolution de 1km x 1km. GlobCover LC s’appuie sur les données fournies par le spectrometre
imageur MERIS (Medium Resolution Imaging Spectrometer) embarqué sur le satellite ENVISAT.
Cette base de données a une résolution de 10 seconde d’arc (environ 300 m) et utilise la classification

définie par le Land Cover Classification System (Bicheron et al., 2011).

1 Terres agricoles & cultures
2 Prairies

3 Terres arides & sols nus
4 Zones humides

5 Zones urbaines

6 Arbustes & buissons

7 Forét de coniferes

8 Forét feuillue

9 Océans

TABLE 8.1 — Catégories d’occupation des sols du modele CHIMERE

Météorologie

La météorologie est utilisée par CHIMERE pour modéliser les phénomenes de transport (ad-
vection, diffusion turbulente) et les processus de transformations chimiques dans la troposphere.
Les variables météorologiques sont généralement déterminées avec un modele météorologique glo-
bal ou régional tel que MM5 (G. A. Grell, 1994) ou WRF (Skamarock et al., 2005). Deux cas de
figure sont possibles. Si toutes les variables nécessaires sont fournies par le modele météorologique,
le préprocesseur météorologique de CHIMERE interpole uniquement les variables sur le maillage
3D utilisé pour la simulation. Dans le cas ol seules les variables principales telles que la vitesse
du vent, la température, ’humidité et la pression sont fournies, le préprocesseur météorologique
détermine aussi les autres variables météorologiques. Ces autres variables sont notamment la vitesse
de frottement u,, la vitesse de convection verticale wy, la hauteur de la couche limite hop 4, la lon-

gueur de Monin Obukhov L0, le flux de chaleur sensible (), le nombre de Richardson R;p et le
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profil de diffusivité turbulente verticale K,. Les données sur les précipitations sont aussi nécessaires
pour prendre en compte les effets de lessivage. La modélisation de ces variables météorologiques est
notamment décrite dans Menut et al. (2013). Les simulations CHIMERE sont trés sensibles aux
champs météorologiques. Aussi, il est nécessaire de bien modéliser ces champs météorologiques pour

simuler correctement la dispersion de polluants.

Emissions

Les résultats du modele CHIMERE sont fortement dépendants des données d’émissions. Le mo-
dele tient compte des émissions anthropiques mais aussi des émissions naturelles. Les émissions
sont modélisées comme des sources surfaciques (par exemple les émissions du trafic et les émis-
sions biogéniques) ou bien comme des sources distribuées verticalement (par exemple les émissions
des industries et les feux de biomasse). L’estimation des émissions anthropiques repose sur des
bases de données. Celles-ci different selon I’échelle spatiale étudiée. Pour 1’échelle continentale, il
est notamment possible d’utiliser la base de données EMEP (European Monitoring and Fvaluation
Programme) pour 'Europe (Menut et al., 2012) ou celle de 'US EPA (United States Environmental
Protection Agency) pour les Etats-Unis (Solazzo et al., 2012). Pour 1'échelle régionale, la modé-
lisation des émissions anthropiques s’appuie généralement sur des bases de données réalisées par
des organismes locaux tels que les AASQA. Pour les émissions naturelles, CHIMERE distingue les
émissions biogéniques, les émissions d’aérosols et les émissions naturelles intermittentes. Les émis-
sions biogéniques représentent les flux de COV (Composé Organique Volatil) et de NO émis par la
végétation. Celles-ci sont estimées avec le modele MEGAN (Guenther, 2006). Dans la nature, les
émissions d’aérosols minéraux proviennent notamment des déserts et des océans. Ces émissions sont
modélisées avec des relations paramétriques en fonction du type de sol et de surface. Dans CHI-
MERE, il convient de préciser que les émissions biogéniques et les émissions d’aérosols minéraux
dépendent aussi de la météorologie. Les émissions naturelles intermittentes concernent les émissions
telles que les feux de forét ou les éruptions volcaniques. Celles-ci sont estimées a partir d’observations

satellitaires qui permettent par exemple d’évaluer la surface de forét brulée.

conditions aux limites et conditions initiales

Les conditions aux limites correspondent aux quantités de polluants importés aux frontieres du
domaine. L’impact de ces conditions est plus ou moins important selon les dimensions du domaine
d’étude. Szopa et al. (2009) indiquent qu’il est important d’utiliser un domaine suffisamment grand
pour réduire les effets de bords et prendre en compte les processus de recirculation. Pour les simu-
lations CHIMERE a I’échelle continentale, ces conditions sont généralement évaluées a partir d’un
modele global tel que LMDz-INCA (Folberth et al., 2006), MOZART (Brasseur et al., 1998) ou bien
encore GOCART (Chin et al., 2000). Pour les simulations & plus petite échelle, les conditions aux
limites sont généralement déterminées avec une approche d’imbrication de domaines en réalisant

plusieurs simulations & des échelles supérieures (Menut et al., 2011).
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Les conditions initiales définissent le point de départ des simulations. Ces conditions corres-
pondent a un champ 3D de concentration qui coincide avec le maillage utilisé pour la simulation
CHIMERE. Celles-ci peuvent également étre estimées avec un modele global ou par une approche
d’imbrication de domaines. Il est également possible de réaliser des simulations avec des conditions
initiales nulles. Dans ce cas, il est nécessaire d’ajuster le temps de transition de simulation pour

prendre en compte le transport a longue distance et les phénomenes de recirculation.

8.2 Simulation CHIMERE de référence

8.2.1 Mise en ceuvre du modele CHIMERE

Une simulation CHIMERE a été effectuée par Atmo Auvergne-Rhéne-Alpes pour évaluer la
qualité de I’air en 2014 sur I’ancienne région Rhone-Alpes. Cette simulation constitue la simulation
CHIMERE de référence utilisée dans ces travaux de these pour le cas d’étude 2014. Cette simulation
a été réalisée sur un maillage constituée de 149 x 114 x 8 (ouest-est ; sud-nord ; hauteur) mailles
avec une résolution horizontale de 3km (figure 8.1) en utilisant le schéma d’advection upwind et le
schéma chimique MELCHIOR II. Pour cette simulation, ’occupation des sols a été déterminée avec
la base de données IGN BD TOPO®. Les données météorologiques ont été estimées a partir d’une
simulation réalisée avec le modele de météorologie WRF. Cette simulation météorologique a aussi
été effectuée avec une résolution horizontale de 3km. Les émissions biogéniques et les émissions
anthropiques ont été respectivement modélisées avec le modele MEGAN et a I'aide d’un inventaire
des sources d’émissions réalisé par Atmo Auvergne-Rhone-Alpes (les émissions anthropiques sont
identiques a celles utilisées pour la simulation SIRANE de référence sur le cas d’étude 2014). Aucune
émission naturelle intermittente n’a été prise en compte pour cette simulation. Enfin, les conditions

aux limites et les conditions initiales ont été évaluées avec une approche d’imbrication de type one-

J

FIGURE 8.1 — Zone d’étude (cadre rouge) associée a la simulation CHIMERE
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way nested en utilisant les résultats fournis par une simulation CHIMERE effectuée sur la France
et une partie de I’Europe.

Dans le cadre de ce travail de these, nous avons analysé les estimations fournies par cette
simulation CHIMERE de référence et nous les avons comparés aux mesures de concentration. Cette

analyse et cette comparaison font ’objet de la prochaine section.

8.2.2 Résultats de la simulation CHIMERE de référence pour le cas d’étude
2014

Pour analyser les résultats de la simulation CHIMERE, seuls les champs de concentration rela-
tifs & la premiere couche du maillage (hauteur de 20m) sont utilisés. Les cartes des concentrations
moyennes de PM,, et de NO, sur I'agglomération lyonnaise en 2014, modélisées avec la simula-
tion CHIMERE, sont représentées sur la figure 8.2. A l'instar des cartes associées aux simulations
SIRANE, ces deux cartes montrent que la ville de Lyon (au centre l'agglomération lyonnaise) est
caractérisée par des concentrations relativement importantes par rapport aux autres zones de 1’ag-

glomération lyonnaise.
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FIGURE 8.2 — Concentrations moyennes de PM;, (a) et de NOy (b) en pg.m™
lyonnaise pour 'année 2014, déterminées avec la simulation CHIMERE
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La qualité de la simulation CHIMERE est évaluée en comparant ces résultats aux concentrations
mesurées de PM;, et de NO,. Il convient de rappeler que la simulation CHIMERE est réalisée avec
une résolution de 3 km. Cette résolution ne permet pas de modéliser correctement les concentrations
dans les zones proches du trafic routier, dans les zones urbaines ou dans les zones proches des
industries ou la variabilité spatiale des concentrations est relativement importante, de 'ordre de la

dizaine de metres. A titre d’illustration, la figure 8.3 représente un profil spatial horizontal de la
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concentration dans une agglomération, avec toute sa variabilité, et les concentrations moyennées sur
des mailles de 3 km, telles que fournies par CHIMERE. Aussi, bien que nous comparions également
les estimations fournies par la simulation CHIMERE aux concentrations mesurées par les stations de
type trafic, urbain et industrie, nous ne nous attendons pas a ce que les résultats soient satisfaisants
pour ces stations. En revanche, la comparaison est a priori pertinente pour les stations de type
fond qui sont en principe situées dans des zones ou la variabilité spatiale des concentrations est

relativement faible et de ’ordre de plusieurs kilometres.

100 -
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FIGURE 8.3 — Schématisation d’un profil de concentration réel en milieu urbain (ligne bleue) et d’un
profil de concentration fourni par la simulation CHIMERE avec une résolution de 3 km (ligne rouge)

Les performances statistiques de la simulation CHIMERE sur le cas d’étude 2014 relatif aux
PM,, sont indiquées dans le tableau 8.2. Le biais est important et positif pour toutes les stations
de type fond. Ceci explique vraisemblablement le fait que le biais soit également positif pour les
autres types de station. Cela signifie que la simulation CHIMERE sous-estime généralement les
concentrations mesurées de PM;. Cela peut étre di a plusieurs raisons : 1) les émissions de PM;
sont sous-estimées ou/et 2) les processus de transformation, I’écoulement et la dispersion atmosphé-
rique ne sont pas correctement modélisés. De méme, le coefficient de corrélation (r) est inférieur a
0.50 pour I’ensemble des stations. Ceci indique que la simulation CHIMERE ne reproduit pas de
maniere satisfaisante les valeurs horaires des concentrations mesurées de PM;,. Localement, les per-
formances statistiques ne sont pas entierement satisfaisantes car I’ensemble des criteres de qualité
associés aux indices statistiques n’est vérifié pour aucun des capteurs. Il convient de noter que la
qualité des résultats associés aux stations de type trafic, urbain et industrie est comparable a celle
des résultats relatifs aux stations de type fond malgré le fait que la simulation CHIMERE soit plus

adaptée pour évaluer les concentrations mesurées par ce dernier type de stations en raison de la
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résolution horizontale du maillage utilisé (3km). De méme, les performances globales, obtenues par
une moyenne sur l’ensemble des capteurs, ne sont pas totalement satisfaisantes car le biais moyen,
de 8.01 ug.m 3, et le coefficient de corrélation moyen, de 0.44, ne vérifient pas les criteres de qualité

associés a ces indices statistiques.

Type | Capteur | ™ , @ o Bias pg EMSEveE ¢ RAc2
[ngm™] [ugm™] [ug.m "] [ng.m™”]

A7 29.66 14.09 1558 071 2265  1.23 043 0.44

Trafic GC 22.11 17.02 508 026 1521 061 041  0.70

LP 25.66 16.89 878 041 1772 072 047 0.64

TCR | 26.12 19.03 709 031 1958  0.77 036 0.63

GER | 23.28 15.64 764 039 1603 071 045 0.65

Urbain LC 20.84 19.11 172 0.09 1498 056 041 0.74

VeV 20.66 13.32 733 043 1452 0.77 047 0.68

. | FEY 22.70 12.86 984 055 1666 095 043 0.59
Industrie

STF 22.49 15.80 6.68 035 1546  0.67 043 0.69

COT 19.77 11.53 824 053 1389 085 047 0.63

Fond GEN | 20.98 12.75 823 049 1502 084 046 0.67

STE 19.71 11.04 867 056 1448 096 045 0.61

TER 21.25 11.98 927 056 1541 093 045 0.60

Moyenne 22.71 14.70 801 043 1628 081 044 0.64

TABLE 8.2 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, associées a la
simulation CHIMERE (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,;, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

Les performances statistiques de la simulation CHIMERE sur le cas d’étude 2014 relatif au
NO, sont indiquées dans le tableau 8.3. Le biais est négatif pour la plupart des stations. Cela
signifie que la simulation CHIMERE surestime globalement les concentrations de NO, mesurées
a ces stations. Cette surestimation est relativement élevée pour les stations Lyon centre, Saint-
Just et Saint-Fons. Ceci peut sembler surprenant étant donné que les émissions sont relativement
diluées dans la simulation CHIMERE en raison des dimensions assez importantes des mailles (3 km
x 3km sur le plan horizontal). Aussi, les concentrations mesurées & ces trois stations, qui sont
situées a proximité de sources d’émissions relativement importantes, devraient en principe étre sous-
estimées. Cette surestimation peut étre due a différentes raisons : 1) la modélisation des émissions
est entaché d’erreurs ou/et 2) les réactions chimiques, 1’écoulement et la dispersion atmosphérique
ne sont pas correctement modélisés. De plus, le coefficient de corrélation (r) est inférieur & 0.60 pour
tous les capteurs. Cela montre que la simulation CHIMERE ne modélise pas non plus de maniere
satisfaisante la variabilité temporelle des concentrations mesurées pour le NO,. Localement, les
performances statistiques ne sont pas totalement satisfaisantes car ’ensemble des criteres de qualité

relatifs aux indices statistiques n’est vérifié pour aucune des stations. Dans le cas du NO,, la qualité
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des résultats relatifs aux stations de type trafic, urbain et industrie est également comparable a celle
des résultats associés aux stations de type fond alors que la simulation CHIMERE est plus adaptée
pour estimer les concentrations mesurées par les stations de type fond en raison de la résolution
horizontale du maillage utilisé (3km). De méme, les résultats globaux ne sont pas complétement
satisfaisants car le coefficient de corrélation moyen, 0.48, ne vérifie pas le critere de qualité relatif a

cet indice statistique.

Type | Capteur | ™ , @~ Bias pg BMSE Cguep 0 Race
[ngm™] [ugm™] [ug.m™"] [ng.m™]

A7 71.81 34.02 3779 071 5886 142 024 0.38

Trafic GC 42.59 45.47 288  -0.07 2935 044 054 0.68

LP 53.53 47.27 627 012 3428 046 051  0.66

TCR | 62.50 49.13 1337 024 4577 068 025 0.60

GER | 35.81 40.32 451 -0.12 2632 048 054  0.69

Urbain LC 29.52 4971 2019 -0.51 3357 0.77 054  0.58

STJ 29.57 4261  -13.04 -0.36 2849  0.64 059 0.64

VeV 24.68 32.89 821  -029 2455 074 053  0.59

. | FEY 25.25 29.67 442 -0.16 2524 085 038 0.55
Industrie .

STF 29.72 4368  -13.96 -0.38  28.99  0.65 0.57 0.66

COT 18.24 22.01 377  -0.19 1866 087 053 0.58

Fond GEN | 29.45 32.16 272 -009 2261 054 050 0.63

STE 13.71 18.84 513 -032 1598 099 053  0.56

TER | 22.87 25.00 213 -0.09 2048 073 052  0.60

Moyenne 34.95 36.63 168 -0.11 2951 073 048 0.60

TABLE 8.3 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a la si-
mulation CHIMERE (&, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

Les performances statistiques de la simulation CHIMERE sur le cas d’étude 2014 sont aussi
comparées a celles de la simulation SIRANE (figure 8.4). Cette comparaison porte uniquement
sur les performances statistiques associées aux stations de type fond car la simulation CHIMERE
n’est pas adaptée pour évaluer les concentrations mesurées par les stations de type trafic, urbain et
industrie en raison de la résolution horizontale du maillage utilisé (3 km). Pour alléger ’analyse, cette
comparaison est effectuée seulement pour le biais, 'erreur type et le coefficient de corrélation. Sur
la figure 8.4, lorsque les points sont situées dans la zone verte (rouge), cela signifie que la simulation
CHIMERE est meilleure (plus mauvaise) que la simulation SIRANE. De plus, lorsque les points
sont situés sur les lignes vertes (rouges) en pointillés, cela signifie que la simulation CHIMERE est
meilleure (plus mauvaise) que la simulation SIRANE de 20 %.

Pour les deux polluants, les biais associés aux stations de type fond sont sensiblement plus

mauvais avec la simulation CHIMERE, excepté pour une station dans le cas du NO,. Dans le cas des
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FIGURE 8.4 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés aux simulations
CHIMERE et SIRANE pour les stations de type fond (zone verte (rouge) : CHIMERE est meilleur
(plus mauvais) que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : CHIMERE est meilleur (plus mauvais)
que SIRANE de 20 %)
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PM;, les biais montrent clairement que la simulation SIRANE a plutét tendance & surestimer (biais
négatifs) les concentrations mesurées par les stations de type fond alors que la simulation CHIMERE
a plutdt tendance a les sous-estimer (biais positifs). De méme, les erreurs types sont significativement
plus élevées (plus mauvaises) avec la simulation CHIMERE dans les deux cas. Les coefficients de
corrélation sont également beaucoup plus faibles (plus mauvais) avec la simulation CHIMERE pour
les deux especes. Globalement, cette comparaison montre que la simulation CHIMERE est moins
satisfaisante que la simulation STRANE pour le cas d’étude 2014. 11 convient cependant de préciser
que les résultats associés a la simulation SIRANE pour les stations de type fond sont particulierement
bons car cette simulation est forcée avec une concentration de fond qui correspond a la concentration

mesurée a la station Saint-Exupéry de type fond.

8.3 Conclusion

CHIMERE est un modele eulérien 3D qui simule la dispersion de polluants a méso-échelle. Les
données d’entrée du modele sont I'occupation des sols, la météorologie, les émissions, les conditions
aux limites et les conditions initiales. Une simulation a été effectuée avec le modele CHIMERE par
PAASQA Atmo Auvergne-Rhone-Alpes pour estimer la qualité de I'air en 2014 sur I’ancienne région
Rhéne-Alpes. Cette simulation constitue la simulation CHIMERE de référence pour le cas d’étude
2014. La comparaison des concentrations modélisées et mesurées montrent que les performances sta-
tistiques de la simulation CHIMERE ne sont pas satisfaisantes pour le cas d’étude 2014. Les résultats
indiquent notamment que le coefficient de corrélation entre les concentrations horaires modélisées et
mesurées est relativement faible. Cela signifie que la simulation ne reproduit pas de maniére satisfai-
sante la variabilité temporelle des concentrations. De méme, ’analyse des performances statistiques
indique que les estimations pour les stations de type fond de la simulation CHIMERE sont moins
satisfaisantes que celles de la simulation SIRANE (la comparaison entre les performances statis-
tiques des deux modeles a été réalisée uniquement pour ce type de stations). Il convient néanmoins
de signaler que la simulation STRANE de référence est particulierement bonne pour les stations de
type fond car elle utilise une concentration de fond qui correspond a la concentration mesurée a
I’'une des stations de type fond.

Le modele CHIMERE est utilisé dans le cadre de ce projet de recherche afin d’évaluer ’apport
des méthodes d’imbrication de domaines pour estimer la qualité de ’air a I’échelle urbaine. Les
méthodes utilisées pour coupler le modele CHIMERE et le modele SIRANE font 'objet du prochain
chapitre.



Chapitre 9

Couplage du modele a méso-échelle
CHIMERE et du modele urbain
SIRANE

Les méthodes d’imbrication de domaines permettent d’évaluer la qualité de l’air en prenant en
compte plusieurs échelles de dispersion atmosphérique. Dans le cadre de ce projet de recherche,
ces méthodes sont appliquées pour coupler deux modeles de dispersion atmosphérique, un a méso-
échelle et un & l’échelle urbaine, afin d’estimer les concentrations de polluants en milieu urbain.
Le couplage consiste a déterminer les conditions aux limites d’une simulation a ’échelle urbaine a
partir d’une simulation a I’échelle régionale. Trois approches de type one-way nested sont étudiées
pour réaliser ce couplage. La premiere approche consiste a déterminer la concentration de fond pour
une simulation & ’échelle urbaine a partir d’une simulation & ’échelle régionale. Cette approche est
globalement identique a celle de Brandt et al. (2001), Soulhac et al. (2003) et Beevers et al. (2012).
Par la suite, cette approche est nommée estimation de la concentration de fond (ECF). La seconde
approche est celle proposée par Stocker et al. (2012) qui consiste a utiliser un modele urbain et un
modele & méso-échelle pour estimer respectivement le champ de concentration des polluants jeunes
et celui des polluants anciens. Cette seconde approche est ultérieurement surnommée approche de
Stocker. La troisieme approche suppose qu’en milieu urbain, la variabilité spatiale des concentra-
tions est mieux représentée par le modele urbain mais que les concentrations moyennes spatiales a
I’échelle kilométrique sont déterminées de maniere plus satisfaisante avec le modele a méso-échelle.
Cette derniere approche est ensuite appelée estimation de la variabilité spatiale des concentrations
(EVSC). Dans ce travail de these, ces trois approches sont évaluées sur le cas d’étude 2014 en
couplant le modele a méso-échelle CHIMERE et le modele urbain STRANE.

Les trois premieres sections de ce chapitre (sections 9.1, 9.2 et 9.3) consistent a décrire les trois
approches de couplage, a étudier les termes qui interviennent dans ces approches et a analyser les
résultats obtenus avec celles-ci sur le cas d’étude 2014. De plus, les résultats obtenus avec les trois

approches de couplage sont comparés entre elles dans la quatrieme section (section 9.4).
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9.1 Estimation de la concentration de fond (ECF)

9.1.1 Description ’approche ECF

L’approche ECF cousiste & estimer la concentration de fond (cp), pour une simulation & 1’échelle
urbaine, & partir d’'une simulation a 1’échelle régionale. La concentration de fond correspond a la
concentration dans le domaine d’étude (domaine associé & la simulation & I’échelle urbaine dans

notre cas) induite par :
— les polluants émis a 'extérieur du domaine d’étude
— les polluants émis dans le domaine d’étude, qui sont sortis puis revenus dans celui-ci

Autrement dit, cp correspond & la concentration dans le domaine d’étude induite par les polluants
provenant de 'extérieur de ce domaine. La concentration de fond n’est pas homogene, horizonta-
lement et verticalement, dans le domaine d’étude. Néanmoins, elle est parfois supposée uniforme
(0D), notamment avec le modele SIRANE, ou bidimensionnelle (2D) (Brandt et al., 2001 ; Soulhac
et al., 2003 ; Beevers et al., 2012 ; Stocker et al., 2012). Dans certain cas, cp est estimée a partir de
mesures de concentration (Giambini et al., 2010 ; Tchepel et al., 2010 ; Dédelé et Miskinyte, 2015),
effectuées sur des zones éloignées des sources d’émissions, qui sont supposées étre représentatives de
la concentration de fond (pour les simulations SIRANE de référence de ce projet de recherche, cp est
notamment évaluée avec cette approche). De méme, cr est parfois évaluée a ’aide d’une simulation
a plus grande échelle (Brandt et al., 2001 ; Soulhac et al., 2003 ; Beevers et al., 2012). Avec les
modeles eulériens, la concentration de fond est simulée en imposant des conditions aux limites aux
frontieres du domaine d’étude, évaluées a partir de la simulation a plus grande échelle, afin de mo-
déliser la dispersion (dans le domaine d’étude) des polluants entrant par celles-ci (Rouil et al., 2009 ;
Tombrou et al., 2009 ; Menut et al., 2013). En revanche, pour les modeles gaussiens ou les modeles
de réseau de rues comme SIRANE, cp n’est pas modélisée a partir des concentrations aux frontieres
du domaine d’étude. Dans ce cas, elle doit étre explicitement fournie en donnée d’entrée. Ainsi, ces

modeles déterminent la concentration finale au point p a 'instant ¢, ¢(p, t), avec I'expression 9.1 :

c(p,t) = cr(p,t) + cp(p, t) (9.1)

ou ¢p(p,t) est la concentration induite par les polluants émis dans le domaine d’étude, qui ne sont
pas sortis de celui-ci. Pour ces modeles, I'estimation de cp a partir d’une simulation a plus grande
échelle est complexe car il est compliqué de distinguer la contribution des polluants provenant de
I’extérieur du domaine urbain, cp, de la contribution des polluants provenant du domaine urbain,
¢p (qui ne sont pas sortis de celui-ci).

Dans cette étude, nous utilisons plusieurs méthodes pour évaluer une concentration de fond 0D
ou 2D, pour une simulation a 1’échelle urbaine, a partir d’une simulation a 1’échelle régionale. La
mise en ceuvre de ces méthodes est relativement simple. De plus, elles ont un cott en temps de calcul
relativement faible puisqu’il est nécessaire de ne réaliser qu'une seule simulation pour chaque échelle.

Ces méthodes sont décrites dans la suite de cette section. Par la suite, D fait référence a ’ensemble
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des mailles de la simulation & 1’échelle régionale appartenant au domaine urbain (domaine associé
a la simulation a ’échelle urbaine) (figure 9.1). De méme, B correspond & 'ensemble des mailles de
la simulation & 1’échelle régionale adjacentes au domaine urbain (figure 9.1). La zone recouverte par

B est appelée zone adjacente.
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FIGURE 9.1 — Schématisation de D et B : D correspond a I’ensemble des mailles, du modele régional,
appartenant au domaine urbain (cadre noir); B correspond & ’ensemble des mailles, du modele
régional, adjacentes au domaine urbain (mailles situées entre le cadre noir et le cadre rouge)

Concentration de fond 0D

La concentration de fond est parfois supposée uniforme (0D) dans les modeles urbains. C’est
notamment le cas dans le modele STIRANE. 11 est difficile de déterminer une concentration de fond
uniforme a partir d’une simulation a 1’échelle régionale car celle-ci fournit des concentrations qui
varient horizontalement (figure 9.2) et verticalement. Dans le cadre de ce travail de theése, nous
appliquons cinq méthodes pour évaluer une concentration de fond 0D a partir d’une simulation a

I’échelle régionale :

— Méthode 0D-Min : en associant cg a I'une des concentrations dans le domaine urbain, il est
probable que le champ de concentration final, déterminé a l’issue du couplage, soit entaché
d’une erreur relative a un double comptage de certaines émissions. En effet, les concentrations
associées aux mailles de D sont également influencées par les polluants qui ont été émis dans le
domaine urbain et qui ne sont pas sortis de celui-ci. Or, ces polluants sont pris en compte dans

la simulation & I’échelle urbaine et ne contribuent donc pas & cp. L’effet de double comptage
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FIGURE 9.2 — Représentation d’un champ de concentration au sol (premiére couche du maillage)
fourni par la simulation CHIMERE sur 'ancienne région Rhone-Alpes (le cadre noir correspond au
domaine d’étude de la simulation SIRANE pour le cas d’étude 2014)

Concentration
[ng.m3]
100

[ —]
Okm 6km 12 km

FI1GURE 9.3 — Principe de la méthode OD-Min : la concentration de fond correspond & la concentration
minimum (carré blanc) dans le domaine urbain (cadre noir)
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est notamment présent dans I’étude de Beevers et al. (2012). Pour minimiser 'effet de double
comptage, la méthode O0D-Min suppose que cr est égale a la concentration minimum dans le
domaine urbain (figure 9.3). Aussi, la concentration de fond & U'instant ¢, cp(t), est déterminée

avec ’expression 9.2 :

CF(t) = AglaienD(crégional(MDat)) (9.2)

Ol Crégional(MD, t) est la concentration, fournie par le modele régional, qui est associée a la

maille Mp (appartenant a D) a l'instant ¢.

— Méthode 0D-Périph-Min : il est possible d’éviter 'effet de double comptage en utilisant
uniquement les concentrations modélisées a la frontiere du domaine urbain. Pour éviter cet
effet, la méthode 0D-Périph-Min considere que cp est égale a la concentration minimum dans

la zone adjacente. Dans ce cas, cp(t) est estimée avec ’équation 9.3.

cp(t) = min (crgei Mg, t 9.3
F( ) MBEB( reglonal( B )) ( )
Ol Crégional (MB, 1) est la concentration, estimée avec le modele régional, qui est relative a la

maille Mp (appartenant a B) & l'instant ¢.

— Méthode 0D-Périph-Moy : la concentration de fond est potentiellement importée depuis
plusieurs parties de la zone adjacente. Aussi, la méthode 0D-Périph-Moy assimile cp & la
moyenne des concentrations sur la zone adjacente. Avec cette méthode, cp(t) est évaluée avec

I’équation 9.4 :
1
CF(t) =T Cré ional(MB;t) (94)
dim(B) M%e:B &

ou dim(B) correspond au nombre de mailles qui composent B.

— Méthode 0D-Amont-Centre : une autre démarche consiste a rechercher la quantité de
polluant importée aux frontieres du domaine urbain. La méthode 0D-Amont-Centre utilise
cette démarche et associe cp a la concentration, dans la zone adjacente, qui est située en

amont du centre du domaine urbain (figure 9.4). Aussi, cp(t) est évaluée avec la formule 9.5 :
CF(t) = Crégional(MA(B)v t) (95)

ou M4 est la maille de B située en amont du centre du domaine urbain.

— Méthode 0D-Amont-Moy : étant donné que la concentration de fond est potentiellement
importée depuis plusieurs parties de la zone adjacente, la méthode 0D-Amont-Moy suppose
que cr est égale a la moyenne des concentrations, dans la zone adjacente, situées en amont de

chaque maille de D. Avec cette alternative, cp(t) est évaluée avec I’équation 9.6 :

1

CF(t) = m Z Crégional(MB(MD)’t) (96)

MpeD

ot dim(D) est le nombre de mailles de D et crégional (MB(Mp), t) correspond a la concentration
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FIGURE 9.4 — Principe de la méthode 0D-Amont-Centre : la concentration de fond (carré blanc)
correspond a la concentration, dans la zone adjacente au domaine urbain (zone entre le cadre rouge et
le cadre noir qui représente le domaine urbain), qui est située en amont (la fleche blanche représente
la direction du vent) du centre du domaine urbain (croix blanche)

associée a la maille de B située en amont de la maille Mp (appartenant & D) & 'instant t.

Avec les deux dernieres méthodes, la direction amont est déterminée en utilisant le champ de vent
utilisé par la simulation a I’échelle régionale. L’approche consiste & définir la direction amont en
fonction de la direction du vent moyen. Celle-ci est évaluée en calculant la moyenne des composantes

u (composante ouest-est) et v (composante sud-nord) des vitesses de vent dans le domaine urbain.

Concentration de fond 2D

Il est plus réaliste de considérer que la concentration de fond varie spatialement. Avec 'approche

ECF, nous utilisons deux méthodes pour estimer une concentration de fond 2D :

— Méthode 2D-Urbain : cette méthode suppose que cr est égale aux concentrations dans le

domaine urbain estimées par le modele régional (équation 9.7).
CF(MD, t) = Crégional(MDa t) (97)

Avec cette méthode, le champ de concentration final, déterminé a l’issue du couplage, compta-
bilise deux fois la contribution de certaines émissions (comme pour la méthode 0D-Min). Etant
donné que les émissions sont relativement diluées dans les simulations a ’échelle régionale, en

raison des dimensions assez importantes des mailles, 'effet de double comptage est supposé
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négligeable avec la méthode 2D-Urbain.
— Méthode 2D-Amont : pour éviter l'effet de double comptage, la méthode 2D-Amont consi-

dere que la concentration de fond dans la maille M (appartenant a D) a instant ¢, cp(Mp, t),
est égale a la concentration dans la maille située en amont de Mp, appartenant a B, au méme
instant (équation 9.8).

cr(Mp,t) = crégional(Mp(Mp), t) (9.8)

La méthode 2D-Urbain est globalement une variante 2D de la méthode 0D-Amont-Centre. La
direction amont est déterminée, comme pour les méthodes 0D-Amont-Centre et 0D-Amont-

Moy, a partir de la direction du vent moyen.

9.1.2 Analyse de la concentration de fond estimée avec ’approche ECF sur le
cas d’étude 2014

En 2008, la contribution moyenne annuelle en PM;, de la concentration de fond est estimée,
avec le module source apportionment de SIRANE, a 88 % pour la station Cotiere de I’Ain (COT)
et & 90 % pour la station Saint-Exupéry (STE) (6.4). Dans le cas du NO,, elle est respectivement
évaluée, avec la méthode SA-NOX, & 75 % et a 84 %. De plus, le coefficient de corrélation entre les
mesures fournies par ces stations en 2014 est de 0.90 dans le cas des PM;, et de 0.75 dans le cas
du NO,. Ces résultats montrent que les concentrations mesurées a ces stations sont représentatives
de la concentration de fond. Les concentrations moyennes mesurées a ces stations sont légerement
différentes (PMy, : 19.77 ug.m™> (COT) et 19.71 pg.m > (STE); NO, : 18.24 ug.m=3 (COT) et
13.71 pg.m =3 (STE)). Ceci confirme que la concentration de fond n’est pas homogene spatialement.

L’objectif de cette sous-section est de comparer les concentrations de fond évaluées, avec I'ap-
proche ECF a partir de la simulation CHIMERE de référence, et les concentrations mesurées aux
stations Cotiere de I’Ain (COT) et Saint-Exupéry (STE), qui sont a priori représentatives de la
concentration de fond, pour le cas d’étude 2014. Les concentrations de fond modélisées doivent étre
relativement corrélées avec les mesures fournies par les stations COT et STE. De plus, pour les
polluants inertes, crp doit étre relativement similaire aux concentrations mesurées a ces stations.
De méme, cp ne doit pas étre supérieure aux mesures. Le modele SIRANE, qui sera couplé au
modele CHIMERE, considere notamment les PM;; comme des polluants inertes. Cependant, les
concentrations de NO, sont influencées, dans le modele SIRANE, par les réactions chimiques asso-
ciées au cycle de Chapman. Dans ce cycle, les NO, (NO+NO,) sont néanmoins considérés comme
des polluants inertes. Aussi, cette comparaison porte sur les concentrations de fond en PM; et en
NO,. Les distributions des écarts entre les concentrations de fond, déterminées avec les méthodes
de approche ECF, et les mesures aux stations COT et STE sont représentées sur la figure 9.5
(0¢ = cF — Cmesure)- Dans le cas des PM;, les distributions des écarts dc sont comparables. Globale-
ment, ces distributions indiquent que les concentrations de fond estimées avec I'approche ECF sont
fréquemment inférieures aux mesures des stations COT et STE. De plus, le nombre d’occurrences

ot ¢ est inférieure & —20.00 pg.m > n’est pas négligeable. Aussi, il est possible que ces concen-
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FIGURE 9.5 — Distribution des écarts concentration de fond-mesure (6¢ = Cfond — Cmesure) aUX stations
Cotiere de I’Ain et Saint-Exupéry pour les PM;, (a) et les NO, (b)

trations de fond sous-estiment la concentration de fond réelle en PM;,. Cela peut étre di au fait
que la simulation CHIMERE de référence, a partir de laquelle les concentrations de fond sont es-
timées, sous-estime globalement les mesures de PM;, (sous-section 8.2.2). Il convient de noter que
les concentrations de fond surestiment (dc positif) parfois les concentrations mesurées a ces deux
stations. Dans le cas des NO,, la distribution des écarts dc associée a la méthode 2D-Urbain est plus
étalée que celles associées aux autres méthodes. Cette distribution montre que la concentration de
fond excede souvent les mesures de ces deux stations. Aussi, il est probable que cette concentration
de fond surestime fréquemment la concentration de fond réelle en NO,. Les distributions des écarts
dc relatives aux autres méthodes sont relativement similaires. Celles-ci montrent que les concentra-
tions de fond sous-estiment fréquemment les mesures de NO, a ces deux stations. De méme, ces

3 nest pas

distributions indiquent que le nombre d’occurrences ou dc est inférieure & —30.00 pg.m™
négligeable. Cette premiere analyse indique que la concentration de fond en NO, déterminée avec
la méthode 2D-Urbain n’est probablement pas représentative de la concentration de fond réelle en
NO, sur 'agglomération lyonnaise pour ’année 2014.

Les indices statistiques relatifs & la comparaison des concentrations de fond modélisées et des
mesures fournies par les stations COT et STE sont indiquées sur les tableaux 9.1 et 9.2. Pour les
deux polluants, les indices statistiques indiquent que I’écart global et les écarts locaux entre les
concentrations de fond modélisées et les concentrations mesurées a ces deux stations sont relative-
ment importants, notamment dans le cas des NO,. De méme, les coefficients de corrélation montrent
que les concentrations de fond modélisées ne sont pas significativement corrélées avec les mesures

fournies par les stations COT et STE. Ceci signifie a priori que les concentrations de fond modéli-
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sées ne reproduisent pas de maniere satisfaisante la variabilité temporelle des concentrations de fond
réelles. Cela est probablement da au fait que ces concentrations de fond sont modélisées a partir
des résultats de la simulation CHIMERE de référence qui sont relativement peu corrélés avec les
mesures. Cette seconde analyse indique que les concentrations de fond modélisées avec I’approche
ECF ne sont vraisemblablement pas représentatives des concentrations de fond réelles en PM; et

en NO, sur 'agglomération lyonnaise pour ’année 2014.

, Cm @ Bias g RMSE - gyep FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

[Hg.m73} [Hg.m,g} [ug'm,g] moyen [Hg.m73] moyen — moyen  Imoyen
0D-Min 7.16 12.58 0.93 17.45 2.15 0.36 0.34
0D-Périph-Min 6.85 12.89 0.97 17.73 2.33 0.34 0.31
0D-Périph-Moy 9.35 10.39 0.71 15.44 1.29 0.49 0.51
0D-Amont-Centre 19.74 8.86 10.88 0.76 15.95 1.45 0.42 0.46
0D-Amont-Moy 7.96 11.78 0.85 16.75 1.79 0.38 0.39
2D-Urbain 11.28 8.46 0.55 14.19 0.90 0.46 0.62
2D-Amont 9.06 10.68 0.74 15.79 1.39 0.43 0.47

TABLE 9.1 — Comparaison des mesures et des concentrations de fond en PM,, évaluées avec I’ap-
proche ECF, aux stations Cotiere de I’Ain et Saint-Exupéry sur le cas d’étude 2014 (¢, : concen-
tration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel,
RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 :
facteur 2; les indices statistiques sont obtenus par une moyenne sur les deux capteurs)

, Em G Bias — pp BMSE \higp FAC2
Méthode moyen  moyen  Imoyen moyen

hem ] [ugm 3] [ug.m 3] moyen ug.m 9] moyen  moyen — moyen
0D-Min 2.56 20.81 1.61 37.86 23.97 0.44 0.11
0D-Périph-Min 2.17 21.20 1.66 38.26 28.82 0.39 0.09
0D-Périph-Moy 10.12 13.25 0.79 31.82 4.28 0.53 0.48
0D-Amont-Centre | 23.37 7.43 15.94 1.03 34.95 7.03 0.30 0.28
0D-Amont-Moy 5.32 18.05 1.26 35.15 9.94 0.42 0.23
2D-Urbain 27.53 -4.16 -0.16 32.99 1.69 0.52 0.51
2D-Amont 5.94 17.43 1.19 34.98 8.82 0.36 0.26

TABLE 9.2 — Comparaison des mesures et des concentrations de fond en NO,, évaluées avec I’ap-
proche ECF, aux stations Cotiere de I’Ain et Saint-Exupéry sur le cas d’étude 2014 (¢, : concen-
tration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel,
RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC?2 :
facteur 2; les indices statistiques sont obtenus par une moyenne sur les deux capteurs)




142 CHAPITRE 9. COUPLAGE DES MODELES CHIMERE ET SIRANE

9.1.3 Résultats du couplage avec ’approche ECF sur le cas d’étude 2014

L’apport de I'approche ECF est étudié sur le cas d’étude 2014 en couplant le modele CHIMERE
et le modele STIRANE. Ce couplage est réalisé en effectuant une simulation SIRANE avec les mémes
données d’entrée, a ’exception des concentrations de fond, que la simulation SIRANE de référence
en 2014. Pour ce couplage, le modele SIRANE utilise les concentrations de fond estimées & partir
de la simulation CHIMERE de référence avec les méthodes de 'approche ECF. Il convient de
signaler que les concentrations de fond modélisées avec ’approche ECF peuvent étre meilleures (plus
représentatives des concentrations de fond réelles) que celles utilisées pour la simulation SIRANE
de référence mais qu’elles peuvent conduire & une erreur globale (quantifiée par les indices Bias et
FB) plus importante. C’est notamment le cas si les erreurs associées aux concentrations de fond
(utilisées pour la simulation SIRANE de référence) compensent d’autres erreurs (par exemple les
erreurs de modélisation des émissions). Néanmoins, si les concentrations de fond modélisées avec
I’approche ECF sont meilleures, les erreurs locales relatives aux estimations obtenues avec I’approche
de couplage ECF devraient vraisemblablement étre plus faibles que celles de la simulation SIRANE
de référence. Aussi, nous nous focaliserons essentiellement sur les indices statistiques RMSE (ou
NMSE) et r pour comparer les résultats associés a l'approche de couplage ECF et ceux de la
simulation SIRANE de référence.

Les performances statistiques globales (obtenues par une moyenne sur l’ensemble des capteurs)
associées a I'approche de couplage ECF sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, sont indiquées
dans le tableau 9.3. Le biais moyen (Bias moyen) est toujours positif avec I'approche ECF (excepté

avec la méthode 2D-Urbain). Cela signifie que les simulations effectuées avec I’approche de couplage

, cm @ Bias —pg RMSE \nigp r 0 mAce
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

wem 3 [uem ] [ug.m ] moyen g moyen  moyen — moyen
CHIMERE 14.70 8.01 0.43 16.28 0.81 0.44 0.64
SIRANE 28.78 -6.08 -0.23 11.74 0.22 0.80 0.85
0D-Min 16.24 6.47 0.36 16.36 0.79 0.33 0.66
0D-Périph-Min 15.92 6.79 0.38 16.53 0.83 0.32 0.65
0D-Périph-Moy 22.71 18.42 4.29 0.23 15.27 0.58 0.40 0.73
ECF | 0D-Amont-Centre 17.93 4.78 0.26 15.55 0.63 0.38 0.71
0D-Amont-Moy 18.13 4.58 0.24 15.44 0.61 0.39 0.72
2D-Urbain 23.81 -1.10 -0.01 17.06 0.55 0.41 0.72
2D-Amont 18.10 4.61 0.24 15.48 0.61 0.38 0.72

TABLE 9.3 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, associées
a la simulation CHIMERE de référence, & la simulation SIRANE de référence et a ’approche
de couplage ECF (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |[FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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ECF sous-estiment généralement les mesures de PM;,. Cela peut étre dit a une sous-estimation
de la concentration de fond réelle en PM;,. Cette hypothese est relativement cohérente avec les
distributions des écarts dc associées aux concentrations de fond estimées avec les méthodes de
l'approche ECF (figure 9.5). Le coefficient de corrélation moyen (r moyen) est relativement faible
avec I’approche ECF. Cette faible corrélation est peut-étre liée au fait que la variabilité temporelle
de la concentration de fond réelle en PM;, n’est pas correctement reproduite. Ceci est relativement
cohérent avec les coeflicients de corrélation, relativement faibles, entre les concentrations de fond,
évaluées avec l'approche ECF, et les mesures de PM;, associées aux stations COT et STE (tableau
9.1). Aussi, les performances statistiques globales relatives a ’approche ECF ne sont pas totalement
satisfaisantes pour les PM;, car le critere de qualité associé au coefficient de corrélation n’est
vérifié pour aucune des méthodes. Les performances globales associées aux différentes méthodes
de 'approche ECF sont du méme ordre de grandeur. De méme, elles sont comparables a celles de
la simulation CHIMERE de référence. Cependant, elles sont moins satisfaisantes que celles de la
simulation SIRANE de référence, avec notamment un NMSE moyen plus élevé (plus mauvais) et un
coefficient de corrélation moyen sensiblement plus faible (plus mauvais). La différence significative
entre les performances globales de la simulation SIRANE de référence et celles de I’approche ECF
pour les PM, souligne I'importance de la contribution associée a la concentration de fond en PM,.
Pour rappel, la contribution en PM,, de la concentration de fond, estimée avec le module source
apportionment de SIRANE, est supérieure & 50 % pour ’ensemble des stations sur le cas d’étude
2008.

Les performances statistiques globales associées a I’approche de couplage ECF sur le cas d’étude

2014 relatif au NO, sont indiquées dans le tableau 9.4. Comme pour les PM,, les simulations ef-

, cm % Bias —pg BMSE \yep r 0 Face
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

hem ] [ugm 3] [ug.m 3] moyen hg.m ] moyen  moyen  moyen
CHIMERE 36.63 -1.68 -0.11 29.51 0.73 0.48 0.60
SIRANE 31.65 3.29 0.05 20.96 0.38 0.64 0.73
0D-Min 17.16 17.79 0.70 30.24 1.86 0.22 0.43
0D-Périph-Min 21.01 13.94 0.52 28.04 1.35 0.30 0.50
0D-Périph-Moy 34.95 32.86 2.09 0.04 23.85 0.54 0.52 0.66
ECF | 0D-Amont-Centre 30.65 4.30 0.13 24.72 0.67 0.48 0.62
0D-Amont-Moy 31.57 3.38 0.09 24.26 0.59 0.50 0.64
2D-Urbain 54.48 -19.53 -0.47 34.53 0.74 0.54 0.54
2D-Amont 31.28 3.67 0.10 24.69 0.64 0.48 0.62

TABLE 9.4 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées
a la simulation CHIMERE de référence, a la simulation SIRANE de référence et a 1’approche
de couplage ECF (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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fectuées avec 'approche ECF sous-estiment (Bias moyen positif) globalement les mesures de NO,,
hormis avec la méthode 2D-Urbain. La raison qui explique cette sous-estimation est potentiellement
la méme que celle évoquée dans le cas des PM;,. Néanmoins, il convient de signaler que les concen-
trations de NO, sont influencées par les réactions chimiques associées au cycle de Chapman. Aussi,
il est possible que les erreurs relatives aux concentrations modélisées de NO, avec I’approche ECF
soient en partie dues & des erreurs associées a la modélisation des concentrations de NO et/ou de Os.
Dans le cas du NOy, le coefficient de corrélation moyen est aussi relativement faible avec ’approche
ECF. Cela est potentiellement dii a la méme raison que dans le cas des PM; . Aussi, les performances
statistiques globales associées a I’approche ECF ne sont pas entierement satisfaisantes pour le NO,
puisque ’ensemble des critéres de qualité relatifs aux indices statistiques n’est vérifié pour aucune
des méthodes. Les performances statistiques globales associées aux méthodes 0D-Périph-Moy, 0D-
Amont-Centre, 0D-Amont-Moy et 2D-Amont sont relativement du méme ordre de grandeur dans
le cas du NO,. Celles-ci sont légerement meilleures que celles de la simulation CHIMERE de ré-
férence car les erreurs types moyennes (RMSE moyen) sont sensiblement plus faibles (meilleures)
avec ces méthodes (les autres indices statistiques sont néanmoins comparables). Les performances
statistiques globales associées aux autres méthodes de 'approche ECF sont comparables ou lége-
rement plus mauvaises que celles de la simulation CHIMERE de référence. De méme, quelle que
soit la méthode, les performances statistiques associées a ’approche ECF sont globalement moins
satisfaisantes que celles de la simulation SIRANE de référence, avec notamment un RMSE moyen
et un coefficient de corrélation moyen sensiblement plus mauvais.

Pour les deux polluants, le meilleur RMSE moyen, avec I'approche ECF, est obtenu avec la
méthode 0D-Périph-Moy. Par la suite, la simulation associée a I’approche de couplage ECF appliquée
avec la méthode 0D-Périph-Moy est appelée simulation ECF-0D-Périph-Moy. Les performances
statistiques de cette simulation sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, sont indiquées dans le
tableau 9.5. Le coefficient de corrélation (r) est inférieur ou égal a 0.50 pour toutes les stations. Cela
signifie que les estimations ne représentent pas correctement la variabilité temporelle des mesures.
Ceci est potentiellement dii au fait que la concentration de fond en PM,, déterminée avec la méthode
0D-Périph-Moy, ne reproduit pas de maniere satisfaisante, a priori, les variations temporelles de la
concentration de fond réelle (sous-section 9.1.2). Les performances statistiques sont relativement du
méme ordre de grandeur pour tous les types de stations. Localement, elles ne sont pas totalement
satisfaisantes car I’ensemble des criteres de qualité relatifs aux indices statistiques n’est vérifié pour
aucun des capteurs.

Les performances statistiques associées a la simulation ECF-0D-Périph-Moy sur le cas d’étude
2014 relatif au NO, sont indiquées dans le tableau 9.6. Le coefficient de corrélation est inférieur
a 0.60 pour toutes les stations, hormis pour les stations Grandclément (GC) et Saint-Just (STJ).
Ces résultats montrent que la variabilité temporelle des mesures de NO, n’est pas correctement
modélisée avec la simulation ECF-0D-Périph-Moy. Cela suggere que les concentrations de fond en
NO,, en NO et en O3 déterminées avec la méthode OD-Périph-Moy ne représentent peut-étre pas de

maniere satisfaisante les variations temporelles des concentrations de fond réelles. Les performances
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Type Capteur cmig K _3 Blaig FB RMSE NMSE r FAC2
[pgm™] [ugm "] [ugm™”] [ng.m™"]

AT 29.66 21.80 7.86 0.31 17.83 049 050 0.73

Trafic GC 22.11 24.10 -1.99 -0.09 15.93 0.48 0.31 0.71

LP 25.66 22.42 3.25 0.14 16.19 046 043 0.76

TCR 26.12 23.97 2.14 0.09 17.39 0.48 040 0.75

GER 23.28 18.92 4.35 0.21 14.95 0.51 039 0.75

Urbain LC 20.84 24.40 -3.57 -0.16 15.61 0.48 0.34 0.74

VeV 20.66 15.42 5.23 0.29 14.04 0.62 040 0.75

, FEY 22.70 15.05 7.65 0.41 15.86 0.74 037 0.68
Industrie

STF 22.49 18.36 4.12 0.20 14.78 0.53 0.37 0.75

COT 19.77 12.87 6.90 0.42 13.37 0.70 043 0.71

Fond GEN 20.98 16.05 4.92 0.27 14.30 0.61 037 0.75

STE 19.71 11.95 7.76 0.49 14.05 0.84 043 0.68

TER 21.25 14.11 7.14 0.40 14.25 0.68 0.44 0.70

Moyenne 22.71 18.42 4.29 0.23 15.27 0.58 0.40 0.73

TABLE 9.5 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, associées a la
simulation ECF-0D-Périph-Moy (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne
modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique
normalisée, 1 : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les
critéres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

statistiques sont globalement comparables pour tous les types de stations. Localement, les perfor-
mances statistiques sont satisfaisantes uniquement pour les stations Grandclément et Saint-Just
puisque ’ensemble des criteres de qualité associés aux indices statistiques est vérifié pour ces deux
stations. Pour les autres capteurs, le critere de qualité relatif au coefficient de corrélation n’est pas
vérifié. De méme, le criteére de qualité associé au biais n’est pas vérifié a la station Lyon centre (LC).

Les biais (Bias), les erreurs types (RMSE) et les coefficients de corrélation (r) de la simulation
ECF-0D-Périph-Moy sur le cas d’étude 2014 sont comparés a ceux de la simulation CHIMERE de
référence sur la figure 9.6. Pour les deux polluants, les biais relatifs a la simulation ECF-0D-Périph-
Moy sont généralement meilleurs que ceux de la simulation CHIMERE de référence. Pour les PM,,
les erreurs types des deux simulations sont relativement comparables. Pour le NO,, les erreurs types
relatives a la simulation ECF-0D-Périph-Moy sont cependant sensiblement meilleures que celles de
la simulation CHIMERE de référence. Dans le cas des PM;, les coeflicients de corrélation de la
simulation ECF-0D-Périph-Moy sont 1égerement plus mauvais que ceux de la simulation CHIMERE
de référence pour la majorité des capteurs. Dans le cas du NO,, les coeflicients de corrélation des
deux simulations sont globalement du méme ordre de grandeur.

Les biais, les erreurs types et les coefficients de corrélation de la simulation ECF-0D-Périph-Moy
sur le cas d’étude 2014 sont également comparés a ceux de la simulation SIRANE de référence (figure
9.7). Dans le cas des PM,, les biais associés a la simulation ECF-0D-Périph-Moy sont meilleurs

que ceux de la simulation SIRANE de référence pour la majorité des stations. L’écart entre les biais
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Type Capteur Cmfg “ _3 Blaig FB RMSE NMSE r FAC2
[pgm™] [ugm "] [ugm™”] [ng.m™"]

AT 71.81 51.79 20.02 0.32 44.72 0.54 0.49  0.60

Trafic GC 42.59 48.84 -6.25 -0.14 25.99 0.32 0.61 0.72

LP 53.53 47.25 6.28 0.12 30.67 0.37 0.58 0.73

TCR 62.50 45.46 17.04 0.32 41.60 0.61 039 0.71

GER 35.81 30.39 5.42 0.16 20.91 0.40 0.53 0.72

Urbain LC 29.52 44.34 -14.82 -0.40 26.63 0.54 0.56  0.60

STJ 29.57 38.93 -9.36 -0.27 22.43 0.44 0.60 0.69

VeV 24.68 20.98 3.70 0.16 19.13 0.71 049 0.63

) FEY 25.25 23.30 1.94 0.08 19.67 0.66 0.37 0.57
Industrie

STF 29.72 30.55 -0.83 -0.03 19.33 0.41 054 0.73

coT 18.24 15.4 2.84 0.17 13.63 0.66 0.57 0.63

Fond GEN 29.45 28.60 0.84 0.03 19.91 0.47 049 0.67

STE 13.71 15.62 -1.91 -0.13 12.21 0.70  0.53 0.57

TER 22.87 18.59 4.28 0.21 17.07 0.69 048 0.61

Moyenne 34.95 32.86 2.09 0.04 23.85 0.54 0.52 0.66

TABLE 9.6 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a la si-
mulation ECF-0D-Périph-Moy (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne
modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique
normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les
critéres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

de la simulation ECF-0D-Périph-Moy et ceux de la simulation SIRANE de référence est constant.
Ceci est di au fait que la concentration de fond en PM;, pour ces deux simulations est uniforme
spatialement et que le modele SIRANE considere les PM;, comme des polluants inertes. Dans le
cas du NOy, les biais de la simulation SIRANE de référence sont cependant meilleurs que ceux de la
simulation ECF-0D-Périph-Moy pour une grande partie des capteurs. Pour les deux polluants, les
erreurs types de la simulation ECF-0D-Périph-Moy sont généralement plus mauvaises que celles de la
simulation STRANE de référence, notamment pour les stations de type fond. De plus, les coefficients
de corrélation de la simulation ECF-0D-Périph-Moy sont tous moins satisfaisants que ceux de la
simulation SIRANE de référence pour les deux polluants. Ils sont notamment sensiblement plus
mauvais pour les stations de type fond. De méme, ils sont particulierement moins bons dans le cas
des PM;.
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FIGURE 9.6 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés aux simulations ECF-
0D-Périph-Moy et CHIMERE de référence (zone verte (rouge) : ECF-0D-Périph-Moy est meilleur
(plus mauvais) que CHIMERE, ligne verte (rouge) en pointillés : ECF-0D-Périph-Moy est meilleur

(plus mauvais)

que CHIMERE de 20 %)
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FIGURE 9.7 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés aux simulations ECF-
0D-Périph-Moy et SIRANE de référence (zone verte (rouge) : ECF-0D-Périph-Moy est meilleur (plus
mauvais) que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : ECF-0D-Périph-Moy est meilleur (plus
mauvais) que SIRANE de 20 %)
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9.2 Approche de Stocker

9.2.1 Description de approche de Stocker

Cette méthode est celle initialement proposée par Stocker et al. (2012). Cette approche est décrite
dans la section 7.3. Pour rappel, cette approche couple un modele & méso-échelle et un modele urbain
en tenant compte de I’dge des polluants. [’age des polluants correspond au temps écoulé depuis leur
émission. L’approche de Stocker distingue les polluants jeunes et anciens, c’est-a-dire les polluants
dont I’age est inférieur et supérieur a un temps t.. Ce temps t. peut étre interprété comme la durée
nécessaire afin que les polluants aient diffusé sur une distance caractéristiques [ suffisamment grande
par rapport a la résolution du modele a méso-échelle pour étre correctement modélisés a cette échelle.
Dans I’étude de Stocker et al. (2012), la résolution horizontale de la simulation & ’échelle régionale
est de 3km et le temps t. est égal a 2h. L’approche de Stocker consiste a utiliser le modele urbain
et le modele a méso-échelle pour estimer respectivement le champ de concentration des polluants
jeunes et anciens. Avec cette approche, la simulation a ’échelle urbaine doit étre configurée pour
prendre en compte uniquement les polluants jeunes. En revanche, la simulation a 1’échelle régionale
prend en compte les polluants jeunes et anciens. Afin de connaitre la contribution des polluants
anciens sur le domaine urbain (domaine associé a la simulation a I’échelle urbaine), il est nécessaire
de supprimer la contribution des polluants jeunes (sur le domaine urbain) dans la simulation a
I’échelle régionale. Pour estimer la contribution des polluants jeunes dans la simulation a 1’échelle
régionale, une seconde simulation a 1’échelle urbaine est effectuée. Dans cette seconde simulation,
les émissions sont agrégées (sur des mailles semblables & celles de la simulation a 1’échelle régionale)
et modélisées avec des sources surfaciques, comme dans la simulation & I’échelle régionale. Ainsi,
la concentration finale (a Iissue du couplage) en un point p a U'instant ¢ est déterminée pour les

polluants inertes avec I’équation 9.9 :

c (pa t) = Cjeune (pv t) ~+ Cancien (pa t)
avec Cjeune (p, t) = Curbain (Z% t) (99)
Cancien (pa t) = Crégional (pa t) — Curbain,surf (p) t)

ol Cyurbain €St la concentration déterminée avec le modele urbain en modélisant les émissions sous
forme de sources ponctuelles, linéiques et surfaciques, ¢¢gional €st la concentration estimée avec le mo-
dele & méso-échelle et curpain surf €st la concentration évaluée avec le modele urbain en modélisant les
émissions comme des sources surfaciques. Dans notre étude, nous modélisons les réactions chimiques
associées au cycle de Chapman pour les especes NO, NO, et O5 apres avoir appliqué I’équation 9.9.
Aussi, les simulations & ’échelle urbaine sont effectuées en considérant que les polluants sont inertes.
De méme, elles sont réalisées en utilisant une concentration de fond nulle. Théoriquement, le terme
Cancien doit étre positif ou nul. Aussi, lorsqu’il est négatif, nous le fixons & zéro. Avec 'approche de
Stocker, il est nécessaire de réaliser deux simulations & ’échelle urbaine. Le colit en temps de calcul

relatif & I’approche de Stocker est donc plus important que celui associé a ’approche ECF.



150 CHAPITRE 9. COUPLAGE DES MODELES CHIMERE ET SIRANE

9.2.2 Analyse des concentrations en polluants jeunes et anciens sur le cas d’étude
2014

L’objectif de cette sous-section est d’évaluer I'ordre de grandeur des contributions associées
aux concentrations en polluants jeunes et anciens estimées avec I’approche de Stocker sur le cas
d’étude 2014. Pour les especes inertes, les contributions des polluants jeunes et anciens, vis-a-vis
de la concentration finale, sont associées aux termes Cjeune €t Cancien de 1'’équation 9.9. Ce n’est
pas le cas pour les especes réactives (NO, NOy et O3) car les réactions chimiques relatives au
cycle de Chapman sont modélisées apres avoir appliqué ’équation 9.9. Aussi, ’analyse porte sur les
concentrations en PM;, et en NO, (les NO, sont considérés comme des polluants inertes dans le
cycle de Chapman). Pour le cas d’étude 2014, la concentration Crégional €St estimée avec les résultats
fournis par la simulation CHIMERE de référence. Pour déterminer la concentration cjeune, une
simulation SIRANE est effectuée avec les mémes données d’entrée que la simulation SIRANE de
référence en 2014 en utilisant cependant une concentration de fond nulle. La concentration ¢jeune surf
est déterminée avec une seconde simulation SIRANE. Pour cette simulation, les émissions sont
agrégées et modélisées avec des sources surfaciques de 3km x 3km, comparables a celles utilisées
pour la simulation CHIMERE de référence. Les autres données d’entrée sont identiques a celles de
la premiére simulation SIRANE. Pour ces deux simulations, le modele SIRANE a été configuré pour
simuler uniquement la dispersion des polluants jeunes. Etant donné que le maillage de la simulation
CHIMERE a une résolution horizontale de 3 km, comme dans Stocker et al. (2012), nous considérons
aussi que le temps t. est égal & 2h. Il convient de rappeler que les deux simulations SIRANE sont
réalisées en considérant que les polluants sont inertes.

Les contributions moyennes en PM, des polluants jeunes et anciens sur la cas d’étude 2014, pour
chaque heure de la journée et pour les différents types de stations, sont indiquées sur la figure 9.8. La
contribution des polluants anciens, cancien, €st généralement plus importante pendant la nuit (18 h
- 6h) que durant le jour (6 h - 18 h) pour les stations de type trafic, urbain et industrie. Cependant,
elle est relativement stable durant toute la journée pour les stations de type fond. En revanche,
la contribution des polluants jeunes, cjeune, €st plus importante durant le jour que pendant la nuit
pour tous les types de stations. Pour les stations de type trafic, cette contribution est notamment
plus élevée vers 7h et 17h en raison du trafic important relatif aux trajets domicile-travail aux
heures de pointe. Cette tendance est également observable pour les autres types de stations bien
qu’elle soit moins prononcée. Pour les stations de type trafic, urbain, et industrie, la contribution des
polluants jeunes est plus importante que celle des polluants anciens durant le jour et généralement
plus faible pendant la nuit. Pour les stations de type fond, la contribution des polluants anciens est
plus importante que celle des polluants jeunes durant toute la journée. Ces résultats montrent que la
contribution en PM; des polluants anciens, déterminée avec I’approche de Stocker, est relativement
significative sur le cas d’étude 2014.

Les contributions moyennes en NO, des polluants jeunes et anciens sur la cas d’étude 2014, pour
chaque heure de la journée et pour les différents types de stations, sont indiquées sur la figure 9.9. La

contribution des polluants jeunes, cjeune, st globalement plus élevée durant le jour que pendant la



9.2. APPROCHE DE STOCKER 151

nuit pour tous les types de stations. Dans le cas des NO,, cette contribution est aussi plus importante
vers 7h et 17h, notamment pour les stations de type trafic, a priori a cause de 'augmentation du

trafic liée aux déplacements domicile-travail. La contribution des polluants anciens, cancien, 0scille
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FIGURE 9.8 — Contributions moyennes en PM;, des polluants jeunes (courbe bleue) et anciens
(courbe rouge) relative a chaque heure de la journée pour les stations de type trafic (a), urbain (b),
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au cours de la journée et est généralement minimale vers 14 h et maximale vers 18 h pour tous les
types de stations. Pour les stations de type trafic et urbain, la contribution des polluants jeunes
est globalement plus élevée que celle des polluants anciens durant le jour et plus faible pendant la

nuit. Pour les autres types de stations, la contribution des polluants jeunes est plus importante que
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celle des polluants anciens uniquement entre 9h et 16 h. Bien qu’elle soit parfois faible, ces résultats
montrent que la contribution en NO, des polluants anciens est relativement significative sur le cas

d’étude 2014, notamment pendant la nuit.

9.2.3 Résultats du couplage avec approche de Stocker sur le cas d’étude 2014

L’apport de 'approche de Stocker est évalué sur le cas d’étude 2014 en couplant les modeles
CHIMERE et SIRANE. La mise en ceuvre de ce couplage est décrite dans la sous-section précédente
(sous-section 9.2.2).

Les performances statistiques globales (obtenues par une moyenne sur 1’ensemble des capteurs)
associées a l'approche de Stocker sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,, sont indiquées dans le
tableau 9.7. Le biais moyen (Bias moyen) est positif avec Papproche de Stocker. Cela signifie que
les résultats sous-estiment généralement les mesures. De plus, le coefficient de corrélation moyen (r
moyen) est inférieur & 0.50. Cette faible corrélation indique que les concentrations modélisées ne re-
produisent pas de maniére satisfaisante la variabilité temporelle des mesures. Cette sous-estimation

et cette faible corrélation sont peut-étre liées au fait que la contribution en PM,;, des polluants

, Em @ Bias RMSE ™ \\ise o FAC2
Méthode moyen  moyen  Inoyen moyen
wgm ¥ [ugm ] [pg.m ] moyen hgm ) moyen  moyen — moyen
CHIMERE 14.70 8.01 0.43 16.28 0.81 0.44 0.64
SIRANE 22.71 28.78 -6.08 -0.23 11.74 0.22 0.80 0.85
Stocker 17.15 5.56 0.30 15.54 0.65 0.44 0.70

TABLE 9.7 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, associées
a la simulation CHIMERE de référence, a la simulation SIRANE de référence et a I'approche de
Stocker (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais,
FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de
corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| <
0.33¢,, |[FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

, Em @ Bias pg BMSE \viep FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

gm™?] [pgm™?] [ugm=?] M [ugm3 TR movem o moyen

CHIMERE 36.63 -1.68 -0.11 29.51 0.73 0.48 0.60

SIRANE 34.95 31.65 3.29 0.05 20.96 0.38 0.64 0.73

Stocker 40.08 -5.14 -0.17 28.01 0.62 0.54 0.65

TABLE 9.8 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a la
simulation CHIMERE de référence, a la simulation SIRANE de référence et a ’approche de Stocker
(Gm : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais
fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation,
FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,
|[FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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anciens, qui est relativement significative sur le cas d’étude 2014, est en partie évaluée avec la si-
mulation CHIMERE de référence, qui sous-estime également les mesures et qui est aussi faiblement
corrélée avec celles-ci. Les performances statistiques globales correspondant a ’approche de Stocker
ne sont pas totalement satisfaisantes sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,, car le coefficient de
corrélation moyen ne vérifie pas le critere de qualité associé a cet indice statistique. Elles sont relati-
vement du méme ordre de grandeur que celles de la simulation CHIMERE de référence. Cependant,
elles sont globalement moins bonnes que celles de la simulation STRANE de référence.

Les performances statistiques globales associées a I'approche de Stocker sur le cas d’étude 2014
relatif au NOy sont indiquées dans le tableau 9.8. Le biais moyen relatif & ’approche de Stocker
est négatif. Cela signifie que les estimations fournies par cette approche surestiment généralement
les mesures de NO,. De plus, le coeflicient de corrélation moyen est égal a 0.54. Ceci montre que
les résultats obtenus avec l'approche de Stocker ne représentent pas correctement la variabilité
temporelle des mesures de NO,. Cette faible corrélation est potentiellement due au fait que la
contribution en NO, (mais aussi celles en NO et en O3) des polluants anciens est déterminée en
partie a partir de la simulation CHIMERE de référence, qui est peu corrélée avec les mesures. Les
performances statistiques globales de I'approche de Stocker ne sont pas entierement satisfaisantes
pour le NO, car le coefficient de corrélation moyen ne vérifie pas le critere de qualité associé a
cet indice statistique. Globalement, elles sont comparables a celles de la simulation CHIMERE de

référence. Néanmoins, elles sont moins bonnes que celles de la simulation SIRANE de référence.

Type Capteur Cm73 “ _3 Blas{,) FB RMSE NMSE r FAC2
[mgm™] [ugm™] [ugm™”] [ng.m™"]

A7 29.66 20.15 9.51 0.38 19.02 0.61 048 0.66

Trafic GC 22.11 22.00 0.11 0.00 15.26 0.48 039 0.73

LP 25.66 21.66 4.01 0.17 16.06 0.46 049 0.77

TCR 26.12 22.36 3.76 0.16 18.91 0.61 0.37 0.70

GER 23.28 17.22 6.05 0.30 15.37 0.59 046 0.72

Urbain LC 20.84 21.72 -0.89 -0.04 15.45 0.53 041 0.75

VeV 20.66 14.27 6.39 0.37 14.09 0.67 047 0.73

) FEY 22.70 14.36 8.34 0.45 15.97 0.7 042 0.66
Industrie

STF 22.49 17.84 4.64 0.23 14.92 0.56 043 0.74

coT 19.77 11.99 7.78 0.49 13.63 0.7 047 0.66

Fond GEN 20.98 15.15 5.83 0.32 14.17 0.63 0.42 0.74

STE 19.71 11.27 8.44 0.54 14.34 0.93 045 0.63

TER 21.25 12.93 8.32 0.49 14.88 0.81 045 0.65

Moyenne 22.71 17.15 5.56 0.30 15.54 0.65 044 0.70

TABLE 9.9 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, associées a I’ap-
proche de Stocker (G, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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Les performances statistiques locales (associées a chaque station) correspondant & ’approche de
Stocker sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, sont indiquées dans le tableau 9.9. Le biais (Bias)
est positif pour la majorité des capteurs. Cela montre que les estimations associées a ’approche de
Stocker sous-estiment globalement les mesures de PM;,. De plus, le coefficient de corrélation (r) est
inférieur a 0.50 pour tous les capteurs. Cette faible corrélation indique que la variabilité temporelle
des mesures n’est pas correctement modélisée. Encore une fois, cette sous-estimation et cette faible
corrélation sont peut-étre associées au fait que la contribution en PM;, des polluants anciens est
notamment évaluée avec la simulation CHIMERE de référence, qui sous-estime les mesures et qui
est peu corrélée avec celles-ci. Globalement, les plus mauvaises performances statistiques sont as-
sociées aux stations de type fond, pour lesquelles le biais fractionnel (FB) et l'erreur quadratique
normalisée (NMSE) sont notamment plus importants, en moyenne, que pour les autres stations.
Les performances statistiques associées aux autres types de stations sont relativement comparables.
Localement, les performances statistiques ne sont pas satisfaisantes car I’ensemble des criteres de
qualité associés aux indices statistiques n’est vérifié pour aucun des capteurs.

Les performances statistiques locales correspondant a 1’approche de Stocker sur le cas d’étude
2014 relatif au NO, sont indiquées dans le tableau 9.10. Le biais est négatif pour ’ensemble des
capteurs. Ceci signifie que les résultats obtenus avec I’approche de Stocker surestiment généralement

les mesures de NO,. De méme, le coeflicient de corrélation est inférieur 0.60 pour la majorité des

Type Capteur Cmf “ _ Blas; FB RMSE NMSE r FAC2
[g.m [1g.m [g.m [ng.m™"]

AT 71.81 54.75 17.06 0.27 48.81 0.61 0.37  0.55

Trafic GC 42.59 56.44 -13.85 -0.28 31.20 0.40 0.61 0.69

LP 53.53 57.75 -4.22 -0.08 31.90 0.33 0.61 0.75

TCR 62.50 54.89 7.61 0.13 44.30 0.57 0.29 0.67

GER 35.81 38.67 -2.86 -0.08 24.78 0.44 0.57 0.72

Urbain LC 29.52 51.90 -22.38 -0.55 34.73 0.79 0.60  0.57

STJ 29.57 45.10 -15.53  -0.42 29.46 0.65 0.64 0.65

VeV 24.68 30.33 -5.65 -0.21 22.06 0.65 0.56 0.65

. FEY 25.25 30.04 -4.79 -0.17 23.90 0.75 0.44  0.59
Industrie

STF 29.72 43.07 -13.35 -0.37 27.56 0.59 0.61 0.69

CcoT 18.24 19.72 -1.48 -0.08 16.85 0.79 0.56  0.60

Fond GEN 29.45 36.74 -7.29 -0.22 22.88 0.48 0.57 0.70

STE 13.71 17.84 -4.13 -0.26 14.94 0.91 0.54  0.57

TER 22.87 23.95 -1.08 -0.05 18.82 0.65 0.56  0.64

Moyenne 34.95 40.08 -5.14 -0.17 28.01 0.62 0.54  0.65

TABLE 9.10 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a ’approche
de Stocker (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais,
FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de
corrélation, FAC?2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les critéres de qualité : |Bias| <
0.33¢n,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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stations. Cela montre que la variabilité temporelle des mesures n’est pas modélisée de maniere satis-
faisante pour la plupart des stations. Une nouvelle fois, cette faible corrélation est potentiellement
due au fait que la contribution en NO, (mais aussi celles en NO et en O3) des polluants anciens
est estimée a partir de la simulation CHIMERE de référence qui est peu corrélée avec les mesures.
Globalement, les performances statistiques sont comparables pour tous les types de stations. Loca-
lement, les performances statistiques sont satisfaisantes uniquement pour les stations Grandclément
(GC) et Lyon périphérique (LP), ol tous les criteres de qualité associés aux indices statistiques sont
vérifiés.

Les biais (Bias), les erreurs types (RMSE) et les coefficients de corrélation (r) correspondant
a approche de Stocker sur le cas d’étude 2014 sont comparés a ceux de la simulation CHIMERE
de référence sur la figure 9.10. Pour les deux polluants, les biais correspondant a l'approche de
Stocker sont plus faibles (meilleurs) que ceux relatifs a la simulation CHIMERE de référence pour
la majorité des capteurs. De plus, les erreurs types associées a ’approche de Stocker et a la simulation
CHIMERE de référence sont relativement du méme ordre de grandeur. De méme, les coefficients
de corrélation correspondant a l’approche de Stocker sont globalement comparables a ceux de la
simulation CHIMERE dans le cas des PM,,. Cependant, ils sont globalement meilleurs que ceux de
la simulation CHIMERE dans le cas du NO,.

Les biais, les erreurs types et les coefficients de corrélation correspondant a I’approche de Stocker
sur le cas d’étude 2014 sont aussi comparés a ceux de la simulation SIRANE référence (figure
9.11). Pour les deux polluants, les biais de la simulation STIRANE de référence sont meilleurs que
ceux correspondant a l’approche de Stocker pour la majorité des stations. Dans le cas du NO,,
les erreurs types relatives a l'approche de Stocker sont plus mauvaises que celles associées a la
simulation SIRANE de référence pour tous les capteurs. De méme, elles sont moins bonnes pour la
plupart des stations dans le cas des PM;,. Pour les deux polluants, les coefficients de corrélation
de la simulation SIRANE de référence sont sensiblement meilleurs que ceux relatifs a 'approche de
Stocker, notamment pour les stations de type fond. Ils sont aussi sensiblement plus élevés dans le
cas des PMy,.
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FIGURE 9.10 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a lapproche de
Stocker et a la simulation CHIMERE de référence (zone verte (rouge) : Stocker est meilleur (plus
mauvais) que CHIMERE, ligne verte (rouge) en pointillés : Stocker est meilleur (plus mauvais) que

CHIMERE de

20 %)
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FIGURE 9.11 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des
biais (Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a ’approche
de Stocker et a la simulation SIRANE de référence (zone verte (rouge) : Stocker est meilleur (plus

mauvais) que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : Stocker est meilleur (plus mauvais) que
SIRANE de 20 %)
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9.3 Estimation de la variabilité spatiale des concentrations (EVSC)

9.3.1 Description de ’approche EVSC

Une simulation de la qualité de l'air a 1’échelle régionale ne permet pas d’estimer de maniere
satisfaisante les concentrations a ’échelle urbaine, caractérisées par une importante variabilité spa-
tiale, en raison de la résolution horizontale du maillage utilisé qui est de 'ordre du kilometre. Cela
est notamment confirmé par les performances statistiques de la simulation CHIMERE de référence
sur le cas d’étude 2014 (section 8.2.2). Néanmoins, I’estimation relative & une maille (de la simulation
a Déchelle régionale) est a priori représentative de la concentration moyenne sur la zone couverte
par cette méme maille. Aussi, 'approche de couplage EVSC consiste & coupler un modele a méso-
échelle et un modele a 1’échelle urbaine en considérant que les concentrations moyennes spatiales
a 1’échelle kilométrique (quelques kilometres) sont modélisées de maniere plus satisfaisante avec le
modele & méso-échelle mais que la variabilité spatiale des concentrations (vis-a-vis des concentra-
tions moyennes a ’échelle kilométrique) en milieu urbain est mieux représentée avec celui a 1’échelle
urbaine. Pour déterminer cette variabilité, les concentrations moyennes spatiales a 1’échelle kilomé-
trique (CMSEK) doivent aussi étre évaluées & partir des estimations fournies par la simulation &
I’échelle urbaine. Celles-ci sont estimées sur des mailles 2D qui ont une position et des dimensions,
sur le plan horizontal, comparables a celles (de la premiere de couche) du maillage utilisé pour la
simulation & 1’échelle régionale (figure 9.12). A partir de ces CMSEK, la variabilité spatiale des
concentrations a ’échelle urbaine est évaluée avec deux méthodes différentes dans notre étude.

La premieére méthode, nommée M-Diff, définit la variabilité spatiale comme la différence entre les

estimations fournies par la simulation a ’échelle urbaine et les CMSEK estimées a partir de celles-ci.

a) Echelle urbaine b) Echelle régionale c¢) Echelle régionale
(modele urbain) (modele urbain) (modele & méso-échelle)

Concentration
de NO, [pg.m-3]

100

— [ ——
6km 12 km . 0 km 6km 12 km

FIGURE 9.12 — Schématisation d’un champ de concentration a 1’échelle urbaine fourni par un modele
urbain (a), d’un champ de concentration a I’échelle régionale estimé a partir du champ de concen-
tration a 1’échelle urbaine (b) et d’'un champ de concentration a ’échelle régionale fourni par un
modele & méso-échelle (c)
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Avec cette méthode, la concentration finale (a issue du couplage) en un point p a linstant ¢ est

estimée avec ’expression 9.10 :

c(p,t) = Cmoy (p,t) +va (p, t)
Cmoy (p, t) = Crégional (p7 t) (9.10)

Ud (Pa t) = Curbain (p’ t) - Cumrgzin (P, t)

avec

Ol Crégional €5t la CMSEK modélisée avec la simulation a 1’échelle régionale (elle correspond simple-
ment au résultat de la simulation), ¢ybain correspond a la concentration modélisée avec la simulation
a I’échelle urbaine et cﬁ%ﬁi , représente la CMSEK évaluée a partir des estimations a ’échelle urbaine.

La seconde méthode, appelée M-Rap, définit la variabilité spatiale comme le rapport entre les
estimations de la simulation & 1’échelle urbaine et les CMSEK évaluées a partir de celles-ci. Dans ce

cas, la concentration finale en un point p a l'instant ¢ est estimée avec 'expression 9.11.

C(p, t) = Cmoy (p7t) Ur (p7t)

Cmoy (pa t) = Crégional (pa t) (911)
avec Curbain (P y t)
vr (p,8) = oy
) =

La méthode M-Rap présente ’avantage de garantir la positivité des concentrations obtenues. Dans
notre étude, les concentrations modélisées avec 1’équation 9.10 sont seuillées & zéro (valeur mini-
male). Avec 'approche EVSC, la simulation & 1’échelle urbaine est effectuée de maniere classique
(modélisation des réactions chimiques, prise en compte de concentrations de fond non nulles, etc ...).
I1 convient de signaler que les concentrations finales, ¢ (p, t), sont égales aux concentrations fournies

par la simulation & I’échelle urbaine, cyrhain (P, t), lorsque les CMSEK évaluées a partir de celles-ci,

moy

Curbain

(p,t), sont identiques a celles estimées avec la simulation & 1’échelle régionale, cyégional (P 1)-
De méme, lorsque vy (v,) vaut 0 (1), la concentration finale est égale a la CMSEK déterminée avec

la simulation a 1’échelle régionale, crégional (P, 1)-

moy

wrhain €0 Curbain sur le cas d’étude 2014

9.3.2 Analyse des variables ciggionals €

moy et

L’objectif de cette sous-section est d’évaluer I'ordre de grandeur des termes crégional, Cyrpain

Curbain, qui interviennent dans les équations 9.10 et 9.11, sur le cas d’étude 2014. Dans cette analyse,

Crégional €6 Curbain SONt Tespectivement associées aux estimations fournies par la simulation CHIMERE

moy

de référence et la simulation SIRANE de référence en 2014. De méme, c .

des résultats de la simulation SIRANE de référence en 2014.

La moyenne des variables crgional; Corpoin €6 Curbain, pour chaque heure de la journée et pour les

est évaluée a partir

quatre types de stations sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, sont indiquées sur la figure 9.13.
Le profil de crggional est globalement similaire pour les quatre types de stations. Cette variable est

plus élevée vers 7Th et 17h a priori en raison du trafic important associé aux déplacements domicile-

moy
urbain

moy
urbain

travail. Le profil de ¢ est aussi relativement similaire pour les différents types de stations. ¢
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est généralement plus importante durant le jour (6 h - 18 h) que pendant la nuit (18 h - 6 h). De plus,

moy

Curbain
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est également plus importante vers 7h et 17h, vraisemblablement pour la méme raison que

celle évoquée pour la variable ¢yégional. Quel que le soit le type de stations, ¢l 7. est sensiblement
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FIGURE 9.13 — Valeurs moyennes, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;,, des variables crégional

moy
(courbe bleue), Curbain

(courbe rouge pleine) et cyrpain (courbe rouge en pointillés) pour les stations

de type trafic (a), urbain (b), industrie (c¢) et fond (d) (ces valeurs correspondent a des valeurs
moyennes pour chaque heure de la journée et pour les différents types de stations)
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plus élevée que crégional- Pour les stations de type urbain, industrie et fond, cyrhain €st comparable

moy

a Cyrbain-

Ceci signifie que les concentrations en PM;, modélisées avec I’approche EVSC pour ces

types de stations sont relativement comparables a celles fournies par la simulation CHIMERE de
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FIGURE 9.14 — Valeurs moyennes, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, des variables crégional

moy

(courbe bleue), ¢, .

(courbe rouge pleine) et cyrhain (courbe rouge en pointillés) pour les stations

de type trafic (a), urbain (b), industrie (c) et fond (d) (ces valeurs correspondent a des valeurs
moyennes pour chaque heure de la journée et pour les différents types de stations)
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référence, Crggional- Pour les stations de type trafic, le profil de cyhain €st comparable a celui de

moy
urbain*

La moyenne des variables cr¢gional, €

moy
urbain*

et Curbain, pour chaque heure de la journée et pour les

Cependant, cybain €st généralement plus importante que ¢

moy
urbain

C

quatre types de stations sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, sont représentées sur la figure 9.14.
A D'instar des PM, le profil de cr¢gional dans le cas du NO, est aussi relativement similaire pour les
quatre types de stations. Ce profil indique que cyggional €st plus importante vers 7h et 17h. A priori,

cela est encore di au trafic plus important lié aux déplacements domicile-travail & ces moments de

Y., est aussi globalement similaire pour tous les types de stations. Ce

moy
urbain

la journée. Le profil de ¢

profil montre que la variable ¢ est généralement plus importante durant le jour (6h - 18 h) que

pendant la nuit (18 h - 6h) et qu’elle est notamment plus importante vers 7h et 17h, probablement

pour la méme raison que dans le cas de la variable cyggional. Pour tous les types de stations, crégional
moy
urbain’

., pour les stations de type urbain, industrie et fond. Aussi, ceci indique que les concentrations

est plus élevée que c

moy
urbai

en NO, évaluées avec 'approche EVSC pour ces types de stations sont relativement similaires a

excepté entre 8 h et 15h. Comme pour les PM,, cyrbain €st comparable a

C

celles fournies par la simulation CHIMERE de référence, cr¢gional- Pour les stations de type trafic,

moy

rbain: V€ANMOINS, Cyrbain

la variabilité temporelle de cybain €st également comparable a celle de ¢

moy

est plus importante que Curbain’

9.3.3 Résultats du couplage avec ’approche EVSC sur le cas d’étude 2014

L’apport de 'approche EVSC, appliquée avec les méthodes M-Diff et M-Rap, est évalué sur le
cas d’étude 2014 en couplant les simulations CHIMERE de référence et SIRANE de référence. La
mise en ceuvre de ce couplage est décrite dans la sous-section précédente (sous-section 9.3.2).

Les performances statistiques globales (obtenues par une moyenne sur l’ensemble des capteurs)
associées a I'approche EVSC sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM, sont indiquées dans le tableau
9.11. Le biais moyen (Bias moyen) est positif avec 'approche EVSC. Cela signifie que les concen-
trations modélisées avec cette approche sous-estiment généralement les mesures de PM;,. De plus,
le coefficient de corrélation moyen (r moyen) est inférieur a 0.50, quelle que soit la méthode appli-
quée pour déterminer la variabilité spatiale (M-Diff et M-Rap). Cette faible corrélation indique que
la variabilité temporelle des mesures n’est pas reproduite de maniere satisfaisante avec ’approche
EVSC sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,. Ceci est probablement di au fait que la variable
Crégional, qui joue un role prépondérant dans I'estimation des concentrations avec I'approche EVSC,
est associée aux concentrations modélisées par la simulation CHIMERE de référence, qui sont peu
corrélées avec les mesures de PM;. Les performances statistiques globales associées a la méthode
M-Diff ou M-Rap sont relativement du méme ordre de grandeur. Celles-ci ne sont pas compleéte-
ment satisfaisantes car le coefficient de corrélation moyen ne vérifie pas le critere de qualité associé
a cet indice statistique. De plus, elles sont globalement comparables a celles associées a la simula-

tion CHIMERE de référence. Cela s’explique en partie par le fait que, généralement, les variables

moy
urbain

le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (sous-section 9.3.2). En revanche, les performances statistiques

c et Curbain sont relativement similaires pour les stations de type urbain, industrie et fond sur
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, cm “ Bias pg RMSE \vep 0 Face
Méthode moyen  moyen  Inoyen moyen
gm3 [ugm ] [ugm ] moyen hgm ) moyen  moyen  moyen
CHIMERE 14.70 8.01 0.43 16.28 0.81 0.44 0.64
SIRANE 99 71 28.78 -6.08 -0.23 11.74 0.22 0.80 0.85
EVSC M-Diff ' 15.61 7.10 0.38 15.99 0.75 0.44 0.66
M-Rap 15.23 7.48 0.40 16.24 0.78 0.43 0.65

TABLE 9.11 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,, associées
a la simulation CHIMERE de référence, a la simulation SIRANE de référence et a 'approche EVSC
(€m : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais
fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation,
FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,
|FB| < 0.67, RMSE < &,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

relatives a l'approche EVSC sont globalement moins bonnes que celles associées a la simulation
SIRANE de référence.

Les performances statistiques globales correspondant a I’approche EVSC sur le cas d’étude 2014
relatif au NO, sont indiquées dans le tableau 9.12. Le biais moyen est négatif avec I’approche EVSC.
Ceci indique que les estimations relatives a I’approche EVSC surestiment globalement les mesures de
NO,. De méme, le coefficient de corrélation moyen est inférieur a 0.50, avec les deux méthodes (M-
Diff et M-Rap). Aussi, les concentrations modélisées avec ’approche EVSC ne reproduisent pas de
maniere satisfaisante la variabilité temporelle des concentrations mesurées de NO,. Une nouvelle fois,
cela est a priori lié au fait que la variable ¢ ¢gional, qui a une influence prépondérante dans I'évaluation
des concentrations avec ’approche EVSC, correspond aux estimations de la simulation CHIMERE
de référence, qui sont peu corrélées avec les mesures de NO,. Pour les deux méthodes utilisées afin
d’évaluer la variabilité spatiale des concentrations a 1’échelle urbaine, les performances statistiques

globales sont relativement comparables. Celles-ci ne sont pas satisfaisantes car le coefficient de

, cm G o Blas g RMSE vep L mace
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

] fugan?] [ugan- "V fugany) MOV moven  moven

CHIMERE 36.63 -1.68 -0.11 29.51 0.73 0.48 0.60

SIRANE 34.05 31.65 3.29 0.05 20.96 0.38 0.64 0.73

EVSC M-Diff ' 40.14 -5.19 -0.17 29.54 0.68 0.49 0.61

M-Rap 42.00 -7.05 -0.20 33.50 0.78 0.46 0.60

TABLE 9.12 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a
la simulation CHIMERE de référence, a la simulation SIRANE de référence et a I’approche EVSC
(Cm : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais
fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation,
FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,
|[FB| < 0.67, RMSE < &,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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corrélation moyen ne vérifie pas le critere de qualité associé a cet indice statistique. Globalement,
elles sont du méme ordre de grandeur que celles associées a la simulation CHIMERE de référence.

A Tlinstar du cas relatif aux PM,, cela est partiellement di au fait que, globalement, les variables

moy

rbain €0 Curbain sont relativement comparables pour les stations de type urbain, industrie et fond

c
sur le cas d’étude 2014 relatif au NO, (sous-section 9.3.2). Cependant, les performances statistiques
globales relatives & I’approche EVSC sont moins bonnes que celles associées a la simulation SIRANE
de référence.

Pour les deux polluants, le meilleur RMSE moyen, associé a I’approche EVSC, est obtenu avec
la méthode M-Diff. Par la suite, I’expression EVSC-Diff fait référence a ’approche EVSC appliquée
avec la méthode M-Diff. Les performances statistiques locales (associées a chaque station) corres-
pondant a I’approche EVSC-Diff sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,;, sont indiquées dans le
tableau 9.13. Le biais (Bias) est positif pour tous les capteurs. Cela confirme le fait que les concen-
trations modélisées avec I’approche EVSC-Diff sous-estiment globalement les mesures de PM,,. De
méme, le coefficient de corrélation (r) est inférieur & 0.50 pour ’ensemble des stations. Ceci signifie
que les estimations associées a 'approche EVSC-Diff ne représentent pas de maniere satisfaisante
la variabilité temporelle des concentrations mesurées. Cette sous-estimation et cette faible corré-
lation sont a priori dues au fait que la variable c¢gional, qui a une influence prépondérante dans

I’évaluation des concentrations avec I’approche EVSC-Diff, correspond aux estimations de la simu-

Type Capteur Cm_3 @ _3 Blas_3 FB RMSE) NMSE r FAC2
[ngm™] [ugm™] [ug.m "] [ng.m™”]

A7 29.66 19.02 10.65 0.44 19.65 0.68 047 0.63

Trafic GC 22.11 20.32 1.79 0.08 15.00 0.50 040 0.73

LP 25.66 18.82 6.85 0.31 16.91 0.59 048 0.70

TCR 26.12 19.46 6.66 0.29 19.72 0.77 0.35 0.63

GER 23.28 15.71 7.56 0.39 16.00 0.70 045 0.66

Urbain LC 20.84 19.91 0.92 0.05 15.03 0.54 040 0.74

VeV 20.66 13.03 7.62 0.45 14.69 0.80 046 0.67

) FEY 22.70 13.25 9.45 0.53 16.50 091 042 0.61
Industrie

STF 22.49 15.60 6.89 0.36 15.61 0.70 043 0.68

CcoT 19.77 11.38 8.39 0.54 13.98 0.87 047 0.62

Fond GEN 20.98 13.49 7.48 0.43 14.84 0.78 043 0.69

STE 19.71 11.16 8.55 0.55 14.41 0.94 0.45 0.62

TER 21.25 11.82 9.43 0.57 15.51 096 045 0.59

Moyenne 22.71 15.61 7.10 0.38 15.99 0.75 044 0.66

TABLE 9.13 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,, associées a I’ap-
proche EVSC appliquée avec la méthode M-Diff (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concen-
tration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur
quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vé-
rifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,;, NMSE < 6, r > 0.60,
FAC2 > 0.30)
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lation CHIMERE de référence, qui sous-estiment les mesures de PM,, et qui sont peu corrélées avec
celles-ci. Globalement, les plus mauvaises performances statistiques sont associées aux stations de
type industrie et fond, pour lesquelles le biais fractionnel (FB) et lerreur quadratique normalisée
(NMSE) sont notamment plus élevés, en moyenne, que pour les autres types de stations. Les per-
formances statistiques relatives aux stations de type trafic et urbain sont globalement comparables.
Localement, les performances statistiques ne sont pas satisfaisantes car I’ensemble des critéres de
qualité associés aux indices statistiques n’est vérifié pour aucun des capteurs.

Les performances statistiques locales associées a 'approche EVSC-Diff sur le cas d’étude 2014
relatif au NOy sont indiquées dans le tableau 9.13. Le biais est négatif pour la majorité des capteurs.
Ceci indique que les estimations associées a I’approche EVSC-Diff surestiment généralement les me-
sures de NO,. De plus, le coefficient de corrélation est inférieur & 0.60 pour toutes les stations. Cela
signifie que la variabilité temporelle des mesures n’est pas correctement modélisée avec les estima-
tions relatives & 'approche EVSC-Diff. A I'instar du cas associé aux PM,, cette faible corrélation
est probablement liée au fait que la variable c¢¢gional, qui joue un role prépondérant dans I'évaluation
des concentrations avec 'approche EVSC-Diff, est associée aux estimations de la simulation CHI-
MERE de référence, qui sont peu corrélées avec les mesures de NO,. Les performances statistiques

pour les différents types de stations sont relativement comparables. Localement, les performances

Type Capteur Cm73 “ _3 Blai3 FB RMSE NMSE r FAC2
[mgm™] [pgm™] [pg.m™”] [ng-m™]

A7 71.81 55.17 16.64 0.26 50.55 0.64 0.34 0.53

Trafic GC 42.59 58.01 -15.42  -0.31 34.06 0.47 0.56 0.67

LP 53.53 57.59 -4.06 -0.07 34.90 0.40 0.55 0.71

TCR 62.50 52.95 9.55 0.17 46.12 0.64 0.25 0.62

GER 35.81 38.80 -2.98 -0.08 25.66 0.47 0.53 0.68

Urbain LC 29.52 51.33 -21.81  -0.54 34.81 0.80 0.55 0.56

STJ 29.57 43.00 -13.43  -0.37 28.94 0.66 0.59 0.63

VeV 24.68 30.43 -5.75 -0.21 23.62 0.74 0.53 0.59

. FEY 25.25 31.25 -6.00 -0.21 25.95 0.85 0.39 0.54
Industrie

STF 29.72 43.15 -13.43  -0.37 28.72 0.64 0.57 0.66

CcoT 18.24 20.61 -2.36 -0.12 18.52 0.91 0.53 0.54

Fond GEN 29.45 36.95 -7.51 -0.23 25.23 0.59 049 0.63

STE 13.71 18.71 -5.00 -0.31 16.01 1.00 0.53 0.55

TER 22.87 23.99 -1.12 -0.05 20.46 0.76  0.51 0.58

Moyenne 34.95 40.14 -5.19 -0.17 29.54 0.68 049 0.61

TABLE 9.14 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a I’approche
EVSC appliquée avec la méthode M-Diff (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration
moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur qua-
dratique normalisée, 1 : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient
pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60,
FAC2 > 0.30)
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ne sont pas satisfaisantes car I’ensemble des criteres de qualité associés aux indices statistiques n’est
vérifié pour aucune des stations.

Les biais (Bias), les erreurs types (RMSE) et les coefficients de corrélation (r) associés a ’ap-
proche EVSC-Diff sur le cas d’étude 2014 sont comparés a ceux de la simulation CHIMERE de
référence sur la figure 9.15. Pour les deux polluants, les biais associés a I’approche EVSC-Diff et a la
simulation CHIMERE de référence sont relativement comparables pour les stations de type urbain,
industrie et fond. Pour les stations de type trafic, ils sont généralement meilleurs avec ’approche
EVSC-Diff. De méme, les erreur types et les coefficients de corrélation correspondant a I’approche
EVSC-Diff sont globalement du méme ordre de grandeur que ceux de la simulation CHIMERE de ré-
férence pour les deux polluants. Encore une fois, les performances statistiques associées a I’approche

EVSC-Diff sont relativement similaires a celles de la simulation CHIMERE de référence pour les sta-

moy

rbain €0 Curbain sont relativement similaires

tions de type urbain, industrie et fond car les variables ¢
pour ces stations sur le cas d’étude 2014 (sous-section 9.3.2).

Les biais, les erreurs types et les coefficients de corrélation associés a ’approche EVSC-Diff sur
le cas d’étude 2014 sont également comparés a ceux de la simulation SIRANE de référence (figure
9.16). Pour les deux polluants, les biais correspondant & ’approche EVSC-Diff sont moins bons que
ceux de la simulation SIRANE pour la majorité des capteurs. De méme, les erreurs types associées
a 'approche EVSC-Diff sont plus élevées (plus mauvaises) que celles de la simulation SIRANE de
référence pour la plupart des stations. De plus, les coefficients de corrélation relatifs a 'approche
EVSC-Diff sont moins satisfaisants que ceux de la simulation SIRANE de référence, notamment

pour les stations de type fond. Ils sont également sensiblement plus faibles dans le cas des PM;,.
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FIGURE 9.15 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a I’approche EVSC
appliquée avec la méthode M-Diff et a la simulation CHIMERE de référence (zone verte (rouge) :
EVSC est meilleur (plus mauvais) que CHIMERE, ligne verte (rouge) en pointillés : EVSC est

meilleur (plus mauvais) que CHIMERE de 20 %)



9.3. ESTIMATION DE LA VARIABILITE SPATIALE DES CONCENTRATIONS

a) PM;,
207 ; :
i ! Type de station
1 ‘\\ ! + Trafic
. A 0 + Urbain
""E 10 ‘\\ g ' Industrie
éb | .Hﬁ*‘\\ : | + Fond
fre N O A
&= + N
5 | FARRR—
O AR
[ 4 ' .
> J AT
w .’ ' S
2 S
o -10 :" 0 ‘\‘
-20 — 1 . T T 1
-20 -10 0 10 20
Bias (SIRANE) [ug.m?3]
25 .
7720 + %
€ .
oo 7 +
3 .
=15 o *s +. +
S .
s 0
Q e
%4 "
& 10 P
a7 o Type de station
= ," + Trafic
= 54 X + Urbain
4 7 Industrie
/' + Fond
0 T I L} I T I L] I T I
0 5 10 15 20 25
RMSE (SIRANE) [pg.m™3]
1 —
|| Type de station
+ Trafic
0.8 | * Urbain .
Industrie ',’
1| + Fond L7
‘-‘DT' 0.6 //
Q i o
S R
0.4 SO
= ’,' +
0.2
0 T I T I T I L) I T I
0 0.2 0.4 0.6 0.8 1
r (SIRANE)

169
b) NO,
30 = i v
4| Type de station ! ,'l
+ Trafic ! e
20| + Urbain ' o
o 3 ' , -
p 1 Industrie ' ‘.
€ ' L
é_b 10_ + Fond i : l" +
B Qfe-emacceaaeat * SR CRECETEPERTS
3 ¥ :ﬂ;ﬁ +
o AL IR
~ -10 L : R
© o+ o .
I s R
-20 R '
-30 T 1 Tt T 11
-30 -20 -10 0 10 20 30
Bias (SIRANE) [ug.m3]
60 .
4 ,'l"'
E S
240 K
e + F
5 :
2 9%
s |
w 20 + Type de station
+ . .
= 0 + Trafic
e 4 2 + Urbain
A Industrie
," + Fond
0 T T T T T 1
0 20 40 60
RMSE (SIRANE) [pg.m3]
1 —
|| Type de station
+ Trafic
0.8 | * Urbain .
Industrie ’,’
1| + Fond L°
£ 0.6 o
a ﬂt'
- ++ o+
g et
g
:’0.4— 4
;” +
o *
0.2 L7
0 T I L} l T I L} I T I
0 0.2 0.4 0.6 0.8 1
r (SIRANE)

FIGURE 9.16 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a I’approche EVSC
appliquée avec la méthode M-Diff et a la simulation SIRANE de référence (zone verte (rouge) :

Stocker est meilleur (plus mauvais) que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés :

meilleur (plus mauvais) que SIRANE de 20 %)

Stocker est
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9.4 Inter-comparaison des performances statistiques associées aux

approches de couplage sur le cas d’étude 2014

Les performances statistiques relatives a 'approche de Stocker et aux approches ECF et EVSC
sur le cas d’étude 2014 ont été analysées de maniere indépendante dans les trois sections précédentes
(sections 9.1, 9.2 et 9.3). L’objectif de cette section est de comparer ces performances statistiques.
Pour les approches ECF et EVSC, seuls les résultats associés a la méthode conduisant au meilleur
RMSE moyen sont utilisés dans cette analyse. Aussi, cette comparaison porte sur les performances
statistiques relatives a I’approche ECF, mise en ceuvre avec la méthode 0D-Périph-Min, a I’approche
de Stocker et a I’approche EVSC, appliquée avec la méthode M-Diff. Dans la suite de cette section,
approche ECF et approche EVSC font respectivement référence a ’approche ECF appliquée avec
la méthode 0D-Périph-Moy et a I’approche EVSC utilisée avec la méthode M-Diff.

Les performances statistiques globales associées aux trois approches de couplage sur le cas
d’étude 2014 relatif aux PM,, sont indiquées dans le tableau 9.15. Le biais moyen (Bias moyen)
avec les trois approches de couplage est positif. Cela signifie que les estimations relatives a ces trois
approches sous-estiment généralement les mesures de PM;,. De méme, le coefficient de corrélation
moyen (r moyen) est inférieur a 0.50 quelle que soit approche de couplage. Ceci montre que les
concentrations modélisées avec les trois approches de couplage ne reproduisent pas de maniere satis-
faisante la variabilité temporelle des mesures. Les performances statistiques globales correspondant
aux trois approches de couplage sont du méme ordre de grandeur. Celles-ci ne sont pas totalement
satisfaisantes car le coefficient de corrélation moyen ne vérifie pas le critere de qualité associé a
cet indice statistique. De plus, ces performances statistiques sont globalement comparables a celles
de la simulation CHIMERE de référence. Ceci s’explique en partie par le fait que I'estimation des

concentrations en PM;, avec les méthodes de couplage sur le cas d’étude 2014 est significativement

, Em @ Bias pg RMSE - \yvep FAC?2
Méthode moyen — moyen  moyen moyen
[gm™®] [pgm®] [pgm=3] "V g,y MOYER Tovemmoven
CHIMERE 14.70 8.01 0.43 16.28 0.81 0.44 0.64
SIRANE 28.78 -6.08 -0.23 11.74 0.22 0.80 0.85
ECF 22.71 18.42 4.29 0.23 15.27 0.58 0.40 0.73
Stocker 17.15 5.56 0.30 15.54 0.65 0.44 0.70
EVSC 15.61 7.10 0.38 15.99 0.75 0.44 0.66

TABLE 9.15 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,,, asso-
ciées a la simulation CHIMERE de référence, & la simulation STIRANE de référence, a ’approche
ECF, a l'approche de Stocker et a 'approche EVSC (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, :
concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE :
erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge
ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,, |[FB| < 0.67, RMSE < &,, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)



9.4. INTER-COMPARAISON DES APPROCHES DE COUPLAGE 171

influencée par les termes évalués a partir de la simulation CHIMERE de référence (sous-sections
9.1.3, 9.2.2 et 9.3.2). Cependant les performances statistiques relatives aux approches de couplage
sont globalement moins satisfaisantes que celles associées & la simulation SIRANE de référence sur
le cas d’étude 2014 relatif aux PM,.

Les performances statistiques globales correspondant aux trois approches de couplage sur le
cas d’étude 2014 relatif au NO, sont indiquées dans le tableau 9.16. Le coefficient de corrélation
moyen est inférieur a 0.60, quelle que soit I'approche de couplage. Cela indique que la variabilité
temporelle des mesures de NO, n’est pas représentée de maniere satisfaisante par les concentrations
modélisées avec les approches de couplage. Les meilleures performances statistiques globales (pour
les approches de couplage) sont associées a ’approche ECF. Le RMSE moyen relatif & cette approche
est sensiblement plus faible (meilleur) que celui associé aux deux autres approches. Les autres indices
statistiques sont cependant du méme ordre de grandeur pour les trois approches. Les performances
statistiques globales relatives aux approches de couplage ne sont pas completement satisfaisantes car
le coefficient de corrélation moyen ne vérifie pas le critere de qualité associé a cet indice statistique.
Celles associées a 'approche de Stocker et a ’approche EVSC sont globalement comparables a celles
de la simulation CHIMERE de référence. Encore une fois, cela s’explique en partie par le fait que
I'estimation des concentrations en NOgy avec ces méthodes de couplage sur le cas d’étude 2014 est
significativement influencée par les termes évalués a partir de la simulation CHIMERE de référence
(9.2.2 et 9.3.2). Les performances statistiques globales relatives a I'approche ECF sont néanmoins
(légerement) meilleures que celles de la simulation CHIMERE de référence, en raison d’'un RMSE
moyen sensiblement plus faible (les autres indices statistiques sont comparables). En revanche, les
performances statistiques correspondant aux trois approches de couplage sont globalement moins
satisfaisantes que celles de la simulation SIRANE de référence sur le cas d’étude 2014 relatif au
NO,.

, cm G o Blas g RMSE vep L mace
Méthode moyen  moyen  Imoyen moyen
wgm ¥ [ugm ] [pg.m ] moyen hgm ) moyen  moyen  moyen
CHIMERE 36.63 -1.68 -0.11 29.51 0.73 0.48 0.60
SIRANE 31.65 3.29 0.05 20.96 0.38 0.64 0.73
ECF 34.95 32.86 2.09 0.04 23.85 0.54 0.52 0.66
Stocker 40.08 -5.14 -0.17 28.01 0.62 0.54 0.65
EVSC 40.14 -5.19 -0.17 29.54 0.68 0.49 0.61

TABLE 9.16 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées
a la simulation CHIMERE de référence, a la simulation SIRANE de référence, a ’approche ECF,
a I’approche de Stocker et a 'approche EVSC (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concen-
tration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur
quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vé-
rifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < &,,, NMSE < 6, r > 0.60,
FAC2 > 0.30)
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FIGURE 9.17 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a 'approche ECF,
a l'approche de Stocker et a 'approche EVSC & ceux de la simulation SIRANE de référence (zone
verte (rouge) : 'approche de couplage est meilleure (plus mauvaise) que SIRANE, ligne verte (rouge)
en pointillés : Papproche de couplage est meilleure (plus mauvaise) que STIRANE de 20 %)



9.5. CONCLUSION 173

Les performances statistiques locales (pour chaque capteur) associées aux trois approches de
couplage sur le cas d’étude 2014 sont aussi comparées (sur la base des résultats associés a la simula-
tion SIRANE de référence) sur la figure 9.17. Pour les PM,, les biais relatifs a I’approche ECF sont
légerement meilleurs que ceux associés aux deux autres approches de couplage. Ils sont également
meilleurs que ceux de la simulation SIRANE pour la majorité des capteurs. Pour le NO,, les biais
relatifs a ’approche de ECF sont aussi globalement meilleurs que ceux associés a ’approche de
Stocker et a 'approche EVSC, qui sont relativement du méme ordre de grandeur. De plus, les biais
associés a 'approche ECF sont globalement similaires & ceux de la simulation SIRANE de référence.
Dans le cas des PM,), les erreurs types associées aux trois approches de couplage sont relativement
comparables. De méme, elles sont globalement plus mauvaises que celles de la simulation SIRANE
de référence. Dans le cas du NO,, elles sont également du méme ordre de grandeur pour ’approche
de Stocker et 'approche EVSC. Elles sont cependant légerement plus élevées (plus mauvaises) que
celles associées a ’approche ECF. Néanmoins, les erreurs types correspondant aux approches de
couplage sont globalement plus mauvaises que celles de la simulation SIRANE de référence. Sur le
cas d’étude 2014 relatif aux PM,, les coefficients de corrélation associés a ’approche de Stocker et
a 'approche EVSC sont relativement similaires. De plus, ils sont globalement légerement plus élevés
(meilleurs) que ceux relatifs a 'approche ECF. Les coefficients de corrélation correspondant aux ap-
proches de couplage sont cependant plus faibles (plus mauvais) que ceux de la simulation STIRANE
de référence. Sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, les coefficients de corrélation associés aux trois
approches de couplage sont du méme ordre de grandeur. De plus, ils sont plus faibles que ceux de la
simulation SIRANE de référence. Globalement les performances statistiques des trois approches de
couplage sont comparables sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;,. En revanche, les performances
statistiques de I’approche ECF sont légérement meilleures que celles associées aux deux autres ap-
proches de couplage sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,. Néanmoins, les performances statistiques
correspondant aux trois approches de couplages sont globalement moins satisfaisantes que celles de

la simulation STIRANE de référence pour les deux polluants.

9.5 Conclusion

Trois approches, classables dans la famille des méthodes d’imbrication de domaines de type one-
way nested, ont été étudiées pour coupler un modele a méso-échelle et un modele a I’échelle urbaine.
La premiere approche, nommée approche ECF, consiste a évaluer la concentration de fond pour la
simulation & 1’échelle urbaine a partir des résultats fournis par la simulation a 1’échelle régionale. La
seconde approche, appelée approche de Stocker, est celle proposée par Stocker et al. (2012). Celle-ci
consiste notamment a estimer la contribution des polluants jeunes avec le modele urbain et celles des
polluants anciens avec le modele a méso-échelle. La troisieme approche, surnommée approche EVSC,
considere que la variabilité spatiale des concentrations en milieu urbain est modélisée de maniere plus
satisfaisante avec la simulation a 1’échelle urbaine mais que les concentrations moyennes spatiales a

I’échelle kilométrique sont mieux représentées avec la simulation a I’échelle régionale.
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Ces trois approches ont été appliquées sur le cas d’étude 2014 en couplant les modeles CHIMERE
et SIRANE. Globalement, les performances statistiques associées a ces trois approches de couplage
sont du méme ordre de grandeur que celles de la simulation CHIMERE de référence, sauf dans le
cas du NO,, ou celles associées a I’approche ECF sont légerement plus satisfaisantes. Cependant,
les résultats obtenus avec les trois approches de couplage sont moins bons que ceux de la simulation
SIRANE de référence sur le cas d’étude 2014. Cela s’explique par le fait que les estimations fournies
par la simulation CHIMERE de référence ne sont pas satisfaisantes sur ce cas d’étude. Néanmoins,
il est possible que ces approches de couplage puissent améliorer I'estimation de la qualité de l'air
a D’échelle urbaine en utilisant une simulation a 1’échelle régionale plus satisfaisante. Pour cela,
il pourrait notamment étre intéressant d’appliquer une méthode d’assimilation de données sur la
simulation a I’échelle régionale, avant d’effectuer le couplage avec un modele a 1’échelle urbaine.

Ces résultats montrent que ces trois approches de couplage permettent potentiellement d’évaluer
la qualité de I'air en milieu urbain de maniere plus satisfaisante qu'un modele & méso-échelle seul.
Néanmoins, elles ne permettent pas forcément d’améliorer 1’évaluation des conditions aux limites
d’un modele urbain et les résultats fournis par celui-ci. Cette conclusion rejoint celle de ’article de
Stocker et al. (2012).



Conclusion de la troisieme partie

Pour modéliser la qualité de l’air en prenant en compte les différentes échelles de dispersion
atmosphérique, il est notamment possible d’utiliser des méthodes d’imbrication de domaines. Ces
méthodes consistent a évaluer les conditions aux limites d’une simulation a partir d’une simulation
réalisée a plus grande échelle. Celles-ci permettent d’utiliser des modeles adaptés aux différentes
échelles. Aussi, les phénomenes de transport et les réactions physico-chimiques prépondérants a
chaque échelle sont a priori modélisés de maniere plus satisfaisante.

Dans le cadre de ce travail de these, nous avons étudié trois approches de ce type pour coupler
un modele a méso-échelle et un modele urbain : 'approche ECF, I’approche de Stocker et 1’ approche
EVSC. Nous avons évaluées ces trois approches sur le cas d’étude 2014 en couplant les modeles CHI-
MERE et STRANE. Globalement, les performances statistiques correspondant a ces trois approches
de couplage sont du méme ordre de grandeur que celles de la simulation CHIMERE de référence,
a part dans le cas du NO,, ou celles associées a ’approche ECF sont légerement meilleures. La
similarité avec les résultats de la simulation CHIMERE, dans la plupart des cas, est due au fait que
I’estimation des concentrations avec ces approches, sur le cas d’étude 2014, est significativement
influencée par les termes évalués a partir de la simulation CHIMERE de référence. Néanmoins,
les performances statistiques relatives a ces trois approches de couplage sont moins satisfaisantes
que celles associées a la simulation SIRANE de référence sur le cas d’étude 2014 car la simulation
CHIMERE de référence n’est pas satisfaisante sur ce cas d’étude. Il est cependant possible que
ces approches de couplage améliorent les résultats a 1’échelle urbaine en utilisant une modélisation
a l’échelle régionale plus satisfaisante. Celle-ci pourrait notamment étre améliorée en utilisant des
méthodes d’assimilation de données.

Ces résultats indiquent que ces trois approches de couplage permettent potentiellement d’évaluer
les concentrations de polluants en milieu urbain de maniere plus satisfaisante qu’'un modele & méso-
échelle seul. Néanmoins, elles ne permettent pas forcément d’améliorer ’estimation des conditions

aux limites d’un modele urbain et les résultats fournis par celui-ci.
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Chapitre 10
Etat de 'art des méthodes

d’assimilation de données

Les méthodes d’assimilation de données (AD) consistent & combiner des données mesurées et
modélisées, avec une approche statistique ou géométrique, afin de fournir la meilleure estimation
possible de I’état d’un systeme. L’approche d’AD est apparue en méme temps que la méthode aux
moindres carrés (ou les méthodes similaires) entre le XVIII® et le XIX® siecle. Le premier domaine
d’application des techniques d’AD a été I’astronomie. K. F. Gauss a notamment déterminé ’orbite
de la planete Ceres en utilisant la méthode aux moindres carrés (Gauss, 1809). De nos jours, les
méthodes d’AD sont aussi couramment utilisées dans les domaines des sciences de la terre, de la
biologie, du traitement d’images, du traitement des signaux ou bien encore des finances.

L’objectif de ce chapitre est de présenter les différents types d’AD et le formalisme mathématique
utilisé dans cette partie (section 10.1). De plus, les méthodes d’AD appelées débiaisement, Best
Linear Unbiased Estimator, filtre de Kalman, 3D-Var et 4D-Var sont décrites dans les sections 10.2
a 10.5. Le lecteur est invité a consulter les ouvrages de Cressie (1993), Daley (1993), Talagrand
(1997) et Kalnay (2003) pour une description plus détaillée des méthodes d’AD.

10.1 Types d’assimilation de données et formalisme mathématique

10.1.1 Types d’assimilation de données

Les méthodes d’assimilation de données peuvent étre classées dans deux catégories : les méthodes
séquentielles et les méthodes variationnelles, aussi appelées méthodes rétrospectives (Bouttier et
Courtier, 2002). Les méthodes séquentielles exploitent principalement les observations associées a
I'instant ¢ de ’assimilation. Pour ce type de méthode, I'assimilation est réalisée pour les instants ou
des observations sont disponibles. Ces méthodes sont particulierement bien adaptées pour ’assimila-
tion de données en temps réel. Dans le cas des méthodes variationnelles, les observations relatives a
des périodes ultérieures a I'instant ¢ de I’assimilation peuvent également étre utilisées. Ces méthodes

sont alors plus appropriées pour effectuer des réanalyses. Il existe aussi une autre distinction entre
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les méthodes d’AD : les méthodes intermittentes et les méthodes continues (Daget, 2007). Pour
les méthodes intermittentes, I’analyse est réalisée sur des fenétres temporelles relativement petites.
Cela facilite notamment I'implémentation de ces méthodes. Pour les méthodes continues, ’analyse
est effectuée sur des fenétres temporelles plus grandes. Cela permet de fournir une analyse plus lisse

et plus cohérente avec la dynamique du systeme.

10.1.2 Formalisme mathématique des méthodes d’assimilation de données

L’objectif des méthodes d’assimilation de données est de déterminer 1’état réel d’un systeme qui
est par définition inconnu. Celui-ci est représenté par le vecteur d’état x* (t pour true) appelé état
réel. Pour estimer cet état réel, les méthodes d’AD s’appuient sur des données modélisées et des ob-
servations. Les données modélisées constituent ’estimation a priori de I’état du systeme. Ces données
sont représentées par le vecteur d’état x° (b pour background) appelé ébauche. Ces deux vecteurs
d’état, xt et xP, sont de taille n. De méme, les observations sont représentées par le vecteur y appelé
vecteur d’observation. Ce vecteur est de taille m. Généralement, m est tres inférieur a n (Daget,
2007). La variable observée ne correspond pas forcément a la variable étudiée (celle associée aux
vecteurs d’état). Par exemple, les observations peuvent étre associées aux radiances mesurées par un
satellite alors que I'ébauche peut étre relative a des températures. Les observations ne font pas non
plus nécessairement référence aux mémes points de I'espace que les données associées aux vecteurs
d’état. De plus, I’ébauche et les observations ne correspondent pas obligatoirement au méme type
d’information. Les observations peuvent par exemple correspondre a des concentrations moyennes
alors que I’ébauche peut faire référence a des concentrations instationnaires. Pour comparer le vec-
teur d’observation et les vecteurs d’état, il est alors nécessaire de définir une fonction qui permette
de passer de 'espace du systéeme (espace relatif aux vecteurs d’état) a celui des observations. Cette
fonction, appelée opérateur d’observation, est représentée par la matrice H de taille m x n (par
la suite, cet opérateur est supposé linéaire). Aussi, les équivalents de ’état réel et de I’ébauche
dans l'espace des observations sont respectivement Hx® et Hx”. En combinant les observations et
I’ébauche, les techniques d’AD fournissent en un certain sens la meilleure estimation possible de
Iétat du systeme. Celle-ci est représentée par le vecteur d’état x* appelé analyse. Ce vecteur d’état

est également de taille n. De méme, ’équivalent de I’analyse dans ’espace des observations est Hx?.

10.2 Débiaisement

La méthode de débiaisement est une méthode relativement simple qui consiste & estimer les biais
de I’ébauche (par rapport a I’état réel) et a les supprimer afin de déterminer une analyse qui ne soit

pas biaisée vis-a-vis de I’état réel (équation 10.1).
xt —x2 =0 (10.1)

Dans le cadre de cette méthode, les observations sont supposées non biaisées vis-a-vis de 1’état

réel (y — Hxt = 0). Aussi, la méthode de débiaisement cherche & estimer une analyse qui vérifie
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également ’équation 10.2.
y—Hx2=0 (10.2)

Le débiaisement peut étre effectué avec deux approches différentes. La premiere approche consiste
a supprimer les biais relatifs a chaque terme de I’ébauche en ajoutant une variable de débiaisement.

Dans ce cas, ’analyse est estimée avec 1’équation 10.3 :
x? =xP +e (10.3)

ou € est un vecteur de taille n associé a la variable de débiaisement. Celle-ci dépend de I’ébauche et
des observations. Cette approche est notamment utilisée par McKeen et al. (2005), Wilczak et al.
(2006), Kang et al. (2008) et Monteiro et al. (2013). Dans ces études, la variable de débiaisement
en un point p;, €;, est estimée uniquement a partir des observations et des valeurs de 1’ébauche
relatives a ce méme point. Il convient de préciser que I’ébauche et les observations portent sur la
meéme variable, & savoir les concentrations de polluants. McKeen et al. (2005) associent €; a ’écart
moyen (biais) entre les mesures et les concentrations modélisées sur toute la période d’étude. En
revanche, Wilczak et al. (2006) évaluent €; uniquement a partir des données relatives aux sept
derniers jours (par rapport a l'instant ¢ de ’assimilation). De méme, Kang et al. (2008) et Monteiro
et al. (2013) estiment ¢; en exploitant seulement les données relatives a des instants antérieurs a
I’assimilation. Cependant, ils utilisent uniquement celles qui sont associées au méme moment de la
journée (c’est-a-dire a la méme heure h) que l'instant de 1’assimilation.

La seconde approche consiste a supprimer les biais en multipliant les valeurs de 1’ébauche par

une variable d’ajustement. Dans ce cas, ['analyse est déterminée avec 1’équation 10.4 :
x® = xPp (10.4)

ou 7 est un vecteur de taille n relatif a la variable d’ajustement. A l'instar de la variable de dé-
biaisement, celle-ci dépend également de I’ébauche et des observations. Cette approche est aussi
utilisée par McKeen et al. (2005) et Monteiro et al. (2013). Dans ces deux études, la variable d’ajus-
tement en un point p;, 7;, est évaluée en exploitant les mémes données que celles utilisées pour
estimer la variable de débiaisement ¢;. Cependant, n; est définie comme le rapport entre la moyenne
des concentrations mesurées et la moyenne des concentrations modélisées. McKeen et al. (2005)
indiquent notamment que cette approche fournit des résultats légerement plus satisfaisants que la
premiere approche. Borrego et al. (2011) appliquent aussi cette seconde approche avec une démarche
comparable & celle de Monteiro et al. (2013). Néanmoins, ils évaluent n; en utilisant seulement les

données relatives aux quatre derniers jours.
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10.3 Best Linear Unbiased Estimator (BLUE)

10.3.1 Description de la méthode BLUE

La méthode Best Linear Unbiased Estimator (BLUE) est une méthode d’interpolation statistique
qui détermine I'analyse en fonction des erreurs d’ébauche et d’observation. Celles-ci sont respective-
ment représentées par le vecteur des erreurs d’ébauche eP et le vecteur des erreurs d’observation €°.
Les erreurs d’observations correspondent & la somme des erreurs faites par I'instrument de mesure,
des erreurs de représentativité des observations et celles liées a la modélisation de 'opérateur H.
Cette méthode suppose que I’ébauche et les observations ne sont pas biaisées vis-a-vis de ’état réel
(équations 10.5 et 10.6).

eb=xb_xt=0 (10.5)

e =y —Hxt=0 (10.6)

Celles-ci n’étant pas biaisées (hypothese), la méthode BLUE cherche a fournir une analyse qui ne
soit pas non plus biaisée. Aussi, les erreurs d’analyse, représentées par le vecteur €* appelée vecteur

des erreurs d’analyse, doivent vérifier la relation 10.7.
ed=x2—xt =0 (10.7)

De plus, la méthode BLUE définit I'analyse comme une combinaison linéaire de 1’ébauche et des
observations. Aussi, en tenant compte des deux hypotheses précédentes (équations 10.5 et 10.6)
et de la contrainte représentée par ’expression 10.7, 'analyse peut s’exprimer sous la forme de la
relation 10.8.

x* = xP + K (y - be) (10.8)

Cette équation indique que l'analyse est une correction de I’ébauche avec le terme K <y - be>.
Les termes K et y — HxP sont respectivement appelés gain de Kalman et innovation. L’innovation
est également représentée par le vecteur z. La méthode BLUE suppose également que les erreurs
d’ébauche (eP) et les erreurs d’observation (€°) ne sont pas corrélées (équation 10.9, T indique
la transposée du vecteur). Cette hypothese est a priori valable puisque les données modélisées et

mesurées proviennent d’outils différents.
eP(e?)T =0 (10.9)

La méthode BLUE considére que la meilleure estimation (analyse) est celle qui minimise la variance
des erreurs d’analyse. Cette variance correspond a la trace de la matrice A, appelée matrice de

covariance des erreurs d’analyse. Cette matrice est définie par ’expression 10.10.

A =e2(er)T (10.10)
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En tenant compte des hypotheses et des contraintes citées précédemment, le gain de Kalman optimal

qui conduit & la meilleure estimation est défini par I’expression 10.11 :
K =BHT(HBH" +R)! (10.11)

ou B et R sont respectivement la matrice de covariance des erreurs d’ébauche (équation 10.12) et

la matrice de covariance des erreurs d’observation (équation 10.13).
B =ebP(eP)T (10.12)

R =e°(e°)T (10.13)

Le role de la matrice K est de pondérer la correction apportée a ’ébauche en fonction de la corré-
lation des erreurs d’ébauche et de la confiance associée aux observations et aux données modélisées
(ébauche). Cette confiance est quantifiée par les variances des erreurs d’ébauche et d’observation.
Celles-ci correspondent respectivement aux valeurs situées sur la diagonale des matrices B et R.
La modélisation de ces matrices, notamment la matrice B, constitue I’étape critique de la méthode
BLUE. Celle-ci est décrite dans la prochaine sous-section.

La méthode BLUE est souvent appliquée avec des modeles de qualité de D’air & méso-échelle
(Blond et al., 2003 ; Wu et al., 2008 ; Frydendall et al., 2009 ; Tombette et al., 2009 ; Candiani et al.,
2010 ; Messina et al., 2011 ; Wang et al., 2011 ; Kumar et al., 2012 ; Zhang et al., 2012 ; Candiani
et al., 2013 ; Silver et al., 2013a). A notre connaissance, seuls Tilloy et al. (2013) ont appliqué cette
méthode avec un modele de dispersion atmosphérique a 1’échelle urbaine. Cette étude montre que

la méthode BLUE permet d’améliorer les estimations fournies par le modele de qualité de 'air.

10.3.2 Estimation des covariances des erreurs d’ébauche et d’observation

Les matrices B et R permettent d’évaluer la correction & apporter (a I’ébauche) pour déterminer
la meilleure estimation. La matrice B a notamment un réle primordial puisqu’elle permet de diffuser
la correction sur les points de ’espace ou il n’y pas d’observations. Le but de cette sous-section est
de présenter plusieurs approches utilisées pour modéliser les covariances des erreurs d’ébauche et
d’observation.

Les erreurs d’observation en deux points distincts p; et pj»; sont parfois considérées comme
décorrélées (équation 10.14) (Blond et al., 2003 ; Tombette et al., 2009 ; Messina et al., 2011 ;
Wang et al., 2011 ; Kumar et al., 2012 ; Candiani et al., 2013 ; Silver et al., 2013a ; Tilloy et al.,
2013). Cette hypothese est parfois justifiée par le fait que les mesures en deux points distincts
sont effectuées par deux installations différentes. Cependant elle peut ne pas étre valable lorsque
les mesures proviennent d’'un méme appareil (par exemple les mesures par satellite ou les mesures
mobiles).

e?T‘;# =0 (10.14)

Lorsqu’elles sont décorrélées, la matrice R est diagonale. Il est alors nécessaire d’évaluer uniquement
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les variances des erreurs d’observation dans le cas de la matrice R. Ces variances peuvent étre
estimées a partir des connaissances associées aux techniques de mesures (Daget, 2007 ; Tilloy et al.,
2013). Elles peuvent également étre évaluées avec la méthode observationnelle (Hollingsworth et
Lonnberg, 1986). Cette méthode, qui est couramment utilisée pour modéliser les matrices B et R
(Blond et al., 2003 ; Chai et al., 2007 ; Bannister, 2008 ; Frydendall et al., 2009 ; Kumar et al.,
2012), s’appuie sur les statistiques de I'innovation z (z =y — be). D’apres les équations 10.9 et
10.14 (hypotheses), la covariance des innovations aux points p; et p;zi, cov(z;i,z;), correspond a
la covariance des erreurs d’ébauche relatives a ces deux mémes points (équation 10.15; H; est la
i™¢ ligne de la matrice H qui permet de trouver 'équivalent d’un vecteur d’état dans l'espace des
observations au point p;). Cependant, lorsque p; est équivalent & p;—;, la covariance cov(z;,z;) (qui
est aussi la variance d’une des composantes de l'innovation) correspond a la somme de la variance

de l'erreur d’ébauche (0?)? et de la variance de 'erreur d’observation (o9)? au point p;.

T
cov(zi,z;) = (y; — H;xP) (Yj - Hij)

= (Yi — I‘IiXt + I‘IZ'Xt — Hixb) (yj — Hth + Hth — Hij)T

= (v, —Hx) (y; - Hth)T + H, (xt — xP) (xt — Xb)THjT (10.15)

T
+(y; — Hyxt) (xt — Xb)THjT + H;(xt — xP) (yj — Hjxt)
= Ry +H,BH] +0+0

Aussi, la méthode observationnelle consiste & chercher une fonction f qui modélise les covariances
des innovations cov(z;, zj;) en fonction d'une (ou plusieurs) variable de séparation [/, par exemple la
distance euclidienne qui sépare les points p; et p; (figure 10.1). D’apres I’équation 10.15, la fonction
f constitue également une représentation des covariances des erreurs d’ébauche en fonction de la
variable de séparation [. De méme, la valeur de f pour une distance nulle (I = 0) correspond a

Zb e la variance de l'innovation permettent

la variance des erreurs d’ébauche (0”)2. La variance o
finalement de déterminer la variance des erreurs d’observation (¢©)2. Il convient de signaler que les
variances (0?)? et (0°)? évalubes avec la méthode observationnelle sont supposées homogenes dans
I’espace. De méme, les matrices B et R modélisées avec cette approche sont supposées stationnaires
(constantes dans le temps).

La matrice B est aussi couramment évaluée avec la méthode d’ensemble (Evensen, 2003 ; Oke
et al., 2005, 2008, 2010 ; Counillon et al., 2009 ; Counillon et Bertino, 2009 ; Song et al., 2010 ; Xie
et Zhu, 2010 ; Srinivasan et al., 2011 ; Ratheesh et al., 2014). Celle-ci a été introduite par Evensen
(1994) dans le cadre de la méthode appelée Ensemble Kalman Filter (EnFK). Cette méthode peut
également étre utilisée avec la méthode BLUE. Dans ce cas, la méthode BLUE est appelée Ensemble
Optimal Interpolation (EnOI). La méthode d’ensemble consiste & créer un ensemble composé de N

ébauches perturbées, pour la méthode EnKF, ou de N ébauches échantillonnées sur une longue
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séparation

FIGURE 10.1 — Représentation schématique de la méthode observationnelle (les croix bleues sont les
covariances des innovations, cov(z;,z;), et (o”)? et (¢°)? correspondent respectivement & la variance
des erreurs d’ébauche et la variance des erreurs d’observation)

période, pour la méthode EnOI. Cet ensemble est représenté par une matrice de taille n x N dans
laquelle chaque colonne correspond a une ébauche XE perturbée ou échantillonnée (e=1,2,....N). A

partir de cet ensemble, une ébauche moyenne gP est déterminée (équation 10.16).

|
b _ b
gh=— Ee Xg (10.16)
Ensuite, la matrice B est déterminée en fonction des erreurs de ’ensemble vis-a-vis de ’ébauche

moyenne avec 1’expression 10.17.

N
B> (xt—g”)(xt —g")" (10.17)

e

Dans le cas ou I'ensemble est composé d’un large échantillon d’ébauches (EnOlI), les covariances des
erreurs d’ébauche peuvent étre relativement élevées car les ébauches qui constituent ’ensemble sont
associées a une grande fenétre temporelle. Les covariances des erreurs d’ébauche ne sont alors pas
forcément représentatives de celles associées a l'instant d’analyse. Aussi, le parameétre « (« € (0; 1])
dans I’équation 10.17 permet de pondérer les covariances des erreurs d’ébauche pour les différents
pas de temps lors de I’assimilation de données. Dans le cas de la méthode EnKF, le parametre « est
égal a 1. Il convient de signaler que la matrice R peut également étre modélisée avec la méthode

d’ensemble. Cette méthode est décrite plus en détail dans Evensen (2003).
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La cohérence entre les covariances des erreurs (d’ébauche et d’observation) et les innovations
peut étre vérifiée avec le diagnostic du 2 (Ménard et Chang, 2000 ; Tombette et al., 2009 ; Tilloy
et al., 2013). Celui-ci consiste a calculer a chaque pas de temps ¢ la valeur de xf qui est définie avec

I’expression 10.18 :
2 b\ T T -1 b
Xt = (yt - Htxt> (H:B:H; + Ry) (Yt - Htxt> (10.18)

ol ys, X:?, H;, B; et R; représentent respectivement le vecteur d’observation, I’ébauche, ’'opérateur
d’observation, la matrice B et la matrice R associés au temps t. En moyenne, Xf doit étre égal au
nombre de capteurs au temps ¢, m;. Aussi, les matrices B; et R; doivent conduire a une valeur de

Vy proche de 1 (équation 10.19; T est le nombre de pas de temps total) :

Vy = (10.19)

M=
Fl=

1
T

10.4 Filtre de Kalman

Le filtre de Kalman est décrit par R. E. Kalman et R. S. Bucy au début des années 1960
(Kalman, 1960 ; Kalman et Bucy, 1961). Cette méthode peut étre considérée comme une extension
de la méthode BLUE avec une dimension temporelle. En plus de ’étape d’analyse, identique a la
méthode BLUE, le filtre de Kalman tient compte de la dynamique du systéeme en incluant un modele
d’évolution M entre le temps d’indice ¢ et le temps d’indice ¢ + 1. Ce modele d’évolution, considéré
linéaire par la suite, est représenté par la matrice M,_,; 11 appelée matrice de transfert (ou matrice
de transition). Aussi, il est nécessaire de prendre en compte les erreurs liées au modele d’évolution.
Ces erreurs, appelées erreurs modéle, sont représentées au temps d’indice ¢ par le vecteur e%V[ défini
par I'expression 10.20. Le filtre de Kalman suppose qu’elles sont non biaisées et non corrélées avec
les erreurs d’analyse.

eM = My pixt —xb, (10.20)

La premiére étape du filtre de Kalman, appelée étape d’analyse, consiste a déterminer le gain de
Kalman (équation 10.21), 'analyse (équation 10.22) et la matrice de covariance des erreurs d’analyse

A (équation 10.23; I,, est la matrice identité de dimension n) au temps d’indice ¢.

1

K, =BH/ (H;BH +R;) (10.21)
x? =xP + K, (yt - Htx?) (10.22)
A; = (I, - K;H;) B; (10.23)

La seconde étape, appelée étape de prévision, consiste a propager ’analyse et la matrice A au temps
d’indice t+1 a I’aide du modele d’évolution (équations 10.24 et 10.25). Cette étape permet de définir

I’ébauche et la matrice B au temps d’indice ¢ + 1. Lors de cette étape, la matrice A est propagée
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au temps d’indice t 4+ 1 en tenant compte de la matrice de covariance des erreurs modele, notée Q,

relative a l'instant ¢ (équation 10.25).

XPys = Mieax? (10.24)
By = Mtﬁt+1AtMtT_>t+1 + Q (10.25)

Ces deux étapes sont ensuite répétées pour les pas de temps suivants. Dans ’approche du filtre de
Kalman, il est nécessaire de définir la matrice B uniquement pour le premier pas de temps. Pour
les pas de temps suivants, elle est mise a jour avec I’expression 10.25. Aussi, le filtre de Kalman
est une méthode couramment appliquée, dans une version réduite, avec les modeles dynamiques,
notamment avec des modeles de prévision de la qualité de l’air & méso-échelle (Delle Monache et al.,
2006 ; Wilczak et al., 2006 ; Delle Monache et al., 2008 ; van Velzen et Segers, 2010 ; Borrego et al.,
2011 ; De Ridder et al., 2012 ; Sicardi et al., 2012 ; Zhang et al., 2012).

Cette méthode a également plusieurs variantes. Le filtre de Kalman étendu est une variante qui
permet d’utiliser un modele d’évolution et un opérateur d’observation non linéaires (Van Loon et
Heemink, 1997). Le colt en temps de calcul étant parfois prohibitif pour des systémes de grandes
dimensions, des filtres réduits tels que le filtre RRSQRT (Reduced Rank SQuare RooT filter) (Segers
et al., 2000 ; Hanea et al., 2004 ; van Velzen et Segers, 2010), le filtre SEEK (Singular Evolutive
Extended Kalman filter) (Tuan Pham et al., 1998) ou bien encore le filtre SEIK (Singular Evolutive
Interpolated Kalman filter) (Pham, 2001) sont aussi appliqués. Le filtre de Kalman d’ensemble est
également une alternative qui permet de réduire le cout en temps de calcul pour les systemes
importants non linéaires. Cette méthode est proposée pour la premiere fois par Evensen (1994) et
est corrigée par la suite par Burgers et al. (1998). Avec cette variante, une méthode de Monte Carlo
est appliquée pour créer un ensemble d’ébauches et un ensemble de vecteurs d’observation. C’est
a partir de ces ensembles que la matrice B est estimée (Evensen, 2003, 2004). Cette variante est
couramment appliquée puisque sa mise en ceuvre est relativement simple (van Loon et al., 2000 ;
Houtekamer et Mitchell, 2001 ; Hanea et al., 2004 ; Eben et al., 2005 ; Houtekamer et al., 2005 ;
Denby et al., 2008 ; Wu et al., 2008 ; Zubrow et al., 2008 ; van Velzen et Segers, 2010 ; Sandu et
Chai, 2011 ; Coman et al., 2012 ; Zhang et al., 2012 ; Candiani et al., 2013 ; Gaubert et al., 2014).

10.5 Méthodes variationnelles

Les méthodes variationnelles ont été introduites par Y. K. Sasaki pendant les années 1950
(Sasaki, 1958). Bien que les matrices B et R interviennent toujours dans la formulation variationnelle
du probleme, ces méthodes sont basées sur la théorie de 'optimisation. Au lieu de chercher a
déterminer la matrice K, comme c’est le cas dans la méthode BLUE ou le filtre de Kalman, ces
méthodes recherchent une solution optimale vis-a-vis d’une fonction de cout J. Cette fonction de
colt représente des quantités a minimiser. De maniere générale, les quantités & minimiser sont les

écarts aux observations et les écarts a 1’ébauche.
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10.5.1 3D-Var

La méthode 3D-Var traite les problémes qui font intervenir uniquement les dimensions spatiales.
Cette méthode consiste a rechercher la solution la plus probable vis-a-vis des erreurs d’ébauche et
d’observation. La solution recherchée minimise, au sens des moindres carrés, les écarts a ’ébauche et
aux observations. Ainsi, la solution optimale minimise la fonction de cotut J définie par I’expression
10.26 :

(X - xb>T B! (x - Xb> + E (y - Hx)'R™! (y — Hx)

J(x) =
) 2 (10.26)

DO | =

= J*(x) + J°(x)

ou x est un vecteur d’état. Cette fonction de cotut peut étre exprimée comme une somme d’une
fonction J°, relative aux écarts avec 1’ébauche, et d’une fonction J°, associée aux écarts avec les
observations. La fonction J pondere les écarts en fonction de la confiance portée aux différentes
données, quantifiée par les termes B~! et R™1. La solution qui minimise J est recherchée de maniére

itérative en calculant son gradient (équation 10.27).
AJ(x) =B~} <x - xb) ~H™R! (y - Hx) (10.27)

Dans la pratique, la solution est recherchée avec un nombre limité d’itérations. Généralement, le
nombre d’itérations est limité soit de maniere artificielle, soit & 'aide d’un critere relatif a la dé-
croissance de la norme du gradient AJ(x). Aussi, la solution déterminée est généralement une ap-
proximation de la solution optimale. Lorsque 'opérateur d’observation H est linéaire, les solutions
optimales pour la méthode BLUE et la méthode 3D-Var sont équivalentes (Bouttier et Courtier,
2002). Dans le cas de la méthode 3D-Var, la solution optimale x* est déterminée en recherchant la
solution qui vérifie I'égalité AJ(x*) = 0. L’avantage de cette méthode par rapport a la méthode
BLUE est la possibilité de prendre en compte un opérateur d’observation non linéaire en introduisant
I'opérateur tangent-linéaire de H.

Cette méthode a plusieurs variantes telles que les méthodes 3D-Var classique, 3D-Var FGAT
(First Guest at Appropriate Time) ou bien encore 3D-Var incrémental. Ces méthodes different
notamment dans 'utilisation des observations. La méthode 3D-Var FGAT (Massart et al., 2005 ;
Buehner et al., 2010 ; Massart et al., 2010) cherche la solution optimale a tous les pas de temps ou
des mesures sont disponibles. En revanche, la méthode 3D-Var classique (Lewis et Derber, 1985 ;
Talagrand, 1997 ; Buehner et al., 2010 ; Zhang et al., 2012) détermine une seule fois la solution
optimale sur une fenétre temporelle qui regroupe plusieurs pas de temps. Cela permet de réduire le
colt en temps de calcul. Pour ces méthodes, la solution optimale est recherchée pour la variable x.
Dans le cas de la méthode 3D-Var incrémental (Gauthier et al., 1999 ; Federico, 2013), la solution
optimale est cependant recherchée pour la variable dx = x—xP?. L’approche incrémentale est surtout
motivée par la réduction du cout en temps de calcul qu’elle permet dans le cadre de la méthode
4D-Var (Daget, 2007).



10.5. METHODES VARIATIONNELLES 189

10.5.2 4D-Var

La méthode 4D-Var est la généralisation de la méthode 3D-Var avec la dimension temporelle.
Cette méthode recherche les solutions optimales sur l’ensemble des pas de temps d’une fenétre
temporelle. L’ensemble de ces solutions est appelé trajectoire. Ainsi, cette méthode exploite les
observations réparties sur l'espace et sur le temps. La méthode 4D-Var prend notamment en compte
la dynamique du systéeme a l'aide d’un modele d’évolution, représenté par la matrice My_,;, qui
permet de propager I'état du systeme d’un temps ¢y & un temps t; (équation 10.28, bien qu’il soit
généralement non linéaire, le modele d’évolution est ici considéré linéaire pour simplifier). Aussi, la
solution optimale est physiquement plus cohérente et sa trajectoire est plus lisse et plus proche de

I’ensemble des observations (Daget, 2007).
X; = MO%iX (1028)

La variante de la méthode 4D-Var appelée 4D-Var classique suppose que le modele d’évolution
My_,; est parfait. Pour cette variante, la fonction de colt J peut s’exprimer comme la somme d’une
fonction JP relative & ébauche et d’une fonction J° associée aux observations. Comme avec la

méthode 3D-Var, la fonction JP est définie avec Pexpression 10.29.
1
JP(x) = Q(X —xP)TB7(x — xP) (10.29)

Cependant, la fonction J° s’exprime en fonction des vecteurs d’observation y; et des matrices de
covariance des erreurs d’observation Rj; relatifs aux différents instants t; (i=0,1,2,...,T') (équation
10.30).

Jox) = (yi — Hixi) 'Ry (yi — Hix;)

=0 (10.30)
T

(vi — H;Mox) "R (y; — HMo_x)
0

N =

1
2

Aussi, minimiser la fonction de coiit J revient a chercher la solution optimale x* a l'instant ¢
qui conduit le modele d’évolution a fournir une trajectoire optimale au sens des moindres carrés
sur I'ensemble des pas de temps d’une fenétre temporelle. Cette solution optimale est obtenue en

recherchant le vecteur d’état pour lequel le gradient AJ(x) (équation 10.31) est nul.

T

AJ(x) =B~} (x . xb) S ML HTR (vi — HiMoix) (10.31)
i=0

Dans le cas de la méthode 4D-Var classique, la recherche de la solution optimale n’est pas directe

et est plus complexe que dans le cas de la méthode 3D-Var car le modele d’évolution intervient

dans 'expression de J°. Cette recherche peut étre réalisée en utilisant une méthode de descente

itérative. De méme, le gradient AJ(x) est couramment recherché avec un modele adjoint (Elbern
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et Schmidt, 1999 ; Elbern et al., 2000 ; Elbern et Schmidt, 2001 ; Hoelzemann et al., 2001 ; Wu
et al., 2008 ; Bocquet, 2012). Bien que la détermination du modele adjoint soit plus complexe,
cette approche est plus efficace pour évaluer le gradient de la fonction J (Daget, 2007). Lorsque
I'opérateur d’observation H et le modele d’évolution Mg_,; sont linéaires, la solution optimale de
la méthode 4D-Var classique pour le dernier pas de temps de la fenétre temporelle (sur laquelle
I'assimilation est effectuée) est équivalente a la solution optimale du filtre de Kalman (Bouttier et
Courtier, 2002).

Il existe également d’autres variantes de la méthode 4D-Var. La méthode 4D-Var a contrainte
faible (Derber, 1989 ; Bennett et al., 1998 ; Lee et Marotzke, 1998 ; Vidard, 2001) considere que
le modele d’évolution n’est pas parfait. Ainsi, la fonction de cotut J prend également en compte les
erreurs relatives au modele d’évolution M_,;. De méme, il existe la formulation incrémentale de la
méthode 4D-Var (Courtier et al., 1998 ; Rabier et al., 2000 ; Daget, 2007) qui permet de réduire le
cotut en temps de calcul du gradient de J. Dans ce cas, la fonction J est minimisée par rapport a la

variable dx = x — xP.

10.6 Conclusion

Les méthodes d’assimilation de données combinent des données modélisées et des observations
afin de déterminer la meilleure estimation possible de 1’état d’un systeme. Celles-ci difféerent no-
tamment dans la complexité de la théorie, dans la difficulté de 'implémentation et dans le cotit en
temps de calcul. Ces méthodes se différencient également dans la maniere de définir la notion de
meilleure estimation. La méthode de débiaisement considere que la meilleure estimation est celle
qui est associée a un biais nul vis-a-vis de ’état réel. Cependant, la méthode BLUE, le filtre de
Kalman et les méthodes variationnelles cherchent globalement une estimation qui minimise 1’erreur
quadratique vis-a-vis de I’état réel. De méme, certaines méthodes prennent uniquement en compte
les dimensions spatiales du probleme (débiaisement, BLUE, 3D-Var) alors que d’autres tiennent
également compte de la dimension temporelle (filtre de Kalman et 4D-Var).

Dans le cadre de ce projet de recherche, nous appliquons ’approche d’assimilation de données

pour évaluer la qualité de Dair a I’échelle urbaine. Ceci fait 'objet du prochain chapitre.



Chapitre 11

Assimilation de données avec le
modele SIRANE

Les premieres applications des méthodes d’assimilation de données (AD) dans le domaine de la
qualité de I’air sont apparues a la fin des années 1990 (Elbern et al., 1997 ; Elbern et Schmidt, 1999 ;
Elbern et al., 2000 ; Segers et al., 2000 ; van Loon et al., 2000). Ces méthodes sont couramment
appliquées avec des modeles de qualité de 'air a méso-échelle (Blond et al., 2003 ; McKeen et al.,
2005 ; Wilczak et al., 2006 ; Denby et al., 2008 ; Kang et al., 2008 ; Wu et al., 2008 ; Frydendall
et al., 2009 ; Tombette et al., 2009 ; Candiani et al., 2010 ; Borrego et al., 2011 ; Messina et al.,
2011 ; Wang et al., 2011 ; Kumar et al., 2012 ; Zhang et al., 2012 ; Candiani et al., 2013 ; Monteiro
et al., 2013 ; Silver et al., 2013a) mais elles le sont encore peu avec des modeles a 1’échelle urbaine
(Tilloy et al., 2013). Dans ce travail de these, trois méthodes d’AD sont appliquées avec le modele
SIRANE afin d’évaluer la qualité de ’air a I’échelle urbaine. SIRANE est un modeéle quasi-statique,
c’est-a-dire que les estimations relatives & un instant ¢ n’ont (quasiment) pas d’influence sur les
résultats associés au pas de temps suivant ¢+ 1. Aussi, il n’est pas nécessaire d’utiliser des méthodes
d’AD qui prennent en compte un modele d’évolution. La premiere méthode utilisée est la méthode
de débiaisement. La deuxiéeme méthode consiste a moduler la contribution des sources pour réduire
les écarts entre les estimations du modele et les mesures. Cette méthode est par la suite appelée
modulation de la contribution des sources (MCS). La troisieme méthode est la méthode BLUE.
Celle-ci est la seule qui a déja été appliquée avec un modele urbain de qualité de lair (Tilloy et al.,
2013). La méthode 3D-Var n’est pas utilisée dans ce projet de recherche car la solution optimale
avec cette méthode est identique a celle de la méthode BLUE, lorsque l'opérateur d’observation H
est linéaire (Bouttier et Courtier, 2002).

Dans ce chapitre, nous commencons par présenter ’approche utilisée pour évaluer les méthodes
d’AD (section 11.1). Ensuite, nous décrivons les trois méthodes d’AD et analysons les résultats
obtenus avec celles-ci sur le cas d’étude 2008 (sections 11.2, 11.3 et 11.4). Dans les sections 11.2
a 11.4, nous étudions également I'influence du nombre et des types de mesures utilisées lors de

'assimilation. Enfin, nous comparons les différentes méthodes d’AD (section 11.5).
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11.1 Approche utilisée pour évaluer les méthodes d’assimilation

de données

Il existe trois approches principales pour évaluer les méthodes d’assimilation de données (Car-
nevale et al., 2015). Ces trois approches ont pour objectif d’évaluer les performances des méthodes
d’AD sur les points de 'espace ou il n’y a pas d’observations. L’approche dite approche de groupes
consiste a séparer ’ensemble des capteurs en deux groupes distincts et a utiliser les mesures fournies
par le premier groupe de capteurs pour I’AD. Ensuite la méthode d’AD est évaluée en comparant les
estimations (obtenues & 'issue de ’AD) aux mesures associées au second groupe de capteurs. Avec
cette approche, I’évaluation de la méthode d’AD dépend néanmoins des deux groupes de capteurs
définis. Carnevale et al. (2015) proposent une extension de cette approche. L’approche de Carnevale
et al. (2015) consiste a répéter 1'approche de groupes N, fois en sélectionnant a chaque fois de
maniere aléatoire N, capteurs a utiliser pour la comparaison. Finalement, les résultats conduisant
au plus mauvais RMSE (pour chaque station) lors de la comparaison sont considérés comme les
résultats représentatifs de I’AD. Il existe également I’approche appelée validation croisée. Cette ap-
proche consiste a effectuer I’AD en utilisant les mesures associées a m — 1 capteurs (m est le nombre
de capteurs disponibles) et & comparer les résultats et les mesures relatives a la derniere station. Ce
processus est répété pour chaque station. Dans ce projet de these, les méthodes d’AD sont évaluées
avec cette approche de validation croisée, qui est couramment utilisée dans le domaine de la qualité
de lair (Lefohn et al., 1988 ; Atkins et Lee, 1995 ; Van Leeuwen et al., 1996 ; Blond et al., 2003 ;
Horalek et al., 2006 ; Tilloy et al., 2013).

Les méthodes d’AD sont évaluées sur le cas d’étude 2008. Pour cette étude, les mesures de
concentration et les estimations associées a la simulation SIRANE de référence (a chaque pas de
temps t) constituent respectivement le vecteur d’observation et 1’ébauche. Il convient de signaler que
la matrice H, permettant de trouver 1’équivalent de 1’ébauche dans I’espace des observations, est
composée uniquement de 0 et de 1 car la simulation SIRANE de référence fournit des estimations

a 'emplacement des stations de mesure.

11.2 Débiaisement

11.2.1 Estimation des variables de débiaisement et d’ajustement

La méthode de débiaisement consiste a supprimer le biais de 1’ébauche, vis-a-vis des mesures,
afin de fournir une analyse qui ne soit pas biaisée. Pour appliquer cette méthode, il est nécessaire de
déterminer soit la variable de débiaisement € (équation 10.3), soit la variable d’ajustement 7 (équa-
tion 10.4). Dans ce travail de these, les deux approches sont appliquées. Pour chaque alternative,
le biais est supposé uniforme spatialement. La premiere alternative que nous utilisons associe la
variable de débiaisement & I’écart moyen (biais) entre les concentrations mesurées et les concentra-
tions modélisées équivalentes (relatives aux mémes points de I'espace que les mesures). Avec cette

alternative, appelée Déb-Diff par la suite, I'analyse est déterminée a chaque pas de temps ¢ avec
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I’équation 11.1 :
x2 =xP + E,, (yt - Htx]f) (11.1)

ou E,,, est une matrice de taille n x m; avec tous les éléments égaux a 1/m; (m; est le nombre d’ob-
servations au temps t). La seconde alternative que nous appliquons définit la variable d’ajustement
comme le rapport entre la concentration moyenne mesurée et la concentration moyenne modélisée
(moyenne sur les concentrations modélisées aux points de mesure). Aussi, cette alternative, nommée

Déb-Rap dans ce rapport, détermine ’analyse a chaque instant ¢ avec la relation 11.2.

i = xp L (11.2)
Htxt

Contrairement a la premiere alternative, celle-ci garantit la positivité des résultats. Avec la méthode

Déb-Diff, les résultats sont seuillés & zéro (valeur minimale).

11.2.2 Influence du nombre et des types de capteurs utilisés avec la méthode

de débiaisement

L’objectif de cette sous-section est d’analyser l'influence du nombre et des types de mesures
utilisées lors de I’AD avec la méthode de débiaisement. Cette étude est effectuée sur le cas d’étude

2008. La premiere analyse consiste a étudier la variation de ’erreur type, associée aux résultats de

301
A Déb-DIff (PM,,)
+ Déb-Rap (PM,,)
14 A Déb-Diff (NO,)
_ + Déb-Rap (NO,)
“PE | A
£ 20 *4a
E! $4440040400
S A
v -
) + 4
= + A 4
" tri44444
10
>
o
O ) ) l ) ) I ] ] I | ] I ) ) I
0 3 6 9 12 15

Nombre de mesures

FIGURE 11.1 — Erreur type moyenne (RMSE moyen) en fonction du nombre de mesures utilisées
avec la méthode de débiaisement sur le cas d’étude 2008
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I’AD, en fonction du nombre de mesures utilisées (lors de ’'AD). Pour chaque station, les concen-
trations sont évaluées avec la méthode de débiaisement en utilisant les mesures de N, capteurs,

qui sont identiques a tous les pas de temps (N, = 1,2,...,m — 1). Ceci est effectué pour toutes les
(m—1)!

Nyl(m —1— N,)!

convient de préciser que cette analyse est effectuée uniquement pour les pas de temps ou toutes les

combinaisons de N, capteurs). Il

combinaisons possibles de N, capteurs (il existe

stations fournissent des mesures. Le RMSE moyen en fonction du nombre de mesures utilisées lors
de I’AD avec les méthodes Déb-Diff et Déb-Rap est indiqué sur la figure 11.1 (pour chaque valeur
de N, la moyenne est effectuée sur tous les RMSE, quelle que soit la station, associés a l'utilisation
de N, mesures lors de I’AD). Pour les deux polluants, la variation du RMSE moyen en fonction de
N, est similaire avec les deux méthodes. Globalement, plus IV, est élevé plus le RMSE moyen est
faible (bon). Pour les PM;,, le RMSE moyen diminue de 3.70 ug.m™> entre N, = 1 et N, = 11.
De méme, il diminue de 7.10 ug.m™> entre N, = 1 et N, = 15 dans le cas du NO,. Néanmoins, il
convient de noter que le RMSE moyen est relativement constant a partir d’un certain de nombre
de capteurs Ngeyi. Aussi, la diminution du RMSE moyen est significative jusqu’a Ny = 6 pour
les PM, et jusqu’a Ngeyi = 9 pour le NO,.

Le RMSE associé a la station Lyon centre en fonction du nombre de mesures utilisées (pour
toutes les combinaisons) avec la méthode Déb-Rap est indiqué sur la figure 11.2. On note que plus
N, est important plus le RMSE, o, n, est faible (RMSE,;,4, N, correspond au RMSE le plus élevé
en utilisant N, mesures). On constate néanmoins que le RMSE relatif & N, = m — 1 est plus
important que certains RMSE qui sont associés a des valeurs de N, plus faibles. Le RMSE le plus

faible est notamment associé a N, = 2 pour les PM; et & N, = 5 pour le NO,. Aussi, bien qu’il soit
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FIGURE 11.2 — Erreur type (RMSE) associée a la station Lyon centre en fonction du nombre de
mesures utilisées avec la méthode Déb-Rap sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM;, (a) et au NO,

(b)
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globalement préférable d’utiliser un nombre important de mesures lors de ’AD, le RMSE peut étre
localement plus satisfaisant en utilisant uniquement certains capteurs avec la méthode Déb-Rap (le
constat est similaire pour les autres stations et pour la méthode Déb-Diff mais les résultats ne sont
pas indiqués dans le rapport).

Ce constat suggere qu'il existe des combinaisons de capteurs, & utiliser lors de I’AD, plus per-
tinentes que d’autres en fonction de ’endroit ou 'on souhaite estimer les concentrations. Aussi, la
deuxieme analyse consiste & étudier I'influence des types de capteurs utilisés lors de ’AD. Pour cette
analyse, la méthode de débiaisement est appliquée avec trois filtres de capteurs différents. Avec le
premier filtre, nommé F-Type, la concentration & une certaine station est estimée en utilisant uni-
quement les mesures fournies par les stations qui ont la méme typologie (trafic, urbain, industrie,
fond). Avec le second filtre, appelé F-Dist, elle est évaluée en utilisant seulement les observations
des stations qui se situent & une distance inférieure a une distance caractéristique l.. La valeur [, est
égale a 7.7km dans notre étude. Cette valeur est relativement grande afin de pouvoir effectuer une
AD pour chaque station. Avec le troisieme filtre, nommée F-Corr, la concentration a une certaine
station est déterminée en utilisant uniquement les mesures des stations pour lesquelles les concen-
trations modélisées sont fortement corrélées avec celles associées a cette méme station. Ainsi, les
stations utilisées sont celles qui ont un coefficient de corrélation (avec la station analysée) supérieur
a un coefficient de corrélation caractéristique p.. Dans notre étude, p. est égal a 0.94 dans le cas des
PM;, et & 0.90 dans le cas du NO,. Ces valeurs sont également définies de fagon a pouvoir appliquer
la méthode de débiaisement pour chaque capteur. A l'instar de la premiere analyse, celle-ci est ef-
fectuée uniquement pour les instants ou tous les capteurs fournissent une mesure. Le RMSE moyen
(obtenu par une moyenne sur I'ensemble des capteurs) a l'issue de I’AD en fonction des trois filtres
de capteurs est indiqué dans le tableau 11.1. Pour les deux polluants, les RMSE moyens associés
a I'utilisation d’un filtre de capteurs sont globalement comparables a celui obtenu en utilisant 1’en-

semble des capteurs disponibles lors de ’AD (aucun filtre n’est utilisé mais ’approche de validation

MSE m3
Méthode Filtre RMSE moyen [ug.m ]
PM;, NO,

aucun 10.59 17.17

Déb.Diff F-Type 11.28 17.22
F-Dist 10.81 17.45

F-Corr 10.50 17.95

aucun 11.46 17.58

Déb-Rap F-Type 11.93 17.34
F-Dist 11.43 17.87

F-Corr 10.86 17.77

TABLE 11.1 — Erreur type moyenne (RMSE moyen) en fonction des filtres de capteurs appliqués
avec les méthodes Déb-Diff et Déb-Rap sur le cas d’étude 2008
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croisée est appliquée). Ceci signifie a priori que ces trois filtres de capteurs ne sont pas pertinents.
Néanmoins, ces résultats montrent encore une fois que I'utilisation d’un nombre limité de mesures
lors de I’AD peut potentiellement conduire & des résultats comparables & ceux obtenus en utilisant

le nombre maximal de capteurs disponibles.

11.2.3 Résultats de la méthode de débiaisement sur le cas d’étude 2008

La méthode de débiaisement est évaluée sur le cas d’étude 2008 en effectuant une validation
croisée sur tous les pas de temps. Il convient de rappeler que la méthode Déb-Diff ne garantit
pas la positivité des concentrations. Pour le cas d’étude 2008, la proportion des concentrations
initialement négatives (remplacées par zéro par la suite) a 'issue de l'assimilation de données est
approximativement de 1 % pour les deux polluants. Les performances statistiques globales associées
a la méthode de débiaisement sur le cas d’étude 2008 sont indiquées dans les tableaux 11.2 et 11.3.
Pour les deux polluants, les performances statistiques globales des méthodes Déf-Diff et Déf-Rap
sont relativement similaires. Le biais moyen (Bias moyen) et le biais fractionnel moyen (FB moyen)

sont notamment relativement proches de zéro (valeur optimale pour ces indices statistiques). Cela

, Em G Bias RMSE ™ \vise o FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen
hem ] [ugm—3] [ug.m3] moyen ug.m 9] moyen  moyen — moyen
SIRANE 33.96 -4.36 -0.14 13.95 0.20 0.83 0.90
Déb-Diff 29.60 29.59 0.00 0.00 11.28 0.15 0.88 0.92
Déb-Rap 29.60 0.00 0.00 10.48 0.12 0.90 0.95

TABLE 11.2 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,, associées
a la simulation SIRANE de référence et a la méthode de débiaisement (¢, : concentration moyenne
mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur
type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les
valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |[FB| < 0.67, RMSE < ¢,
NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

, cm % Bias g RMSE \niep 0 mace
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

[gm™®] [pgm?) [pgm=3] "V (g MOYOR Tmovem moven

SIRANE 38.79 3.39 0.06 20.83 0.26 0.69 0.81

Déb-Diff 42.18 42.27 -0.09 -0.04 17.55 0.19 0.80 0.84

Déb-Rap 42.13 0.05 -0.03 17.13 0.17 0.81 0.87

TABLE 11.3 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées
a la simulation SIRANE de référence et a la méthode de débiaisement (¢, : concentration moyenne
mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur
type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les
valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,
NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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est cohérent avec le fait que ces méthodes cherchent a fournir des estimations non biaisées vis-a-vis
des mesures. Les performances statistiques globales de ces méthodes sont satisfaisantes pour les
deux especes puisque ’ensemble des criteres de qualité relatifs aux indices statistiques est vérifié.
De méme, elles sont plus satisfaisantes que celles associées a la simulation SIRANE de référence.
Dans le cas des PM;,, le RMSE moyen et le coefficient de corrélation moyen sont respectivement
améliorés (par rapport a la simulation SIRANE de référence) de 19 % et 6 % avec la méthode
Déb-Diff et de 25 % et 8 % avec la méthode Déb-Rap. Dans le cas du NO,, ils sont améliorés de
16 % avec la méthode Déb-Diff et de 18 % et 17 % avec la méthode Déb-Rap.

Pour les deux polluants, le meilleur RMSE moyen avec la méthode de débiaisement est obtenu
avec la méthode Déb-Rap. Les performances statistiques associées a cette méthode sur le cas d’étude
2008 relatif aux PM;, sont indiquées sur le tableau 11.4. Bien qu’il soit nul en moyenne, localement
le biais est parfois sensiblement moins satisfaisant, notamment pour les stations de type trafic et
urbain. Rappelons que le biais de I’ébauche, vis-a-vis des mesures, est supposé uniforme spatialement
avec cette méthode d’AD. Or, les résultats associés a la simulation SIRANE de référence, qui
constituent ’ébauche pour le cas d’étude 2008, indiquent que ce n’est pas le cas (section 5.4.1). Ceci
explique le fait que les estimations a 'issue de I’AD soient (encore) biaisées, malgré le fait que cette
méthode a pour but de fournir des estimations qui ne le soient pas. Globalement, les meilleures
performances statistiques sont associées aux stations de type fond et industrie. En revanche, les
plus mauvaises sont généralement associées aux stations de type trafic. Localement, les performances

statistiques sont néanmoins satisfaisantes pour tous les capteurs car ’ensemble des criteres de qualité

Type Capteur Cm_3 @ _3 B1as_3 FB RMSE, NMSE r FAC2
[ngm™] [ugm™] [ug.m "] [ng.m™]

AT 42.34 35.91 6.43 0.16 20.33 0.27 0.72 0.92

Trafic BER 30.10 37.70 -7.60 -0.22 12.82 0.14 091 0.95
GC 36.19 31.58 4.61 0.14 15.76 0.22 0.90 0.87

LP 35.83 31.10 4.73 0.14 12.18 0.13 0.88 0.94

Urbain LC 28.42 35.74 -7.31 -0.23 11.42 0.13 0.92 0.95
VeV 27.03 29.44 -2.41 -0.09 7.72 0.07 0.93 0.97

Industrie FEY 28.86 25.80 3.07 0.11 8.96 0.11 0.90 0.96
STF 27.51 28.22 -0.71 -0.03 7.31 0.07 092 0.98

CcoT 23.77 23.74 0.03 0.00 6.46 0.07 093 0.97

Fond GEN 25.02 27.30 -2.28 -0.09 7.24 0.08 0.93 0.96
STE 23.50 23.17 0.33 0.01 7.00 0.09 0.92 0.98

TER 26.61 25.51 1.10 0.04 8.54 0.11 0.90 0.96

Moyenne 29.60 29.60 0.00 0.00 10.48 0.12 0.90 0.95

TABLE 11.4 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,,, associées a la
concentration moyenne modélisée,

méthode Déb-Rap (¢, :

Bias

concentration moyenne mesurée, ¢, :
: biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,

r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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associés aux indices statistiques est vérifié.

Les performances statistiques associées a la méthode Déb-Rap sur le cas d’étude 2008 relatif au
NO, sont indiquées sur le tableau 11.5. Encore une fois, bien que le biais moyen est relativement
proche de zéro (0.05), localement il est généralement moins satisfaisant. La raison pour laquelle
les résultats obtenus avec cette méthode de débiaisement sont (encore) biaisés est similaire & celle
évoquée dans le cas des PM,,. Globalement, les meilleures et les plus mauvaises performances sta-
tistiques sont respectivement associées aux stations de type urbain et aux stations de type trafic.
Localement, les performances statistiques sont cependant satisfaisantes pour ’ensemble des stations
sauf pour la station A7 sud lyonnais (A7). Pour cette station, elles ne sont pas totalement satis-

faisantes car le coefficient de corrélation (r) ne vérifie pas le critere de qualité associé a cet indice

statistique.
Type Capteur Cm_3 “ _3 B1as_3 FB RMSE) NMSE r FAC2
[mgm™] [pgm™] [pg.m™”] [ng-m™]
A7 79.05 71.75 7.30 0.10 41.37 0.30 0.56 0.78
BER 52.50 57.58 -5.08 -0.09 16.42 0.09 0.83 0.94
Trafic GAR 74.06 60.78 13.28 0.20 27.89 0.17 0.80 0.94
GC 47.06 43.31 3.75 0.08 19.83 0.19 0.79  0.90
LP 50.67 54.47 -3.80 -0.07 18.68 0.13 0.81 0.93
VAI 59.10 42.77 16.33 0.32 25.60 0.26 0.76 0.84
GER 38.08 39.20 -1.12 -0.03 10.77 0.08 0.90 0.95
Urbain LC 37.95 47.79 -9.84 -0.23 14.78 0.12 0.89 0.87
STJ 36.78 44.77 -7.98 -0.20 15.69 0.15 0.85 0.86
VeV 26.67 31.24 -4.57 -0.16 11.56 0.16 0.86 0.80
) FEY 33.84 34.35 -0.50 -0.01 13.60 0.16 0.77 0.87
Industrie
STF 35.35 35.76 -0.42 -0.01 12.98 0.13 0.88 0.90
coT 23.26 25.34 -2.08 -0.09 10.50 0.19 0.84 0.86
Fond GEN 33.36 34.84 -1.47 -0.04 13.69 0.16 0.78 0.84
STE 17.78 22.72 -4.94 -0.24 8.27 0.17 0.91 0.82
TER 29.41 27.50 1.91 0.07 12.50 0.19 0.78 0.86
Moyenne 42.18 42.13 0.05 -0.03 17.13 0.17 0.81 0.87

TABLE 11.5 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées a la
méthode Déf-Rap (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée,
Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée,
r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de
qualité : |Bias| < 0.33¢,, [FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

Les biais (Bias), les erreurs types (RMSE) et les coefficients de corrélation (r) associés a la
méthode Déb-Rap sur le cas d’étude 2008 sont comparés a ceux de la simulation SIRANE de
référence sur la figure 11.3. Dans le cas des PM;, les biais associés a la méthode Déb-Rap sont
meilleurs que ceux de la simulation SIRANE de référence pour la majorité des stations. Dans le
cas du NO,, ils sont plus satisfaisants uniquement pour la moitié des capteurs. De méme, la valeur

absolue du biais le moins satisfaisant est significativement plus faible (meilleure) apres ’AD pour
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FIGURE 11.3 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a la méthode Déb-Rap
et a la simulation SIRANE de référence (zone verte (rouge) : Déb-Rap est meilleur (plus mauvais)
que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : Déb-Rap est meilleur (plus mauvais) que SIRANE

de 20 %)
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les PM,, alors qu’elle est relativement comparable avant et apres 'AD pour le NO,. A l'issue de
I’AD, les biais sont supérieurs a ceux de la simulation SIRANE dans le cas des PM,;, mais ils sont
inférieurs dans le cas du NO,. Cela s’explique par le fait que la méthode Déb-Rap considere le
biais comme spatialement uniforme et qu’elle a été utilisée pour débiaiser la simulation SIRANE
de référence (ébauche) qui est associée a un biais moyen négatif (surestimation) pour les PM;, et
positif (sous-estimation) pour le NO,. Aussi, les résultats de la simulation SIRANE qui présentent
un biais négatif sont forcément associés & un biais moins satisfaisant apres ’AD dans le cas du
NO,. Pour les deux polluants, les erreurs types relatives a la méthode Déb-Rap sont sensiblement
plus faibles (meilleures) que celles de la simulation SIRANE pour la quasi totalité des stations. De
méme, le RMSE maximum est légérement plus faible (meilleur) aprés I’AD dans le cas des PMy,.
Il est cependant relativement similaire avant et apres ’AD dans le cas du NO,. Les coefficients de
corrélation relatifs a la méthode Déb-Rap sont également plus satisfaisants que ceux de la simulation
SIRANE de référence pour la majorité des capteurs. Le coefficient de corrélation minimum est plus

élevé (meilleur) apres I’AD pour les PM;, mais il est plus faible dans le cas du NO,.

11.3 Modulation de la contribution des sources (MCS)

11.3.1 Description de la méthode MCS

La méthode appelée modulation de la contribution des sources (MCS) suppose que les incer-
titudes associées aux estimations des modeles de qualité de l’air sont essentiellement dues & une
mauvaise modélisation des données d’émission. Aussi, la méthode MCS consiste & corriger (indirec-
tement) les données d’émission afin d’améliorer les résultats des modeles de qualité de l'air. Cette
correction est effectuée en modulant, de maniére optimale, la contribution des sources. Dans le cadre

de cette méthode, I’ébauche au temps ¢t peut s’exprimer sous la forme de I’équation 11.3 :
G
b b
xP=> xP, (11.3)
g

ol G est le nombre de groupes de sources et xg’t représente 1’ébauche associée a la contribution du
b
groupes de sources g. De méme, la méthode MCS associe ’analyse & une combinaison linéaire des

contributions des sources. Ainsi, 'analyse au temps ¢ est définie avec ’expression 11.4 :

G
X7 = Z agvtx';t (11.4)
9

ou ay; représente le coefficient de modulation relatif au groupe de sources g au pas de temps t. Pour
cette méthode d’AD, la meilleure estimation correspond a celle qui minimise I'erreur quadratique

vis-a-vis des observations, qui sont supposées parfaites (y = Hx"). Aussi, les coefficients Q¢ sont
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évalués a chaque pas de temps ¢ en minimisant la fonction de cout J définie par la relation 11.5 :

1 G T G

b b

J(ag, o,y at) = o yi — ZOég,thXg,t yi — Zagﬂthxg,t (11.5)
g g

olt my correspond au nombre de mesures disponibles a I'instant ¢. Ces coefficients oy ; sont alors

déterminés en résolvant le systeme d’équations 11.6.

(Hixp )T (HxP,) ... (HxP,) T (Hxg,) ot (ve)" (H;xP,)
: - : | = : (11.6)

(HixP ) (HexP,) ... (Hxg,)"(Hix2,) ) \acy (ve) " (Hixg,)

Lorsque le nombre d’observations m; est supérieur au nombre de groupes G, la détermination des
coefficients a4 est un probleme de moindres carrés. La méthode MCS est appliquée uniquement
dans le cas ou m; > G. Nous considérons que la contribution d’un groupe de sources doit étre
positive ou nulle. Aussi, la résolution du systeme 11.6 est effectuée avec la méthode de Lawson et
Hanson (1974) qui garantit la positivité des coefficients oy ;.

Le choix des groupes de sources est un parametre critique de la méthode MCS. Les groupes
de sources peuvent par exemple étre définis en fonction du secteur d’activité associé aux émissions
(transport, industrie, tertiaire, agriculture) ou bien encore en fonction de la localisation géographique
des sources. De méme, le nombre de groupes de sources G est un parametre important de la méthode
MCS. Si G est relativement faible, la correction de 1’ébauche sera associée un effet global. En
revanche, si G est relativement élevé, la correction sera surtout locale, vis-a-vis des capteurs utilisés

durant 1’assimilation de données.

11.3.2 Influence du nombre de capteurs et du nombre de groupes de sources

utilisés avec la méthode MCS

L’objectif de cette sous-section est d’analyser I'influence du nombre de capteurs et du nombre de
groupes de sources utilisés avec la méthode MCS. La premiere analyse consiste a étudier la variation
du RMSE en fonction du nombre de mesures utilisées (NN,) lors de l'assimilation de données. Cette
analyse est similaire a celle qui est décrite dans la sous-section 11.2.2. Pour cette analyse, la méthode
MCS est appliquée en considérant trois groupes de sources. Un groupe est relatif aux émissions
du trafic, un deuxiéme regroupe les émissions surfaciques (tertiaire, chauffage) et un troisieme est
associé a la concentration de fond et aux émissions ponctuelles. La méthode MCS est alors appliquée
en utilisant au minimum trois mesures lors de I’AD afin de garantir que m; > G. Il convient de noter
que la contribution des groupes de sources est évaluée en activant le module source apportionment
de SIRANE (section 6.3). La contribution en NO, est notamment estimée avec le modele SA-NOX
de ce module (sous-section 6.3.2). Le RMSE moyen en fonction du nombre de mesures utilisées avec
la méthode MCS sur le cas d’étude 2008 est indiqué sur la figure 11.4. La variation du RMSE moyen

est relativement comparable pour les deux polluants. Globalement, plus N, est élevé plus le RMSE
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FIGURE 11.4 — Erreur type moyenne (RMSE moyen) en fonction du nombre de mesures utilisées
avec la méthode MCS sur le cas d’étude 2008

moyen est bon. Le RMSE moyen diminue de 11.90 pg - m™ entre N, = 3 et N, = 11 pour les PM;,
et de 20.00 pug - m ™2 entre N, = 3 et N, = 15 pour le NO,. A l'instar de la méthode de débiaisement,
le RMSE moyen est néanmoins relativement stable a partir d’un certain nombre de mesures Nggy;.
Dans le cas des PM;,, le RMSE moyen diminue significativement jusqu’a Ngeyui = 9. Dans le cas
du NO,, il réduit sensiblement jusqu’a Ngeuip = 13.

La seconde analyse consiste a évaluer la variation du RMSE moyen (obtenu par une moyenne
sur l’ensemble des capteurs) en fonction du nombre de groupes de sources utilisés (G) avec la
méthode MCS. Pour effectuer cette analyse, sept groupes de sources sont définies, notamment en
fonction des trois zones schématisées sur la figure 11.5. Un groupe inclut la concentration de fond et
I’ensemble des sources ponctuelles (sur I’ensemble du domaine). Trois autres groupes sont associés
aux émissions du trafic. De méme, trois autres groupes sont relatifs aux sources surfaciques. Chacun
d’entre eux correspond aux émissions (trafic ou surfacique) dans 'une des trois zones. A partir
de ces sept groupes initiaux, il est possible de former G groupes de sources en les recombinant
(G=1,2,..,7). Pour G =1 et G =7, 1l existe une seule combinaison pour former un seul groupe
de sources (combiner I’ensemble des groupes initiaux) ou sept groupes de sources (considérer chacun
des groupes de sources initiaux). En revanche, il existe plusieurs combinaisons pour former G groupes
de sources pour G allant de 2 a 6. L’ensemble de ces combinaisons est considéré pour cette analyse. Il
convient de signaler que la méthode MCS est appliquée, dans le cadre de cette analyse, en effectuant

une validation croisée (m — 1 mesures sont utilisées lors de ’AD). De méme, la validation croisée
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FIGURE 11.5 — Représentation des trois zones utilisées (rouge, verte et bleue) pour définir les sept
groupes de sources (les croix blanches indiquent les emplacements des capteurs)
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FIGURE 11.6 — Erreur type moyenne (RMSE moyen) en fonction du nombre de groupes de sources

utilisés avec la méthode MCS sur le cas d’étude 2008
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est réalisée uniquement pour les pas de temps ou tous les capteurs fournissent des observations. Le
RMSE moyen en fonction du nombre de groupes de sources utilisés avec la méthode MCS sur le cas
d’étude 2008 est indiqué sur la figure 11.6. Globalement, plus G est important moins le RMSE moyen
est bon. Rappelons que le RMSE moyen est estimé apres avoir effectué une validation croisée. Par
conséquent, les coefficients ay; de I’équation 11.4 sont estimés uniquement en fonction des données
(mesurées et modélisées) associées aux autres stations (sans prendre en compte celles relatives a la
station analysée). Aussi, les résultats indiquent qu’en moyenne les estimations associées a la station
analysée sont moins bonnes lorsque G est important bien que celles relatives aux stations utilisées
lors de I’AD soient plus satisfaisantes. Bien évidemment les résultats obtenus avec cette méthode,
sur le cas d’étude 2008, dépendent aussi des groupes de sources définis pour ’AD. Cependant, cet

aspect n’est pas étudié dans ce travail de these.

11.3.3 Résultats de la méthode MCS sur le cas d’étude 2008

La méthode MCS est évaluée sur le cas d’étude 2008 en effectuant une validation croisée sur tous
les pas de temps. Cette méthode est appliquée en utilisant trois groupes de sources : 1) émissions du
trafic, 2) émissions surfaciques et 3) concentration de fond et sources ponctuelles. Les performances

statistiques globales associées & la méthode MCS sont indiquées dans les tableaux 11.6 et 11.7. Dans

, Cm G Bias = pg RMSE - \yvep FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

gm?] [gm?] [pgm=?] T [ugm3) TR moven o moven

SIRANE 99 60 33.96 -4.36 -0.14 13.95 0.20 0.83 0.90

MCS 29.58 0.02 -0.01 10.27 0.12 0.90 0.96

TABLE 11.6 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,, associées
a la simulation SIRANE de référence et a la méthode MCS (¢, : concentration moyenne mesurée,
¢, : concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type,
NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en
rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |[FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)

, cm @ Bias B MSE hsE r FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen
wgm ¥ [ugm ] [ug.m ] moyen ugm ] moyen  moyen  moyen
SIRANE 1918 38.79 3.39 0.06 20.83 0.26 0.69 0.81
MCS ' 42.44 -0.26 -0.03 17.79 0.19 0.80 0.85

TABLE 11.7 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées a
la simulation SIRANE de référence et a la méthode MCS (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, :
concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE :
erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge
ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,, |FB| < 0.67, RMSE < &, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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les deux cas (PM;, et NOy), le biais moyen (Bias moyen) et le biais fractionnel moyen (FB moyen)
sont relativement proches de zéro (valeur optimale pour ces deux indices statistiques). De méme,
les performances statistiques globales associées a la méthode MCS sont satisfaisantes pour les deux
polluants car ’ensemble des criteres de qualité relatifs aux indices statistiques est vérifié. De plus,
elles sont meilleures que celles associées a la simulation STRANE de référence. Le RMSE moyen et le
coefficient de corrélation moyen sont respectivement améliorés (vis-a-vis de la simulation SIRANE)
de 26 % et de 8 % dans le cas des PM;,. Dans le cas du NO, ils sont respectivement améliorés de
15 % et de 16 %.

Les performances statistiques locales (pour chaque station) associées a la méthode MCS sur le
cas d’étude 2008 relatif aux PM;, sont indiquées dans le tableau 11.8. Bien qu’il soit relativement
proche de zéro en moyenne, localement le biais est parfois sensiblement plus mauvais, notamment
aux stations de type trafic. Dans le cas des PM,, les plus mauvaises performances statistiques sont
généralement associées aux stations de type trafic. Celles associées aux autres types de stations
sont relativement comparables. Localement, les performances statistiques sont satisfaisantes pour
tous les capteurs car tous les criteres de qualité relatifs aux indices statistiques sont vérifiés. Les
performances statistiques locales associées a la méthode MCS sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,
sont indiquées dans le tableau 11.9. Encore une fois, les biais sont généralement moins satisfaisants
que le biais moyen, qui est relativement proche de zéro, notamment pour les stations de type trafic et
urbain. Globalement, les performances statistiques sont comparables pour tous les types de stations.

Localement, les performances statistiques sont satisfaisantes pour I’ensemble des capteurs, excepté

Type Capteur Cm_3 @ _3 B1as_3 FB RMSE, NMSE r FAC2
[ngm™] [ugm™] [ug.m "] [ng.m™]

A7 42.34 38.22 4.12 0.10 21.53 0.29 0.67 0.91

Trafic BER 30.10 36.62 -6.52 -0.20 12.08 0.13 091 097

GC 36.19 29.10 7.09 0.22 17.08 0.28 0.90 0.86

LP 35.83 32.18 3.65 0.11 12.08 0.13 0.88 0.95

Urbain LC 28.42 32.82 -4.40 -0.14 9.89 0.10 092 0097

VeV 27.03 27.74 -0.71 -0.03 7.16 0.07 094 0.98

) FEY 28.86 27.22 1.64 0.06 8.34 0.09 091 0097
Industrie

STF 27.51 28.13 -0.61 -0.02 7.17 0.07 093 0.98

coT 23.77 25.38 -1.61 -0.07 6.37 0.07 094 0097

Fond GEN 25.02 27.46 -2.44 -0.09 6.63 0.06 095 0097

STE 23.50 24.45 -0.95 -0.04 7.50 0.10 091 097

TER 26.61 25.62 0.99 0.04 7.43 0.08 093 097

Moyenne 29.60 29.58 0.02 -0.01 10.27 0.12 090 0.96

TABLE 11.8 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,,, associées a la
méthode MCS (&, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias :
biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coeffi-
cient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité :
|Bias| < 0.33¢,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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Cm [ Bias RMSE

Type Capteur hem—] [ugm=? [ug.m=] FB ug.m ] NMSE r FAC2
AT 79.05 72.39 6.66 0.09 40.33 0.28 0.56 0.79

BER 52.50 60.14 -7.64 -0.14 18.77 0.11 0.81 0.92

Trafic GAR 74.06 61.78 12.28 0.18 26.80 0.16 0.81 0.95
GC 47.06 43.41 3.65 0.08 19.39 0.18 0.79 0.90

LP 50.67 54.26 -3.59 -0.07  23.04 0.19 0.70 0.87

VAI 59.10 42.63 16.47 0.32 25.60 026 0.77 0.82

GER 38.08 39.47 -1.39 -0.04 9.95 0.07 091 0.96

Urbain LC 37.95 50.87 -12.92  -0.29 17.82 0.16 0.90 0.87
STJ 36.78 45.27 -8.48 -0.21 17.88 019 0.83 0.89

VeV 26.67 31.39 -4.72 -0.16 10.61 0.13 0.89 0.82

: FEY 33.84 34.23 -0.39 -0.01 12.94 0.14 0.80 0.89

Industrie

STF 35.35 35.59 -0.24 -0.01 12.50 0.12 0.88 0.93

COT 23.26 24.59 -1.33 -0.06 11.98 0.25 0.80 0.73

Fond GEN 33.36 34.73 -1.37 -0.04 13.22 0.15 0.80 0.86
STE 17.78 22.04 -4.26 -0.21 12.21 038 0.79 0.64

TER 29.41 26.27 3.14 0.11 11.57 0.17 0.82 0.83

Moyenne 42.18 42.44 -0.26 -0.03 17.79 0.19 0.80 0.85

TABLE 11.9 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées a la mé-
thode MCS (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentration moyenne modélisée, Bias :
biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coeffi-
cient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vérifient pas les criteres de qualité :
|Bias| < 0.33¢,, |[FB| <0.67, RMSE < ¢,,;, NMSE < 6, r > 0.60, FAC2 > 0.30)

pour les stations A7 sud lyonnais (A7) et Lyon centre (LC). Pour ces deux stations le coefficient de
corrélation ou le biais ne vérifie pas le critere de qualité associé a l'indice statistique.

Les biais (Bias), les erreurs types (RMSE) et les coefficients de corrélation (r) relatifs a la
méthode MCS sur le cas d’étude 2008 sont comparés a ceux de la simulation SIRANE de référence
sur la figure 11.7. Dans le cas des PM,, les biais relatifs a la méthode MCS sont meilleurs que ceux
associés a la simulation SIRANE de référence pour la majorité des capteurs. Dans le cas du NO,, ils
sont plus satisfaisants uniquement pour la moitié des capteurs. De plus, la valeur absolue du biais
le moins satisfaisant est sensiblement plus faible (meilleure) apres I’AD pour les PM;, mais elle est
relativement similaire avant et apres I’AD pour le NO,. Pour les deux polluants, les erreurs types
relatives & la méthode MCS sont généralement plus satisfaisants que celles de la simulation SIRANE
de référence. Dans les deux cas (PM;, et NO,), le RMSE maximum est néanmoins globalement du
méme ordre de grandeur avant et apres ’AD. De méme, les coefficients de corrélation associés &
la méthode MCS sont plus satisfaisants que ceux de la simulation SIRANE de référence pour la
majorité des stations, quel que soit le polluant. Cependant, le coefficient de corrélation minimum

est relativement similaire avant et apres I’application de la méthode MCS pour les deux especes.
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FIGURE 11.7 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a la méthode MCS
et a la simulation SIRANE de référence (zone verte (rouge) : MCS est meilleur (plus mauvais) que
SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : MCS est meilleur (plus mauvais) que SIRANE de 20 %)
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11.4 Best Linear Unbiased Estimator (BLUE)

La méthode BLUE détermine la meilleure estimation de I’état d’un systeme en fonction des

erreurs d’ébauche et d’observation (équations 11.7 et 11.8).
xa:xb—l—K(y—HXb) (11.7)

K =BHT'(HBH" + R)! (11.8)

Pour appliquer cette méthode, il est nécessaire de modéliser les matrices B et R associées respec-
tivement aux covariances des erreurs d’ébauche et d’observation. Par la suite, ces matrices sont

supposées stationnaires.

11.4.1 Modélisation des covariances des erreurs d’observation

Dans notre étude, nous considérons que les erreurs d’observations relatives a deux points distincts
pi et pjx; ne sont pas corrélées car les observations sont fournies par des appareils de mesure
différents. Aussi, la covariance des innovations associées a deux points p; et p;»; correspond a la
covariance des erreurs d’ébauche relatives a ces deux mémes points. De méme, il est uniquement
nécessaire de déterminer les variances des erreurs d’observation. Généralement, ces variances sont
considérées uniformes pour toutes les stations de mesures (Blond et al., 2003 ; Frydendall et al.,
2009 ; Tombette et al., 2009 ; Wang et al., 2011 ; Kumar et al., 2012 ; Tilloy et al., 2013). Cependant
les erreurs de mesures dépendent des concentrations mesurées (Thunis et al., 2013 ; Tilloy et al.,
2013). Aussi, les variances des erreurs d’observation ne sont a priori pas uniformes pour les différentes
stations de mesures. La directive 2008/50/CE stipule que les données utilisées pour évaluer la qualité
de P’air doivent répondre & un certain seuil de qualité. Dans le cas des mesures fixes, I'incertitude
doit étre au maximum de 15 % pour le NO, et de 25% pour les PM;,. Dans ce travail de these,
nous faisons I’hypothese que la distribution de probabilité des erreurs d’observation (les observations
utilisées dans notre étude proviennent de stations fixes) est gaussienne et que 95 % de ces erreurs
est inférieur & 15 % de la concentration moyenne mesurée. Aussi, nous modélisons la matrice R avec
I’équation 11.9 :

R = diag(c?,03,...,02)

T
0.15 11.9
avec 1.960; = a Vit ( )

¢
ou yj,; correspond a concentration mesurée par le ™€ capteur au temps t et T est le nombre de pas
de temps (dans une distribution gaussienne centrée sur p et d’écart type o, 95 % des valeurs sont

situées entre u — 1.960 et pu + 1.960).
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11.4.2 Modélisation des covariances des erreurs d’ébauche

Dans notre étude, la matrice B est évaluée avec six modeles différents. Ces modeles évaluent
la covariance B;; des erreurs d’ébauche, relative aux points p; et p;, en fonction de la distance qui
sépare les points p; et p;, de la corrélation de I’ébauche entre ces deux points, des variances de
I’ébauche aux points p; et p; ou/et en fonction de la différence entre les concentrations moyennes
modélisées (ébauche) en ces deux points. L’estimation des parametres qui interviennent dans ces

modeles est décrite a la fin de cette sous-section.

Modele B(l)

La covariance B;; des erreurs d’ébauche est parfois modélisée en considérant qu’elles sont plus
corrélées lorsque les points p; et p; sont plus proches (Frydendall et al., 2009 ; Tombette et al., 2009 ;
Kumar et al., 2012). Dans ce cas, la covariance B;; est évaluée en fonction de la distance la plus
courte l;; qui sépare les points p; et p;. La variation de la covariance des innovations en fonction de
la distance l;; pour le cas d’étude 2008 est indiquée sur la figure 11.8 (chaque point correspond a un
couple de capteurs; il y a respectivement 105 et 136 couples de capteurs pour les PM;, et le NO,).
Rappelons que cov(z;,z;) correspond également & la covariance des erreurs d’ébauche B;; lorsque
z; et z; sont relatifs a deux points distincts p; et p;-;. Dans notre étude, la premiere approche,
nommée B([), consiste modéliser la covariance des erreurs d’ébauche B;; en fonction de la distance

l;j avec I’équation 11.10 :

Bij = Vg €Xp <—ZU> (1110)
l

ou les parametres vy et L; représentent respectivement une variance et une longueur caractéristiques.

a) PMlO b) N02
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FiGURE 11.8 — Covariances des innovations, cov(z;,z;), en fonction de la distance l;; sur le cas
d’étude 2008 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b) (la courbe rouge représente une régression expo-
nentielle)
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Modele B(p)

Blond et al. (2003) modélisent le coefficient de corrélation p7; des innovations en fonction du
coefficient de corrélation p% entre les concentrations modélisées (ébauche) aux points p; et p;. De
méme, ils estiment la variance 0'1-2 ” de I'innovation en fonction de la variance Uf’b des concentrations
modélisées (ébauche) au point p;. Cette approche suppose que les erreurs d’ébauche relatives aux
points p; et p; sont plus corrélées lorsque ces points sont impactés par les mémes évenements.
La variation de p;; en fonction de pl-’j et celle de JZ-Q’Z en fonction de 0'1-2 P sur le cas d’étude 2008
sont représentées sur les figures 11.9 et 11.10. Dans ce projet de recherche, la deuxieme approche,
appelée B(p), consiste & modéliser la covariance des erreurs d’ébauche B;; en fonction du coefficient

de corrélation plz?’j et des variances 0'@'2 P et 0']2~’b de I’ébauche avec I’équation 11.11 :

o 2,z 2,7 gz
Bij = 1\/0; 0" Pij

0% = ag?P (11.11)

avec b
. _ 1= pij
Pij = PO €XpP —Tp

ou les parametres «, pg et L, représentent respectivement un coefficient d’ajustement, un coefficient
de corrélation caractéristique et une longueur de corrélation caractéristique. Les variances des in-
novations, o; “ ne sont pas modélisées avec une fonction affine (y = ax + b) mais avec une fonction

linéaire (y = ax) afin de garantir leur positivité (pour les deux polluants, la modélisation de J? “ en

a) PMlO b) N02
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. + T
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FIGURE 11.9 — Coefficients de corrélation des innovations, p;;, en fonction des coefficients de cor-

rélations de I’ébauche, p%, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b) (la courbe
rouge représente une régression exponentielle)
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a) PMj, b) NO,
800 2000 -
1600 - 4
600 -
T ++ % 1200 .
%400 + R
Iy + = +
R % 800
+ 1 + /F
200 - + +
+ 400 +
1 ] +
+ +
O L] I L) +| T I L} l 0 * l T I T | T I T I
0 200 400 600 800 0O 400 800 1200 1600 2000
o7° [ug2.me] G7° [ug?.m®]

. . . 2 . . , 2,b
FIGURE 11.10 — Variances des innovations, o;”, en fonction des variances de 1'ébauche, o;", sur

le cas d’étude 2008 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b) (la courbe rouge représente une régression
linéaire)

. 2,b . T . . . R
fonction de ;" avec une expression de type ax + b conduirait a des variances qui pourraient étre

négatives car le parametre b serait négatif (figure 11.10)).

Modele B(AC)

Dans ce travail de these, pf; est également évalué en fonction de la variable AC;; (ACy; =
|xP — x}? ) qui correspond a ’écart absolu entre les concentrations moyennes modélisées (ébauche)
xl? et X}? aux points p; et p;. Cette approche suppose que les erreurs d’ébauche associées aux points p;
et p; sont plus corrélées lorsque les concentrations moyennes modélisées relatives a ces deux points
sont plus proches. La variation de pf; en fonction de AC;; sur le cas d’étude 2008 est représentée
sur la figure 11.11. Dans notre étude, la troisieme approche, nommée B(AC), consiste a modéliser

. . . , 2.b 2,b .
les covariances B;; en fonction de ACj; et des variances de I’ébauche ;" et o) avec la relation

11.11 :
BZ] = 1/0'2-2’20']27pr‘7-

2,2 2,b (11.12)

ACij
L.

avec
zZ
Pij = Po€XP <—
ou les parametres «, pg et L. sont respectivement un coefficient d’ajustement, un coefficient de

corrélation caractéristique et une longueur de corrélation caractéristique. A I'instar du modele B(p),

. 2.7 1. s . . 2,b . .
les variances o;" sont modélisées en fonction des variances o;’" avec une relation linéaire.
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FIGURE 11.11 — Coeflicients de corrélation des innovations, pzz»j, en fonction de I’écart absolu entre
les concentrations moyennes modélisées aux points p; et p;, AC;;, sur le cas d’étude 2008 relatif aux
PM;, (a) et au NO, (b) (la courbe rouge représente une régression exponentielle)

Modele B(d)

Le quatrieme modele utilisé dans cette étude est celui proposé par Tilloy et al. (2013). Tilloy
et al. (2013) déterminent les covariances des erreurs d’ébauche en tenant compte du réseau de rues.
Cette approche suppose que plus les points points p; et p; sont proches le long du réseau de rues
plus les évenements qui les impactent sont similaires et par conséquent plus les erreurs d’ébauche
associées a ces points sont corrélées. De méme, plus les longueurs de projection relatives aux points
pi et p; sont similaires plus les erreurs d’ébauche sont corrélées (la longueur de projection d’un point
correspond & la distance entre ce méme point et sa projection sur la rue la plus proche). Tilloy et al.
(2013) modélisent B;; avec la relation 11.13 :

dij |P; — Pj
B, — _diy 11.1
j = Hoexp ( Lq  Lp+ Bmin(P, — Pj)> (11.13)

ol d;; est la distance la plus courte le long du réseau de rues entre les points p; et p; (ou entre leur

projection sur la rue la plus proche) et P; est la longueur de projection. Les parametres (3, vy, L;
et L, correspondent respectivement a un coefficient d’ajustement, une variance caractéristique, une
longueur caractéristique le long du réseau de rues et une longueur caractéristique de projection. Ce

modele est par la suite appelée B(d).

Modele B(l, AC, p)

Dans cette étude, les covariances des erreurs d’ébauche B;; sont aussi déterminées avec deux

modeles hybrides. Le cinquieme modele combine les modeles B(1), B(AC) et B(p). Avec ce cinquiéme
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modele, appelé B(l, AC, p), les covariances B;; sont modélisées avec I'expression 11.14.

_ 2,z 2,7 gz
Bij =\/0;" 0" pij

avec

(11.14)

Modele B(d, AC, p)

Le sixieme modele, nommé B(d, AC, p), combine les modeles B(d), B(AC) et B(p). Dans ce cas,

les covariances des erreurs d’ébauche sont évaluées avec la relation 11.15.

] 232 27 7
Bz]— g, Jj pij

027 a2 (11.15)
avec
. ACZ’j 1 Pij ’Pz _PJ’
Pij = POCXP (_Lc_ L, __Lp+amm(Pi—Pj)>
B(l) B(d) B(p) B(AC) B(l, p, AC) B(d, p, AC)
p():lOO
2 —6 p0:0.90 Ld:40 km
990 1?16 V=255 pem 690 p0=0.60 L;=30km L,=800m
PM v0=220 ug".m La=12lm L,=0.15 | L,=35pug.m | L,=135pg.m > B=1
10 L;=6km L,=1m P H K 3
5 a=0.75 a=0.40 L,=0.15 L,=45 ug.m
a=0.45 L,=0.15
a=0.45
po=0.80
s g po=0.60 Ly=24km
P ”O_Liflggmm po=0.50 po=0.40 Li=24km L,=10m
NO, Il T im L,=0.30 | L,=35ugm ®| L,=75pug.m > B=10
: e a=0.80 a=0.75 L,=0.90 L,=225pg.m™>
p= a=0.80 L,=0.85
a=0.85

TABLE 11.10 — Parametres des modeles de covariance des erreurs d’ébauche sur le cas d’étude 2008
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Estimation des parameéetres

Pour chaque modele, les parametres sont déterminés en recherchant ceux qui permettent de véri-
fier le diagnostic du x? (sous-section 10.3.2). Plusieurs combinaisons de parameétres peuvent valider
le diagnostic du x2. Lorsque c’est le cas, la combinaison retenue pour chaque modele correspond 2
celle qui conduit au RMSE moyen le plus faible lors de la validation croisée. Les parametres utili-
sés pour chaque modele sont indiqués dans le tableau 11.10. Il convient de signaler qu’aucun des
six modeles ne permet d’évaluer des covariances négatives qui peuvent néanmoins exister (figures
11.8.b, 11.9.b et 11.11.b). De méme, la méthode BLUE ne garantit pas la positivité des résultats.
Dans Silver et al. (2013a), les valeurs négatives de concentration obtenues avec la méthode BLUE
sont remplacées par la valeur minimale de ’ébauche, différente de zéro. Dans notre cas, les valeurs

négatives de concentration obtenues lors de ’AD sont remplacées par zéro.

11.4.3 Influence du nombre et des types de capteurs utilisés avec la méthode
BLUE

L’objectif de cette sous-section est d’étudier l'influence du nombre et des types de mesures
utilisées avec la méthode BLUE. Cette étude est effectuée en utilisant le modele B(d, AC, p). De
méme, elle est réalisée sur le cas d’étude 2008. La premiere analyse consiste a évaluer la variation

du RMSE moyen en fonction du nombre de capteurs utilisés (IN,) lors de 1’assimilation de données.

307 + PM,,
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3
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)
£ +
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p
o
O lllllllllllllll
0 3 6 9 12 15

Nombre de mesures

FIGURE 11.12 — Erreur type moyenne (RMSE moyen) en fonction du nombre de mesures utilisées
avec la méthode BLUE (appliquée avec le modele B(d, AC, p)) sur le cas d’étude 2008
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Cette analyse est identique a celle qui est décrite dans la sous-section 11.2.2. Le RMSE moyen en
fonction du nombre de mesures utilisées avec la méthode BLUE est indiqué sur la figure 11.12. Pour
les deux polluants, la variation du RMSE moyen est relativement similaire. Plus N, est important
plus le RMSE moyen est satisfaisant. Le RMSE moyen diminue notamment de 3.20 ug.m™> entre
N, =1 et N, = 11 dans le cas des PM;, et de 3.80 ug.m_?’ entre N, = 1 et N, = 15 dans le
cas du NO,. De méme, ’évolution du RMSE moyen suggere qu’il peut étre encore plus faible en
utilisant un nombre de mesures plus élevé. Cela est cohérent avec Denby et al. (2007) qui affirme que
les résultats sont meilleurs a l'issue de ’AD en utilisant plus de capteurs. Denby et al. (2007), qui
applique la méthode de krigeage (Cressie, 1993), indique néanmoins que I’AD fournit des estimations
plus satisfaisantes lorsque la variabilité spatiale des concentrations est associée a une échelle spatiale
supérieure aux distances qui séparent les capteurs. Dans notre étude, ce n’est pas le cas puisque la
variabilité spatiale des concentrations est de 'ordre de la dizaine de metres alors que la distance
entre les deux capteurs les plus proches est de 1.20km (la distance moyenne entre les stations est
de 9.70 km).

Le RMSE a la station Lyon centre en fonction du nombre de mesures utilisées avec la méthode
BLUE est représenté sur la figure 11.13. On constate que le RMSE relatif & N, = m — 1 (m
est le nombre de capteurs disponibles : 12 pour les PM;, et 16 pour le NO,) est plus élevé que
certains RMSE qui sont associés a des valeurs de N, plus faibles. Le RMSE le plus satisfaisant est
notamment associé¢ a N, = 5 dans le cas des PM;; et a N, = 8 dans le cas du NO,. De méme,

on note que pour chaque valeur de N,, sauf pour N, = m — 1, le RMSE varie significativement
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FIGURE 11.13 — Erreur type (RMSE) associée a la station Lyon centre en fonction du nombre de
mesures utilisées avec la méthode BLUE (appliquée avec le modele B(d, AC, p)) sur le cas d’étude
2008 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b)
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en fonction des combinaisons de capteurs utilisés. Ainsi, bien que le RMSE soit, en moyenne, plus
faible en utilisant un nombre élevé de capteurs, il peut étre localement plus satisfaisant en utilisant
uniquement certains capteurs lors de I’AD avec la méthode BLUE (ce constat est similaire pour les
autres stations mais les résultats ne sont pas indiqués dans ce rapport). On distingue notamment
deux gammes de RMSE sur la figure 11.13.a : les RMSE entre 13.00 ug.m ™2 et 20.00 pg.m ™3 (dans
la partie supérieure) et les RMSE entre 7.00 ng.m > et 12.00 ug.m 3. Ce constat indique qu’il y
a vraisemblablement des combinaisons de capteurs plus pertinentes que d’autres a utiliser avec la
méthode BLUE pour évaluer les concentrations de PM;, a la station Lyon centre.

La seconde analyse consiste & évaluer I'influence des types de capteurs utilisés lors de ’AD avec
la méthode BLUE. Cette analyse est similaire a celle qui est décrite dans la sous-section 11.2.2.
Pour cette analyse, trois filtres de capteurs sont utilisées : F-Type, F-Dist et F-Corr (sous-section
11.2.2). Le RMSE moyen en fonction du filtre de capteurs appliqué avec la méthode BLUE sur le cas
d’étude 2008 est indiqué dans le tableau 11.11. Pour les deux polluants, les RMSE moyens relatifs a
l'utilisation d’un filtre sont comparables & celui associé a 1'utilisation de tous les capteurs (utilisation
de m — 1 capteurs), hormis dans le cas des PM;, ou le filtre F-Type conduit & un RMSE moyen
plus important (par rapport au cas ou aucun filtre n’est appliqué). Cela signifie que ces filtres
de capteurs ne sont pas forcément pertinents avec la méthode BLUE. Ces résultats confirment
néanmoins que l'utilisation d’un nombre limité d’observations lors de ’AD peut conduire a un

RMSE moyen comparable a celui obtenu en utilisant le nombre maximal de mesures disponibles.

Filtre RMSE moyen [ug.m°]

PM;, NO,
aucun 9.55 15.53
F-Type 11.27 16.35
F-Dist 9.65 15.76
F-Corr 9.65 16.31

TABLE 11.11 — Erreur type moyenne (RMSE moyen) en fonction des filtres de capteurs appliqués
avec la méthode BLUE (appliquée avec le modele B(d, AC, p)) sur le cas d’étude 2008

11.4.4 Résultats de la méthode BLUE sur le cas d’étude 2008

La méthode BLUE est évaluée sur le cas d’étude 2008 en effectuant une validation croisée sur
tous les pas de temps. Sur ce cas d’étude, les concentrations initialement négatives a 'issue de ’'AD
(remplacées par zéro par la suite) représentent moins de 1 % des résultats. Les performances statis-
tiques globales associées a la méthode BLUE sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,, sont indiquées
sur le tableau 11.12. Quel que soit le modele de covariance des erreurs d’ébauche, le biais moyen
(Bias moyen) est relativement proche de zéro (valeur optimale pour cet indice statistique) avec
la méthode BLUE. Les performances statistiques globales relatives aux modeles B(l), B(d), B(p),
B(l, p, AC) et B(d, p, AC) sont globalement du méme ordre de grandeur. Cela montre notamment



11.4. BEST LINEAR UNBIASED ESTIMATOR

217

que les modeles hybrides B(l, p, AC) et B(d, p, AC) ne sont pas significativement plus satisfaisants

que les modeles simples (B(1), B(d), B(p)). Celles associées au modele B(AC') sont légerement moins

bonnes avec notamment un RMSE moyen plus élevé. Néanmoins, les performances statistiques glo-

bales sont satisfaisantes pour tous les modeles car I’ensemble des criteres de qualité relatifs aux

indices statistiques est vérifié. De plus, elles sont meilleures que celles de la simulation SIRANE
de référence. Avec la méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC'), le RMSE moyen et le

coefficient de corrélation moyen sont notamment améliorés (par rapport a la simulation SIRANE

de référence) de 32 % et 10 %.

, cm G o Bias g RMSE e 0 Face
Méthode moyen  moyen — moyen moyen

wgm 3 [ugm ¥ [ugm 9] moyen ugm ) moyen  moyen  moyen

SIRANE 33.96 -4.36 -0.14 13.95 0.20 0.83 0.90

B(1) 30.21 -0.61 -0.03 10.30 0.12 0.90 0.95

B(d) 29.73 -0.13 -0.01 10.07 0.12 0.90 0.95

BLUE B(p) 29.60 29.55 0.04 0.00 10.22 0.12 0.89 0.95

B(AC) 29.65 -0.05 -0.01 11.39 0.15 0.88 0.93

B(l, p, AC) 29.63 -0.04 -0.01 9.68 0.11 0.90 0.96

B(d, p, AC) 29.88 -0.29 -0.02 9.51 0.10 0.91 0.96

TABLE 11.12 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM,, associées
a la simulation SIRANE de référence et & la méthode BLUE (¢, : concentration moyenne mesurée,

Cp

: concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type,

NMSE : erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en
rouge ne vérifient pas les criteres de qualité : [Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)

, Em » Bias RMSE " \\se -k FAC2
Méthode moyen  moyen — moyen moyen

wem 3 [ugm ¥ [ugm 9] moyen lugm ) moyen  moyen  moyen

SIRANE 38.79 3.39 0.06 20.83 0.26 0.69 0.81

B(1) 40.67 1.51 0.01 18.17 0.19 0.79 0.85

B(d) 40.83 1.35 0.02 16.14 0.15 0.82 0.88

BLUE B(p) 42.18 41.48 0.71 0.01 17.36 0.18 0.82 0.85

B(ACQ) 41.38 0.80 0.01 17.32 0.18 0.82 0.86

B(l, p, AC) 41.03 1.16 0.02 16.38 0.15 0.84 0.88

B(d, p, AC) 41.02 1.16 0.02 15.65 0.14 0.84 0.89

TABLE 11.13 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2014 relatif au NO,, associées a
la simulation SIRANE de référence et a la méthode BLUE (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, :
concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE :

erreur quadratique normalisée, 1 :

ne vérifient pas les criteres de qualité :
r > 0.60, FAC2 > 0.30)

coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge

|Bias| < 0.33¢,,, |[FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6,
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Les performances statistiques globales associées a la méthode BLUE sur le cas d’étude 2008
relatif au NO, sont indiquées sur le tableau 11.13. Celles associées aux modeles B(d), B(l, p, AC)
et B(d, p, AC) sont relativement comparables. Ceci indique que le modele hybride B(d, p, AC') n’est
pas sensiblement plus satisfaisant que le modele B(d). Celles relatives aux autres modeles sont lége-
rement plus mauvaises avec notamment un RMSE moyen moins bon. Néanmoins, les performances
statistiques globales sont satisfaisantes avec chaque modele puisque tous les criteres de qualité asso-
ciés aux indices statistiques sont vérifiés. De méme, elles sont plus satisfaisantes que celles associées
a la simulation STRANE de référence. Le RMSE moyen et le coefficient de corrélation moyen sont
notamment améliorés (par rapport a la simulation SIRANE) de 25 % et 22 % en utilisant le modele
B(d, p, AC).

Pour les deux polluants, le meilleur RMSE moyen avec la méthode BLUE est relatif a 1'utilisa-
tion du modele B(d, p, AC). Les performances statistiques locales (pour chaque station) associées a
ce modele sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM;, sont indiquées dans le tableau 11.14. Les perfor-
mances statistiques relatives aux stations de type fond et industrie sont relativement meilleures que
celles associées aux stations de type trafic et urbain. Localement, les performances statistiques sont
satisfaisantes puisque I’ensemble des criteres de qualité est vérifié pour tous les capteurs. Les per-
formances statistiques associées au modele B(d, p, AC) sur le cas d’étude 2008 relatif au NO, sont

indiquées sur le tableau 11.15. Globalement, les meilleures performances statistiques sont relatives

Cm [ Bias RMSE

Type Capteur hem—®] [ugm=® [ug.m=] FB ug.m ] NMSE r  FAC2
AT 42.34 37.94 4.40 0.11 19.71 024 071 094

Trafic BER 30.10 33.96 -3.86  -0.12  10.01 0.10 0.88 0.96
GC 36.19 30.73 5.46 0.16 16.00 0.23 090 0.87

LP 35.83 32.47 3.35 0.10 11.89 0.12 088 094

Urbain LC 28.42 32.58 -4.15  -0.14  10.30 0.11 091 094
VeV 27.03 29.91 -2.88  -0.10 8.01 0.08 094 097

Industrie FEY 28.86 26.80 2.06 0.07 7.21 0.07 094 0.98
STF 27.51 30.15 -2.64  -0.09 7.43 0.07 094 0.98

coTr 23.77 24.07 -0.30  -0.01 5.77 0.06 095 0.98

Fond GEN 25.02 27.50 -2.47  -0.09 6.53 0.06 095 0.98
STE 23.50 25.23 -1.73  -0.07 3.23 0.02 099 1.00

TER 26.61 27.27 -0.66  -0.02 8.06 0.09 091 0.96

Moyenne 29.60 29.88 -0.29  -0.02 9.51 0.10 091 0.96

TABLE 11.14 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,,, associées a la
méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC) (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, :
concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE :
erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge
ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,, |FB| < 0.67, RMSE < &,,, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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Cm [ Bias RMSE
Type Capteur hem—] [ugm=? [ug.m=] FB ug.m ] NMSE r FAC2
AT 79.05 82.71 -3.65 -0.05 35.88 0.20 0.66 0.85
BER 52.50 58.37 -5.87 -0.11 17.05 0.09 0.84 094
Trafic GAR 74.06 63.13 10.93 0.16 25.91 0.14 0.82 097
GC 47.06 43.17 3.89 0.09 18.89 0.18 0.81 091
LP 50.67 48.97 1.70 0.03 17.33 0.12 0.83 0.94
VAI 59.10 45.37 13.73 0.26 23.24 020 0.79 0.85
GER 38.08 35.95 2.13 0.06 9.95 0.07 092 097
Urbain LC 37.95 47.33 -9.38 -0.22 13.82 0.11  0.93 0.93
STJ 36.78 35.52 1.26 0.03 13.47 0.14 0.84 0.87
VeV 26.67 26.26 0.40 0.02 8.67 0.11 091 0.89
: FEY 33.84 33.64 0.21 0.01 12.56 0.14 0.83 0.88
Industrie
STF 35.35 36.49 -1.14 -0.03 12.62 0.12 0.88 0.88
COT 23.26 22.77 0.49 0.02 9.40 0.17 0.86 0.86
Fond GEN 33.36 31.13 2.23 0.07 12.02 0.14 084 0.88
STE 17.78 20.73 -2.95 -0.15 5.57 0.08 0.95 0.88
TER 29.41 24.75 4.66 0.17 14.02 027  0.73 0.78
Moyenne 42.18 41.02 1.16 0.02 15.65 0.14 0.84 0.89

TABLE 11.15 — Performances statistiques, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées a la
méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC) (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, :
concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE :
erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge
ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)

aux stations de type urbain. Pour les autres types de stations, elles sont relativement comparables.
Localement, elles sont satisfaisantes car tous les critéres de qualité relatifs aux indices statistiques
sont vérifiés pour I'’ensemble des stations. Il convient de signaler que la méthode BLUE est la seule
méthode d’AD testée dans cette étude qui a conduit a des performances statistiques satisfaisantes
pour tous les capteurs dans les deux cas (PM;, et NO,).

Les biais (Bias), les erreurs types (RMSE) et les coefficients de corrélation (r) relatifs a la
méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC') sont comparés a ceux de la simulation STIRANE
de référence sur la figure 11.14. Pour les deux polluants, les biais associés a la méthode BLUE
sont parfois plus importants que ceux de la simulation STRANE de référence. Néanmoins, ils sont
meilleurs pour la majorité des stations. De plus, la valeur absolue du biais le moins satisfaisant est
sensiblement plus faible apres ’AD. De méme, les erreurs types et les coefficients de corrélation
relatifs a la méthode BLUE sont généralement plus satisfaisants que ceux de la simulation SIRANE
pour les deux polluants. Le plus mauvais RMSE et le plus mauvais coefficient de corrélation sont

notamment plus satisfaisants apres ’AD.
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FIGURE 11.14 — Comparaison, sur le cas d’étude 2014 relatif aux PM;, (a) et au NO, (b), des
biais (Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a la méthode
BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC) et & la simulation STIRANE de référence (zone verte
(rouge) : BLUE est meilleur (plus mauvais) que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : BLUE

est meilleur (plus mauvais) que SIRANE de 20 %)
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11.5 Inter-comparaison des méthodes d’assimilation de données
sur le cas d’étude 2008

Dans les trois sections précédentes (sections 11.2 a 11.4), la méthode de débiaisement, la méthode
MCS et la méthode BLUE ont été évaluées de maniere indépendante. L’objectif de cette section
est de comparer les résultats obtenus avec ces trois méthodes d’assimilation de données et la mise
en ceuvre de celles-ci sur le cas d’étude 2008. Pour la méthode de débiaisement et la méthode
BLUE, seules les estimations associées au meilleur RMSE sont utilisées pour la comparaison des
résultats. Aussi, cette comparaison porte sur les estimations obtenues avec la méthode Déb-Rap,
la méthode MCS et la méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC). Dans cette analyse,
les estimations relatives a la méthode MCS sont celles qui sont associées a l'utilisation de trois
groupes de sources (sous-section 11.3.3). Dans la suite de cette section, I'expression méthode BLUE

sous-entend méthode BLUE appliquée avec le modéle B(d, p, AC).

11.5.1 Comparaison des performances statistiques associées aux méthodes d’as-

similation de données sur le cas d’étude 2008

Les performances statistiques globales associées aux trois méthodes d’AD sur le cas d’étude 2008
sont indiquées dans les tableaux 11.16 et 11.17. Pour les deux polluants, le biais moyen (Bias moyen)
est légérement plus satisfaisant avec la méthode Déb-Rap et la méthode MCS alors que le RMSE
moyen et le coefficient de corrélation moyen sont légerement plus satisfaisants avec la méthode
BLUE. Cela est du au fait que la méthode BLUE définit la meilleure estimation comme celle qui
minimise I'erreur quadratique vis-a-vis de I’état réel alors que la méthode Déb-Rap ’associe a celle
qui est non biaisée. Bien qu’elle cherche également la solution qui minimise ’erreur quadratique
vis-a-vis des mesures, la méthode MCS détermine I’analyse avec une expression relativement proche

de celle qui est utilisée avec la méthode Déb-Rap (équations 11.4 et 11.2). Avec ces deux méthodes,

, Cm ‘v Bias pp OMSE e r FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen

mgm 2] [ugm ] [ugm3 TV [ugm—3) WOYER  OYER o TOyeR

SIRANE 33.96 -4.36 -0.14 13.95 0.20 0.83 0.90

Déb-Rap 90,60 29.60 0.00 0.00 10.48 0.12 0.90 0.95

MCS ’ 29.58 0.02 -0.01 10.27 0.12 0.90 0.96

BLUE 29.88 -0.29 -0.02 9.51 0.10 0.91 0.96

TABLE 11.16 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM,,, as-
sociées a la simulation SIRANE de référence, a la méthode Déb-Rap, & la méthode MCS et a la
méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC) (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, :
concentration moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE :
erreur quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge
ne vérifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < ¢,,, NMSE < 6,
r > 0.60, FAC2 > 0.30)
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, Cm G Bias — pg RMSE - \yep FAC2
Méthode moyen  moyen  moyen moyen
wgm? [ugm ] [ugm ] moyen ug.m 9] moyen  moyen — moyen
SIRANE 38.79 3.39 0.06 20.83 0.26 0.69 0.81
Déb-Rap 19,18 42.13 0.05 -0.03 17.13 0.17 0.81 0.87
MCS ' 42.44 -0.26 -0.03 17.79 0.19 0.80 0.85
BLUE 41.02 1.16 0.02 15.65 0.14 0.84 0.89

TABLE 11.17 — Performances statistiques globales, sur le cas d’étude 2008 relatif au NO,, associées
a la simulation SIRANE de référence, a la méthode Déb-Rap, a la méthode MCS et a la méthode
BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC') (¢, : concentration moyenne mesurée, ¢, : concentra-
tion moyenne modélisée, Bias : biais, FB : biais fractionnel, RMSE : erreur type, NMSE : erreur
quadratique normalisée, r : coefficient de corrélation, FAC2 : facteur 2, les valeurs en rouge ne vé-
rifient pas les criteres de qualité : |Bias| < 0.33¢,,, |FB| < 0.67, RMSE < &,,, NMSE < 6, r > 0.60,
FAC2 > 0.30)

I’analyse correspond globalement a 1’ébauche multipliée par un coefficient uniforme spatialement.
Cela explique certainement le fait que les performances de ces deux méthodes soient tres similaires.
Néanmoins, les performances statistiques globales de ces trois méthodes d’AD sont relativement
comparables. Elles sont notamment satisfaisantes puisque tous les criteres de qualité associés aux
indices statistiques sont vérifiés. De méme, elles sont plus satisfaisantes que celles associées a la
simulation SIRANE de référence.

Les performances statistiques locales (pour chaque capteur) associées aux trois méthodes d’AD
sur le cas d’étude 2008 sont comparées (sur la base des résultats associés a la simulation SIRANE
de référence) sur la figure 11.15. Pour les deux polluants, les biais associés aux trois méthodes d’AD
sont relativement comparables. Néanmoins, la valeur absolue du biais le moins satisfaisant est plus
faible avec la méthode BLUE pour les deux especes. De méme, il convient de noter dans le cas du
NOy que la méthode BLUE est la seule qui corrige a la fois des biais initialement négatifs et des
biais initialement positifs (les biais initiauz correspondent a ceux de 1’ébauche, c’est-a-dire & ceux de
la simulation SIRANE de référence). Aussi, cela montre que la méthode BLUE permet de corriger
I’ébauche dans des cas complexes, ou les biais ne sont pas forcément homogenes spatialement. A
I'instar des biais, les erreurs types et les coefficients de corrélation associés aux trois méthodes d’AD
sont globalement du méme ordre de grandeur dans le cas des PM,. IlIs sont cependant légerement
plus satisfaisants avec la méthode BLUE dans le cas du NO,, Pour les deux polluants, le plus
mauvais RMSE est moins élevé avec la méthode BLUE. De méme, le plus mauvais coefficient de
corrélation est plus élevé (meilleur) avec cette méthode.

Globalement, les performances statistiques des trois méthodes d’AD sur le cas d’étude 2008
sont comparables. Néanmoins, la méthode BLUE est la seule qui corrige des biais qui ne sont pas
homogenes spatialement. De plus, le plus mauvais biais, le plus mauvais RMSE et le plus mauvais

coefficient de corrélation sont plus satisfaisants avec la méthode BLUE.
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FIGURE 11.15 — Comparaison, sur le cas d’étude 2008 relatif aux PM;, (a) et au NOy (b), des biais
(Bias), des erreurs types (RMSE) et des coefficients de corrélation (r) associés a la méthode Déb-
Diff, & la méthode MCS et a la méthode BLUE appliquée avec le modele B(d, p, AC) a ceux de la
simulation SIRANE de référence (zone verte (rouge) : 'approche d’AD est meilleure (plus mauvaise)

que SIRANE, ligne verte (rouge) en pointillés : 'approche d’AD est meilleure (plus mauvaise) que
SIRANE de 20 %)
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11.5.2 Comparaison qualitative des concentrations modélisées avec les méthodes

d’assimilation de données sur le cas d’étude 2008

Les figures 11.16 et 11.17 montrent les signaux temporels de concentration en PM;, et en NO,
aux stations Cotiere de I’Ain et Berthelot, relatifs & deux semaines de I’été 2008, obtenus a partir
des mesures, de la simulation STRANE de référence et avec les trois méthodes d’AD. Les signaux
temporels de concentration associés aux différentes méthodes d’AD sont généralement comparables
bien que les différences soient quelquefois significatives localement. De méme, les écarts entre les esti-
mations de la simulation SIRANE de référence et celles des méthodes d’AD sont parfois importants,
notamment a la station Berthelot.

Bien que les résultats des validations croisées soient comparables, les champs de concentration
moyenne en PM;, estimés avec les trois méthodes d’AD (figure 11.18) sont légerement différents. Les
concentrations sur la ville de Lyon (partie centrale de I'agglomération) estimées avec les méthodes
d’AD sont globalement plus faibles que celles modélisées avec la simulation STRANE de référence.
Dans le centre de I'agglomération lyonnaise, les concentrations sont plus élevées avec la méthode
Deb-Rap qu’avec les méthodes MCS et BLUE. En revanche, les concentrations le long des axes rou-
tiers sont généralement plus importantes avec la méthode BLUE. Dans le cas du NO,, les champs de
concentration moyenne évalués avec les méthodes d’AD présentent également des différences (figure
11.19). Les champs de concentration estimés avec les méthodes Déb-Rap et MCS sont relativement
comparables. Ceux-ci sont légérement plus importants que celui associé a la simulation SIRANE.
Les concentrations sur la ville de Lyon sont légerement plus faibles avec la méthode BLUE qu’avec
les deux autres méthodes d’AD. Cependant, les concentrations a proximité des axes routiers sont

généralement plus élevées avec la méthode BLUE.

11.5.3 Comparaison de la mise en ceuvre des méthodes d’assimilation de don-
nées sur le cas d’étude 2008

La mise en ceuvre de I'assimilation de données est plus ou moins complexe selon la méthode
utilisée. La méthode de débiaisement est la plus simple. Celle-ci ne nécessite aucune étape de pré-
paration ni de calculs supplémentaires par rapport a la mise en ceuvre classique d’un modele de
dispersion atmosphérique. En revanche, il est nécessaire de déterminer la contribution des sources
pour utiliser la méthode MCS. Cela se traduit par une augmentation du temps de préparation et de
calcul de la simulation. La mise en ceuvre de la méthode BLUE est la plus complexe. Contrairement
aux deux autres méthodes, celle-ci nécessite une étape d’apprentissage qui inclut la réalisation d’une
premiére simulation sur une période antérieure ou sur la période d’étude. Cette étape, qui permet
de modéliser les matrices B et R, consiste notamment a évaluer les variables (I, d, P, AC et/ou p)
relatives au modele de covariances des erreurs d’ébauche ainsi que les parametres associés.

Le cout en temps de calcul des trois méthodes d’AD est aussi différent. La moins colteuse est
la méthode de débiaisement. Avec cette méthode, le temps de calcul pour déterminer les champs
de concentration en PM;, et en NO, pour une échéance horaire sur le cas d’étude 2008 (14.40

millions de points) est d’environ 3 secondes.CPU avec un processeurs Intel® Xeon® Processor
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FIGURE 11.16 - Signaux temporels de concentration en PM,;, entre le 21 juillet 2008 et le 4 aott
2008 aux stations Cotiere de I’Ain (a) et Berthelot (b) obtenus & partir des mesures, de la simulation
SIRANE de référence et des méthodes d’assimilation de données
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FI1GURE 11.17 — Signaux temporels de concentration en NO, entre le 21 juillet 2008 et le 4 aott 2008
aux stations Cotiere de ’Ain (a) et Berthelot (b) obtenus a partir des mesures, de la simulation
SIRANE de référence et des méthodes d’assimilation de données
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FI1GURE 11.18 — Concentrations moyennes de PM;, sur I’agglomération lyonnaise en 2008 estimées
avec le modele SIRANE (a), la méthode Déb-Rap (b), la méthode MCS (c) et la méthode BLUE
(d) appliquée avec le modele B(d, p, AC)
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FI1GURE 11.19 — Concentrations moyennes de NO, sur I'agglomération lyonnaise en 2008 estimées
avec le modele SIRANE (a), la méthode Déb-Rap (b), la méthode MCS (c) et la méthode BLUE
(d) appliquée avec le modele B(d, p, AC)
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3000 Sequence, & 3.2 GHz, 4 coeurs, 8 threads. Avec la méme configuration, il est en moyenne de
7 secondes.CPU avec la méthode MCS et de 60 secondes.CPU avec la méthode BLUE. Le temps
de calcul est sensiblement plus élevé avec la méthode BLUE car il est nécessaire de réaliser des
produits matriciels, notamment pour déterminer la matrice K (avec les deux autres méthodes, il est
seulement nécessaire de multiplier un (des) vecteur(s) par un (des) coefficient(s)). Avec les mémes
ressources informatiques, le temps de calcul pour estimer, sur une échéance horaire, les champs de
concentration en PM;, et en NO, est d’environ 270 secondes.CPU avec le modele SIRANE. Aussi,
I’augmentation du temps de calcul en appliquant la méthode de débiaisement et la méthode MCS est
relativement négligeable. En revanche, I’application de la méthode BLUE induit une augmentation

du temps de calcul plus importante qui est d’environ 20 %.

11.6 Conclusion

Trois méthodes d’assimilation de données ont été appliquées avec le modele SIRANE afin d’amé-
liorer I'estimation de la qualité de I'air a ’échelle urbaine. La premiére méthode est la méthode de
débiaisement. Celle-ci consiste & débiaiser les estimations du modele SIRANE vis-a-vis des mesures.
La seconde méthode appliquée, appelée modulation de la contribution des sources (MCS), consiste
a moduler la contribution des sources afin de minimiser ’erreur quadratique vis-a-vis des observa-
tions. La troisieme méthode est la méthode BLUE. Celle-ci détermine la meilleure estimation en
fonction des erreurs du modele et des erreurs de mesures. Ces trois méthodes ont été évaluées sur le
cas d’étude 2008. Globalement, les résultats fournis par ces méthodes sont meilleures en utilisant un
nombre important de mesures lors de I’AD. Cependant, ils sont parfois aussi bons voire meilleurs en
utilisant uniquement certains capteurs. Les performances statistiques associées a ces méthodes d’AD
sur le cas d’étude 2008 sont globalement satisfaisantes. Elles sont notamment plus satisfaisantes que
celles de la simulation STRANE de référence. De méme, elles sont relativement comparables (pour
chaque méthode d’AD). Néanmoins, les performances statistiques locales (a chaque station) les plus
mauvaises sont généralement plus satisfaisantes avec la méthode BLUE. De méme, cette méthode

est la seule (sur ce cas d’étude) qui corrige des biais qui ne sont pas uniformes spatialement.






Conclusion de la quatrieme partie

L’approche d’assimilation de données consiste a combiner des données modélisées et mesurées
afin de déterminer la meilleure estimation possible de I’état d’un systeme. La notion de meilleure
estimation varie en fonction des méthodes. Généralement, la meilleure estimation correspond a
celle qui minimise l'erreur quadratique par rapport aux valeurs réelles. Néanmoins, elle est parfois
associée a une estimation non biaisée vis-a-vis des valeurs réelles. De méme, la complexité et le
colut en temps de calcul different selon les méthodes d’assimilation de données. Dans le cadre de
ce projet de recherche, trois méthodes d’assimilation de données ont été appliquées avec le modele
STRANE afin d’estimer la qualité de Dair a I’échelle urbaine. 11 s’agit de la méthode de débiaisement,
de la méthode nommée modulation de la contribution des sources (MCS) et de la méthode BLUE.
Les performances statistiques associées a ces trois méthodes d’assimilation de données sur le cas
d’étude 2008 montrent que ces méthodes permettent d’améliorer les résultats fournis par le modele
SIRANE. Ces performances statistiques sont globalement satisfaisantes, vis-a-vis des criteres de
qualité adoptés dans ce travail de thése. Généralement, le biais moyen est 1égerement plus satisfaisant
avec la méthode de débiaisement et la méthode MCS mais le RMSE moyen et le coefficient de
corrélation moyen sont légerement meilleurs avec la méthode BLUE. Néanmoins, les performances

statistiques relatives aux trois méthodes d’assimilation de données sont globalement comparables.






Conclusion et perspectives

L’objectif de ce projet de recherche était d’améliorer les estimations fournies par les modeles
de dispersion atmosphérique a 1’échelle urbaine. Pour cela, nous avons étudié les approches de
modélisation multi-échelles et d’assimilation de données. L’apport de ces deux approches a été
analysé vis-a-vis de deux simulations de référence, effectuées avec le modele urbain SIRANE, qui

avaient pour but d’estimer les concentrations en PM;, et en NO, sur l’agglomération lyonnaise.

L’approche de modélisation multi-échelles consiste a modéliser la qualité de I’air en couplant
plusieurs modeles a différentes échelles. Dans le cadre de cette these, nous avons couplé le modele a
méso-échelle CHIMERE et le modele urbain SIRANE avec trois méthodes différentes. La premiere
méthode, nommée évaluation de la concentration de fond, consiste a déterminer les conditions aux
limites d’une simulation a ’échelle urbaine a partir d’une simulation a I’échelle régionale. La seconde
méthode, proposée par Stocker et al. (2012), consiste a évaluer la contribution des polluants jeunes
avec un modele urbain et celle des polluants anciens avec un modele a méso-échelle. Enfin, la
derniere méthode, appelée estimation de la variabilité spatiale des concentrations, consiste a estimer
les concentrations moyennes spatiales a 1’échelle kilométrique avec un modele a méso-échelle et a
évaluer la variabilité spatiale des concentrations a 1’échelle urbaine avec un modele urbain. Ce travail
de these montre que les méthodes de couplage appliquées permettent potentiellement d’estimer la
qualité de l’air en milieu urbain de maniere plus satisfaisante qu'un modele & méso-échelle seul.
Néanmoins, elles ne permettent pas forcément d’améliorer ’estimation des conditions aux limites
d’un modele urbain et les résultats fournis par celui-ci. Il convient de rappeler que la simulation
a l’échelle régionale utilisée lors du couplage ne fournit pas de bons résultats sur le cas d’étude
analysé. Aussi, il est a priori normal que les estimations avec les méthodes de couplage ne le soient
pas non plus.

L’approche d’assimilation de données consiste a combiner, de maniere statistique ou géométrique,
des données modélisées et mesurées afin de déterminer la meilleure estimation possible de I’état d’un
systeme. Jusqu’a présent, cette approche est couramment employée pour améliorer les estimations
fournies par les modeles de qualité de ’air a méso-échelle mais elle I’est encore peu avec les modeles
urbains. Au cours de ce travail de these, nous avons utilisé trois méthodes d’assimilation de données.
La premiere est la méthode de débiaisement qui consiste a supprimer le biais des données modélisées
vis-a-vis des valeurs mesurées. La deuxieme, appelée modulation de la contribution des sources

(MCS), consiste a corriger la contribution des sources afin de minimiser 1’écart entre les données
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modélisées et mesurées. La troisieme et la derniere méthode est la méthode Best Linear Unbiased
Estimator (BLUE) qui s’appuie sur une modélisation des erreurs, relatives aux observations et aux
données modélisées, pour déterminer la meilleure estimation. Cette étude montre que ces méthodes
d’assimilation de données permettent potentiellement d’améliorer les estimations fournies par les
modeles de qualité de lair a I’échelle urbaine. De méme, elle indique que les résultats obtenus avec
les trois méthodes d’assimilation de données sont du méme ordre de grandeur.

Ce projet de recherche constitue une des premieres études qui comparent ’apport de plusieurs
méthodes de couplage d’échelles et d’assimilation de données pour améliorer ’estimation de la qua-
lité de l'air a I’échelle urbaine. Bien que les méthodes d’assimilation de données permettent de
réduire globalement les incertitudes des estimations fournies par les modeles urbains, cette étude
indique que les écarts modele-mesure a l’issue de ’assimilation de données restent parfois signifi-
catifs et supérieurs a l'incertitude des mesures pour les stations qui ne sont pas assimilées. Aussi,
est-il nécessaire de continuer a travailler sur ’amélioration de la mise en ceuvre des méthodes d’as-
similation de données (par exemple la modélisation des matrices B et R) et des modeles urbains
(par exemple la modélisation des émissions, de la météorologie, des processus de transport et des

phénomenes physico-chimiques).

Plusieurs perspectives a ce projet de recherche sont envisageables. Pour consolider les conclu-
sions de ce travail de these, il serait pertinent d’évaluer les méthodes utilisées sur un autre site
d’étude, avec d’autres modeles urbains de dispersion atmosphérique et pour d’autres polluants. Il
semble notamment nécessaire d’appliquer de nouveau les méthodes de couplage dans un cas ou le
modele a méso-échelle fournirait des estimations relativement satisfaisantes afin de confirmer les
résultats. De plus, il serait intéressant d’utiliser des méthodes d’assimilation de données pour amé-
liorer la simulation a ’échelle régionale avant d’appliquer les méthodes de couplage. De méme, pour
réduire la complexité du probleme et réduire les incertitudes associées a la modélisation des réac-
tions chimiques, il serait également pertinent d’étudier ces méthodes de couplage pour des especes
chimiquement inertes.

Pour réduire davantage les incertitudes des estimations a l'issue de l'assimilation de données,
plusieurs pistes sont possibles. Ces dernieres années, des micro-capteurs a bas cotit, mais cependant
moins précis que les capteurs actuellement déployés pour la surveillance de la qualité de Dair,
ont été développés (Spinelle et al., 2015 ; Boubrima et al., 2016). Cette technologie permettrait
potentiellement d’augmenter le nombre de capteurs des réseaux de mesure en milieu urbain et de
réduire les distances entre les capteurs. Les analyses, effectuées aux cours de cette theése, portant sur
I'influence du nombre de capteurs utilisés lors de I'assimilation de données montrent que les résultats
sont en moyenne plus satisfaisants en utilisant davantage de capteurs. De méme, Denby et al. (2007)
affirment que les méthodes d’assimilation de données conduisent a des résultats plus satisfaisants
lorsque les distances qui séparent les capteurs sont inférieures & 1’échelle spatiale qui caractérise la
variabilité spatiale des concentrations. Aussi, I'utilisation d’un nombre important de capteurs est
une piste & approfondir. Cette piste est actuellement étudiée par I’équipe AIR qui participe au projet

UrPolSens (Labex Institut des Mondes Urbains) portant sur le déploiement de micro-capteurs en
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zone urbaine. Les analyses montrent également qu’il existe a priori des combinaisons de capteurs
plus pertinentes que d’autres a utiliser lors de I'assimilation de données en fonction de I’endroit ou
I’on souhaite estimer la concentration. Une analyse plus approfondie de ces combinaisons ainsi que
I'étude du positionnement optimal des capteurs, avec une approche de network design (Fan et Jin,
2010 ; Fateh et al., 2013), constituent une seconde piste de recherche. Une troisieme piste a envisager
est ’étude d’autres approches, telle que la méthode d’ensemble, pour modéliser les matrices B et
R nécessaires a l'application de la méthode BLUE. Les incertitudes des simulations numériques
peuvent notamment provenir d’une erreur de modélisation des données d’entrée. Aussi, I'utilisation
de méthodes d’inversion pour corriger les données d’entrée telles que les émissions représente une
quatrieme piste a étudier (Elbern et al., 2000 ; Laupsa et al., 2009). Enfin, une cinquiéme piste
a étudier est l'utilisation intensive de données avec des algorithmes de machine learning. Cette
approche est notamment étudiée par IBM pour évaluer et prévoir la qualité de lair en Chine (Xi
et al., 2015).
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Annexe A

Comparaison des criteres de qualité

L’objectif de cette annexe est de comparer les criteres de qualité que nous proposons pour le
biais (Bias) et l'erreur type (RMSE) & ceux proposés par Hanna et Chang (2012) pour le biais
fractionnel (FB) et l'erreur quadratique normalisée (NMSE). Ces indices statistiques et les criteres
de qualité associés sont définis dans le tableau A.1 ol ¢, et ¢, correspondent respectivement aux
concentrations mesurées et aux concentrations prédites par le modele (T représente la moyenne sur
I’ensemble des données utilisées). Les estimations d’un modele sont considérées comme satisfaisantes

lorsque les indices statistiques vérifient les criteres de qualité.

Bias FB RMSE NMSE
9 (e — — PRY
Formulation Cm — Cp M (em — ¢)? @
Cm + Cp Cm Cp
Critere de . _ _
Ny |Bias| < 0.33¢, |FB| < 0.67 RMSE < ¢, NMSE <6
qualité

TABLE A.1 — Formulation du biais (Bias), du biais fractionnel (FB), de l’erreur type (RMSE) et de
I’erreur quadratique normalisée et les criteres de qualité associés

Biais (Bias) et bias fractionnel (FB)

Supposons que la moyenne des concentrations mesurées, ¢,,, est du méme ordre de grandeur que

la moyenne des concentrations prédites par un modele, ¢, (équation A.1).
Cm ~Cp (A.1)

En considérant cette hypothese, le biais fractionnel peut s’exprimer approximativement sous la
forme de I'expression A.2.
Cn —Cp
FB ~ M (A.2)

Cm
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A partir de I'expression A.2, il est possible d’exprimer le critere de qualité proposé par Hanna et

Chang (2012) pour le biais fractionnel en un critére de qualité pour le biais (équation A.3)
|FB| < 0.67 < |cm — ¢p| < 0.67C, (A.3)

Cette autre formulation du critere de qualité associé au biais fractionnel montre que le critere de
qualité que nous proposons pour le biais, |Bias| < 0.33 ¢, est deux fois plus sévere que celui proposé
par Hanna et Chang (2012) pour le biais fractionnel, [FB| < 0.67, lorsque &, et ¢, sont du méme
ordre de grandeur. Le critere de qualité que nous proposons pour le biais (Bias) signifie que le biais

doit étre inférieur a 33 % de la concentration moyenne mesurée.

Erreur type (RMSE) et erreur quadratique normalisée (NMSE)

En supposant également que ¢,, et ¢, sont comparables (équation A.1), I'erreur quadratique

normalisée peut approximativement étre définie avec ’expression A.4.

2

NMSE ~ (Cmc_;“ (A.4)

En considérant I'expression A.4, il est possible de reformuler le critere de qualité proposé par Hanna
et Chang (2012) pour l'erreur quadratique normalisée en un critere de qualité pour 'erreur type
(équation A.5).

NMSE < 6 < \/(cm — ¢,)* < V6&, avec V6~ 2.45 (A.5)

Cette autre formulation du critere de qualité associé a I’erreur quadratique normalisée indique que
le critere de qualité que nous proposons pour Uerreur type, |[RMSE| < @, est plus sévere que celui
proposé par Hanna et Chang (2012) pour l'erreur quadratique normalisée, INMSE| < 6, dans le cas
ou ¢, et ¢, sont comparables. Lorsque la distribution des écarts modele-mesure est gaussienne avec
une moyenne nulle, le critére de qualité que nous proposons pour 'erreur type (RMSE) signifie que

68.20 % de ces écarts doivent étre inférieurs & 100 % de la concentration moyenne mesurée.

Conclusion

Lorsque ¢, et ¢, sont comparables, les criteres de qualité que nous proposons pour le biais
(Bias) et lerreur type (RMSE) sont plus séveres que ceux proposées par Hanna et Chang (2012)
pour le biais fractionnel (FB) et lerreur quadratique normalisée (NMSE). Le choix de ces criteres
plus restrictifs s’explique par le fait que nos jugeons ceux proposés par Hanna et Chang (2012) trop

permissifs.
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