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Résumé : 
L’impact sanitaire lié à la pollution de l’air nécessite une estimation précise de celle-ci. 
Les réseaux de stations de mesures des agences de surveillance de la qualité de l’air 
(AIRPARIF en Île-de-France) ne sont pas suffisamment denses pour renseigner sur 
l’hétérogénéité de la pollution en ville. Et, les modèles haute résolution simulant les champs 
de concentration de polluants en 3D ont une large couverture spatiale mais sont limités par 
leurs incertitudes. Ces deux sources d’information exploitées indépendamment ne permettent 
pas d’évaluer finement l’exposition d’un individu. Nous proposons deux approches pour 
résoudre ce problème :  
(1) par la mesure directe des polluants avec des capteurs mobiles à bas coût et des instruments 
de référence. Des niveaux de pollution très variables ont été constatés entre les 
microenvironnements et dans une même pièce. Ces capteurs devraient être déployés en grand 
nombre pour palier à leurs contraintes techniques. Les instruments de référence, très coûteux 
et volumineux, ne peuvent être utilisés que ponctuellement. 
(2) en combinant les concentrations simulées par le modèle Parallel Micro-SWIFT-SPRAY 
(PMSS) à Paris avec une résolution horizontale de 3 mètres et les mesures des stations de 
surface AIRPARIF. 
Nous avons déterminé des « zones de représentativité » - zones géographiques où les 
concentrations sont très proches de celle de la station - uniquement à partir des sorties du 
modèle PMSS. Ensuite, nous avons développé un modèle bayésien pour propager la mesure 
des stations dans ces zones. 

 

 

 

 

 

 

 



 

Title: Characterization of urban pollution in Parisian region by a synergy of 

surface measurements and high-resolution modelling 
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Abstract: 
The harmful effects of air pollution need a high-resolution concentration estimate. Ambient 
pollutant concentrations are routinely measured by surface monitoring sites of local agencies 
(AIRPARIF in Paris area, France). Such networks are not dense enough to represent the 
strong horizontal gradients of pollutant concentrations over urban areas. And, high-resolution 
models that simulate 3D pollutant concentration fields have a large spatial coverage but suffer 
from uncertainties. Those both information sources exploited independently are not able to 
accurately assess an individual’s exposure. We suggest two approaches to solve this problem:  
(1) direct pollution measurement by using low cost mobile sensors and reference instruments. 
A high variability across pollution levels is shown between microenvironments and also in the 
same room. Mobile sensors should be deployed on a large scale due to their technical 
constraints. Reference instruments are very expensive, cumbersome, and can only be used 
occasionally. 
(2) by combining concentration fields of the Parallel Micro-SWIFT-SPRAY (PMSS) model 
over Paris at a horizontal resolution of 3 meters with AIRPARIF local ground stations 
measurements. We determined “representativeness areas” - perimeter where concentrations 
are very close to the one of the station location – only from PMSS simulations. Next, we 
developed a Bayesian model to extend the stations measurements within these areas.  
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Introduction  

Selon l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS), en 2016, 8 millions de personnes meurent 
prématurément dans le monde sous l’effet de la pollution de l’air intérieur et extérieur. La 
pollution atmosphérique peut raccourcir l’espérance de vie des personnes exposées et 
contribuer à l’apparition de maladies graves, telles que les accidents vasculaires cérébraux, 
cancers, maladies cardiaques, ou encore des maladies chroniques respiratoires telles que 
l’asthme.  
Selon l’Agence Européenne de l’Environnement (rapport AEE1, 2015), la pollution de l’air 
cause 430 000 décès prématurés chaque année en Europe. La plupart des citadins européens 
respire un air nocif : 87 % de la population urbaine européenne a été exposée à des niveaux de 
particules fines (PM2.5) supérieures au seuil recommandé par l’OMS en 2013.  
En 2017, AIRPARIF, Association Agréée pour la Surveillance de la Qualité de l’Air 
(AASQA) en Île-de-France, évalue à 1.3 million les franciliens exposés à des niveaux de 
pollution 2 fois supérieurs à la valeur limite annuelle en dioxyde d’azote (NO2) à proximité 
des axes routiers, dont un parisien sur deux2.  
 
À ce lourd bilan sanitaire, s’ajoute un coût économique et financier de 101.3 milliards d’euros 
(rapport du Sénat, 2015) imputable à une mauvaise qualité de l’air chaque année en France. 
Ce montant intègre le coût sanitaire : mortalité, hospitalisation, baisse de productivité et le 
coût environnemental : baisse des rendements agricoles et forestiers, dégradation du bâti et 
des écosystèmes, nuisances. 
 
La région parisienne, deuxième mégapole européenne, connaît une forte pression 
démographique avec ses 12 millions d’habitants et un PIB par habitant le plus élevé de 
France. Elle centralise une forte activité économique qui favorise un trafic routier intense et 
des encombrements significatifs sur ses axes routiers, notamment sur son autoroute urbaine : 
le « boulevard périphérique ».  
Ces spécificités justifient les nombreux travaux de recherche sur la pollution de l’air dans 
cette région depuis une dizaine d’années tels que : 
- le projet européen MEGAPOLI3 (2008-2011) : Megacities : Emissions, urban, regional and 
Global Atmospheric POLution and climate effects, and Integrated tools for assesment and 
mitigation.  Deux campagnes de mesures ont été menées : en été 2009 et en hiver 2010. Les 
objectifs étaient de déterminer les niveaux et la variabilité des concentrations de composés 
gazeux et particulaires à Paris, ainsi que leurs sources d’émission et origines géographiques. 
Et aussi de déterminer l’impact de la pollution régionale sur la pollution locale. Puis 
développer des outils d’intégrations pour prédire les émissions polluantes des mégapoles 
(thèse Baudic4 2016, Baklanov et al., 2010, Beekmann et al., 2015). 
- le programme PARTICULES, une campagne de mesures d’une année complète a été menée 
de septembre 2009 à septembre 2010, sur cinq sites de mesures représentatifs des fonds 
urbains, suburbains et ruraux en Île-de-France. Les résultats de ces campagnes ont permis de 
constituer une base de données sur la composition chimique, les sources et origines 

                                                
1 https://www.eea.europa.eu/fr/pressroom/newsreleases/de-nombreux-europeens-restent-exposes 
2 https://www.airparif.asso.fr/_pdf/publications/bilan-2017.pdf 
3 http://megapoli.dmi.dk/ 
4 https://tel.archives-ouvertes.fr/tel-01546311/document 
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géographiques des aérosols PM2.5 en région parisienne (thèse Bressi5 2012, Bressi et al., 2013, 
Bressi et al., 2014). 
- le projet FRANCIPOL6 (2009-2013) : Impact de la pollution longue distance sur les 
particules et leurs précurseurs gazeux à Paris et en Île-de-France. Ce projet avait pour 
objectif de caractériser les précurseurs gazeux des particules fines en déterminant leurs 
niveaux, leurs variabilités, leurs sources et origines géographiques. Des mesures ont été 
enregistrées pendant un an dans une station urbaine de fond à Paris. Ces mesures et celles du 
programme PARTICULES ont permis d’évaluer le modèle de prévision de qualité de l’air 
CHIMERE. 
- des thèses : Favez7, 2008 (sources et processus de formation des particules), Petetin, 2014 
(simulation des sources d’aérosols). 
 
Ces travaux de recherche s’intéressent à la pollution régionale ou à la pollution de fond urbain 
(Figure 1). Pour les études épidémiologiques, ces échelles peuvent être considérées 
suffisantes pour associer les niveaux de pollution à des données agrégées sur l’ensemble de la 
population. Seulement, ces échelles ne permettent pas de mener des études plus fines, sur des 
groupes de populations vulnérables ou sur l’« effet cocktail » de polluants (Valari et al., 
2011). Or en ville, la présence de nombreuses sources d’émissions locales liées à l’activité 
humaine, la grande réactivité des espèces chimiques, les saisons et conditions 
météorologiques et la densité du bâti génèrent une dispersion des polluants près des sources et 
engendrent une importante variabilité spatio-temporelle de ces derniers (Harrison, 2018).  
 
 

 
Figure 1 : Schéma de variation des concentrations de particules fines (PM2.5) dans l’air 
ambiant. Source : AIRPARIF8 (rapport, 2011) 
 
 
 
 
 
                                                
5http://www.uvsq.fr/les-aerosols-fins-en-ile-de-france-chimie-sources-et-origines-geographiques-par-michael-
bressi-242217.kjsp 
6 http://www.rst.developpement-durable.gouv.fr/IMG/pdf/Primequal_FRANCIPOL_cle0219e7.pdf 
7 https://www.theses.fr/2008PA077007 
8 https://www.airparif.asso.fr/_pdf/publications/rapport-particules-110914.pdf 
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Caractériser cette variabilité locale de la pollution urbaine est un enjeu majeur avec plusieurs 
objectifs : 
(1) réduire les incertitudes des études épidémiologiques en intégrant les spécificités du milieu 
urbain : variabilité spatio-temporelle des polluants, mobilité des individus (intégrer le 
« budget espace-temps »), « effet cocktail » des polluants entre eux, 
(2) définir des outils d’aide à la décision avec la mise en place des politiques locales de 
réduction des émissions à la source pour améliorer le niveau de fond et en cas de pic de 
pollution, préconiser un itinéraire plutôt qu’un autre aux personnes vulnérables. 
 
En 2019, le réseau AIRPARIF dispose de quarante stations en Île-de-France qui mesurent les 
oxydes d’azote (NOx), de vingt-quatre stations pour les particules dont le diamètre est 
inférieur à 10 μm (PM10) et de treize stations pour les particules fines (PM2.5). Ce réseau n’est 
pas suffisant pour étudier la pollution à l’échelle de la rue. 
 
Le projet POLLUSCOPE9 (2016-2020) a pour objectif d’évaluer finement les risques 
sanitaires induits au niveau individuel grâce à un système de « crowdsensing » mobile (thèse 
Languille, en cours). L’objectif est d’équiper un grand nombre de citadins de capteurs 
mobiles à bas coût et ainsi caractériser leur exposition.  
 
Dans le cadre de cette thèse, nous utilisons des mesures de polluants et également des 
simulations de modèle afin de caractériser le plus finement possible la pollution à l’échelle du 
quartier dans la région Île-de-France.  
Ce manuscrit de thèse s’organise en cinq chapitres suivis d’une conclusion générale qui 
présente une synthèse des résultats obtenus lors de ces trois années de recherche et propose 
des perspectives à ce travail. 
 
Dans le chapitre 1, un état de l’art sur le sujet est présenté en ciblant les principaux polluants 
et les particularités de la région parisienne. Les processus physico-chimiques associés à la 
pollution de l’air sont rappelés. Des éléments succincts sur la qualité de l’air intérieur sont 
également mentionnés.  
 
Dans le chapitre 2, une description sur les outils utilisés dans ce travail de thèse est donnée, à 
savoir les instruments de mesure, les simulations du modèle urbain PMSS (Parallel Micro-
SWIFT-SPRAY), les mesures des stations AIRPARIF à Paris. 
 
Dans le chapitre 3, la variabilité de l’exposition est abordée de façon expérimentale. Pour 
mesurer l’exposition d’un individu, on peut déployer des instruments de référence à l’intérieur 
des microenvironnements dans lesquels séjournent les individus : au domicile, au bureau, à 
l’école et sur les trajets empruntés par les individus. Un tel dispositif requiert un budget 
important et ne peut être mis en place que de manière ponctuelle sur une portion limitée du 
territoire. De plus, il exige un emploi du temps détaillé de chaque individu. 
Une alternative à cela est d’équiper des volontaires de capteurs mobiles (idéalement à bas 
coût) fonctionnant 24 heures sur 24 (Steinle et al., 2014). L’utilisation de ces capteurs est en 
plein essor, cependant la communauté scientifique se questionne fortement sur la fiabilité des 
données obtenues.  
Dans ce travail de thèse, une campagne de mesures pour évaluer l’exposition aux particules 
d’une parisienne (en l’occurrence, l’autrice de ces lignes) a été réalisée dans des conditions de 
                                                
9 https://anr.fr/Projet-ANR-15-CE22-0018 
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vie « réalistes ». Trois instruments de référence ont été déployés : un instrument disponible 
dans sa version mobile était utilisé lors de déplacements. Les deux autres ont été positionnés à 
mon domicile et dans le local technique du LATMOS (Campus Pierre et Marie Curie de 
Sorbonne Université). 
La seconde campagne de mesures s’est déroulée lors d’une journée dans le démonstrateur de 
Sense-City (IFSTTAR) avec des capteurs mobiles à bas coût et deux instruments de référence. 
Les capteurs ont été testés en effectuant des scénarios de la vie quotidienne (cuisine, 
bricolage, ménage, aération, bougie). Les limites de capteurs à bas coût (200 €) ont ainsi été 
identifiées et les caractéristiques techniques nécessaires pour établir des recommandations 
dans les protocoles de mesures ont été établies. Ces recommandations intègrent entre autres 
les contraintes liées à la mesure en mobilité et en environnement intérieur. 
Initialement, des micro-capteurs avec des propriétés proches de celles des capteurs e-PM – en 
phase de développement au LATMOS – devaient être portés par une centaine de volontaires. 
En raison du retard dans la conception de ces micro-capteurs, nous avons proposé une autre 
stratégie que celle initialement prévue pour remonter à la caractérisation la plus fine de l’air 
respiré par un francilien. 
 
Dans le chapitre 4, nous recherchons des zones géographiques dites « zones de 
représentativité » autour de chaque station AIRPARIF avec des propriétés semblables à l’air 
sondé au niveau de la station. Pour définir ces zones, nous avons utilisé les champs de 
concentrations horaires des NOx et PM10 simulés par le modèle PMSS. C’est un modèle de 
dispersion urbain haute résolution (3 mètres de résolution horizontale dans notre cas) avec 
une couverture spatiale sur l’ensemble de Paris. Bien que le modèle PMSS soit performant, 
les simulations restent biaisées par rapport aux mesures de référence AIRPARIF.  
 
Dans le chapitre 5, nous avons développé un modèle bayésien pour propager la mesure de la 
station dans les zones de représentativité de chaque station. L’approche bayésienne met à jour 
notre connaissance a priori (avant d’observer les données) à partir des données 
(« vraisemblance ») pour obtenir une connaissance a posteriori (après avoir observé les 
données) plus précise. Ainsi, les concentrations simulées par le modèle PMSS sont combinées 
aux mesures AIRPARIF pour obtenir les concentrations les plus probables dans les zones 
préalablement définies.  
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Chapitre 1. État de l’art : généralités sur la pollution 

atmosphérique 

 1.1 Les principaux polluants 

1.1.1 Impacts sanitaires  

La pollution atmosphérique est un problème de santé publique majeur. Selon l’OMS, la 
pollution de l’air est le principal risque environnemental avec des impacts négatifs sur la santé 
tels que les accidents vasculaires cérébraux, les maladies du cœur, les cancers du poumon, et 
les maladies respiratoires chroniques ou aigues, incluant l’asthme10. En 2016, 4.2 millions de 
personnes sont mortes prématurément dans le monde sous l’effet de la pollution 
atmosphérique extérieure dans les zones urbaines, périurbaines et rurales. 91 % de ces morts 
prématurés sont recensés dans les pays à revenus faibles et modestes, et la plupart en Asie du 
Sud Est et dans le Pacifique occidental.  
Une exposition chronique à l’ozone serait responsable de près de 500 décès par an pour 
causes respiratoires en France, d’après une étude de Santé Publique France11 (ex-InVS). 
La pollution aux particules fines PM2.5 est la troisième cause de mortalité en France après le 
tabac et l’alcool, soit 48 000 décès prématurés chaque année. Cet impact représente 9 % de la 
mortalité en France, avec une perte d’espérance de vie pouvant dépasser 2 ans dans les villes 
les plus exposées. 
La pollution de l’air intérieur nuit également gravement à la santé avec près de 3 milliards de 
personnes dans le monde qui utilisent des combustibles à base de kérosène, de biomasse, de 
fuel et de charbon pour cuisiner, se chauffer et éclairer leur logement.  
 
Jusqu’à présent, les études épidémiologiques menées sur Paris considéraient la pollution 
homogène à l’échelle de l’agglomération, en utilisant des données des stations de mesures 
AIRPARIF. Cette hypothèse d’exposition homogène engendre des incertitudes sur les 
fonctions dose/réponse des modèles épidémiologiques et ne permet pas de distinguer 
l’influence des plusieurs polluants lorsqu’ils coexistent, ce qu’il est possible de faire si nous 
raffinons l’échelle de l’étude, par exemple avec un modèle de qualité de l’air, tout en prenant 
en compte la mobilité des populations (Valari, et al. 2011). Pour ce faire, il est nécessaire 
d’intégrer la variabilité locale de la pollution urbaine.  
 
L’OMS préconise des « valeurs guides » définit par des lignes directrices applicables dans le 
monde entier (lignes directrices OMS relatives à la qualité de l’air de 200512). Ces valeurs 
guides se basent sur l’évaluation d’experts pour que le polluant n’ait pas ou peu d’impact sur 

                                                
10 http://www.who.int/news-room/fact-sheets/detail/ambient-(outdoor)-air-quality-and-health 
11http://invs.santepubliquefrance.fr/Dossiers-thematiques/Environnement-et-sante/Air-et-sante/Ozone-chaleur-et-
sante 
12http://apps.who.int/iris/bitstream/handle/10665/69476/WHO_SDE_PHE_OEH_06.02_fre.pdf;jsessionid=6B78
6591616BC95B18B079DDDC5CE638?sequence=1 
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la santé humaine. En 2016, 91 % de la population mondiale vivait dans des lieux où la valeur 
guide n’était pas respectée. 
 
Dans la suite de ce travail, nous décrirons plus spécifiquement les polluants concernés par les 
lignes directrices de l’OMS à savoir : les particules en suspension dans l’air (PM), l’ozone 
(O3), le dioxyde d’azote (NO2) et le dioxyde de soufre (SO2). Nous élargirons l’étude du NO2 
à la famille des oxydes d’azote (NOx) qui inclut également le NO (NOx=NO2+NO).  
 
Les particules dont le diamètre est inférieur à 10 et 2.5 μm (PM10 et PM2.5 respectivement), ont 
un impact sanitaire même à de très faibles concentrations. On distingue les particules 
primaires (directement émises) et secondaires (produites par réactions chimiques ou 
agglomération de particules plus fines). La nocivité des particules est à la fois liée : (1) à leur 
taille, les particules les plus fines pénètreront plus profondément dans l’appareil respiratoire et 
(2) aux polluants qu’elles transportent (métaux, hydrocarbures, etc.).  
Les PM10 et PM2.5 sont à l’origine de maladies respiratoires et cardio-vasculaires pouvant aller 
jusqu’au décès. L’OMS préconise donc de ne pas dépasser une concentration de 10 μg/m3 en 
moyenne annuelle pour les PM2.5 et 25 μg/m3 en moyenne sur 24 heures. Pour les PM10, 
l’OMS recommande de ne pas dépasser une concentration de 20 μg/m3 en moyenne annuelle 
et 50 μg/m3 en moyenne sur 24 heures.  
 
À de fortes concentrations, l’ozone affecte les muqueuses oculaires et engendre des 
problèmes respiratoires, le déclenchement de crises d’asthme, une diminution de la fonction 
pulmonaire pouvant entraîner la mort (Jerrett, et al. 2009).  
L’OMS recommande de ne pas dépasser une exposition de 100 μg/m3 en moyenne sur 
8 heures. L’ozone a également des effets phytotoxiques qui impactent les principaux 
processus physiologiques des plantes, ce qui peut réduire la productivité des cultures 
agricoles. 
 
Une exposition de longue durée au dioxyde d’azote (NO2) entraîne une augmentation de la 
fréquence et de la gravité des crises d’asthme chez les adultes et favorise l’infection 
pulmonaire chez les enfants. Les oxydes d’azotes (NO2 et NO) mélangés à de l’eau forment 
de l’acide nitrique, composant majoritaire des précipitations acides (pluies, brouillards et 
neige) à l’origine de l’altération des sols, de la déforestation, de l’acidification des eaux de 
surface (lacs, rivières) et des dommages aux écosystèmes aquatiques ce qui entraîne la 
disparition progressive des espèces aquatiques. L’OMS a ainsi préconisé de ne pas dépasser 
une exposition de 40 μg/m3 en moyenne annuelle et 200 μg/m3 en moyenne horaire.  
 
Le dioxyde de soufre (SO2) entraîne une altération de la fonction respiratoire (toux, 
production de mucus, asthme, bronchite chroniques, infection respiratoire), le fonctionnement 
des poumons et des irritations oculaires et cutanées. Mélangé à de l’eau, il réagit pour former 
de l’acide sulfurique, composant des précipitations acides. L’OMS recommande de ne pas 
dépasser une concentration moyenne de 20 μg/m3 sur 24 heures et 500 μg/m3 en moyenne sur 
10 minutes. 
 
Dans le rapport REVIHAAP “Review of evidence on health aspects of air pollution” publié 
en 2013, l’OMS interpelle sur l’« effet cocktail » ou « effet synergique » lorsque les polluants 
sont présents simultanément (versus polluants séparés), au niveau des tissus biologiques, entre 
les particules ultrafines et : (1) des métaux de transition ou (2) des composés organiques 
volatils (COV).   
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1.1.2 Seuils réglementés par la législation européenne et française 

L’ozone (O3), les particules : PM10 et PM2.5, les oxydes d’azotes (NOx) (en particulier, le 
dioxyde d’azote NO2), le dioxyde de soufre (SO2) sont réglementés en raison de leur impact 
sur la santé et sur l’écosystème soulignés par l’OMS. Ils sont surveillés 24 heures sur 24 et 
7 jours sur 7 par les Associations Agréées pour la Surveillance de la Qualité de l’Air en 
France, en Europe grâce à la mise en place d’un programme de surveillance européen EMEP 
(European Monitoring and Evaluation Programme). Aux Etats-Unis, le Clean Air Act (1970) 
est une loi qui charge l’Agence de Protection de l’Environnement Américaine (Environmental 
Protection Agency, EPA13) de protéger et améliorer la qualité de l’air des Etats-Unis. Un 
nouvel observatoire mondial de la pollution de l’air : Global Urban Air Pollution Observatory 
– GUAPO14 diffuse les bonnes pratiques à travers le monde. 
 
La stratégie communautaire de surveillance de la qualité de l’air se base sur la directive 
européenne (2008/50/CE) du 21 mai 2008 et sur la directive n° 2004/107/CE du 15 décembre 
2004. Les directives européennes sont transposées dans la réglementation française et peuvent 
être déclinées à l’échelle nationale et locale avec la définition des objectifs de qualité tels 
qu’on les retrouve sur le site d’AIRPARIF15. 

• Valeur limite : niveau à atteindre dans un délai donné et à ne pas dépasser, et fixé sur 
la base des connaissances scientifiques afin d'éviter, de prévenir ou de réduire les 
effets nocifs sur la santé humaine ou sur l'environnement dans son ensemble. 

• Valeur cible : niveau à atteindre, dans la mesure du possible, dans un délai donné, et 
fixé afin d'éviter, de prévenir ou de réduire les effets nocifs sur la santé humaine ou 
l'environnement dans son ensemble. 

• Objectif de qualité : niveau à atteindre à long terme et à maintenir, sauf lorsque cela 
n'est pas réalisable par des mesures proportionnées, afin d'assurer une protection 
efficace de la santé humaine et de l'environnement dans son ensemble. 

• Niveau critique : niveau fixé sur la base des connaissances scientifiques, au-delà 
duquel des effets nocifs directs peuvent se produire sur certains récepteurs, tels que les 
arbres, les autres plantes ou écosystèmes naturels, à l'exclusion des êtres humains.  

• Seuil d'information et de recommandation : niveau au-delà duquel une exposition 
de courte durée (1 heure à 1 jour) présente un risque pour la santé humaine de groupes 
particulièrement sensibles au sein de la population et qui rend nécessaire l'émission 
d'informations immédiates et adéquates à destination de ces groupes et des 
recommandations pour réduire certaines émissions.  

• Seuil d'alerte : niveau au-delà duquel une exposition de courte durée présente un 
risque pour la santé de l'ensemble de la population ou de dégradation de 
l'environnement, justifiant l'intervention de mesures d'urgence. 

 
 
Le tableau 1 indique l’ensemble de ces valeurs pour les oxydes d’azote (NOx), le dioxyde 
d’azote (NO2), le dioxyde de soufre (SO2), les particules PM10 et PM2.5 et l’ozone (O3).  
Une nouvelle loi est en cours de préparation pour réglementer les PM1 encore plus nocives. 
 
 
                                                
13 https://www.epa.gov/ 
14 http://www.who.int/phe/news/e-News96Dec2017.pdf 
15 https://www.airparif.asso.fr/reglementation/normes-francaises 
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a) 

Valeurs limites Objectif de 
qualité 

Seuils de 
recommandation 
et d’information 

Seuils d’alerte Niveau critique 

N
O

2 

Moyenne annuelle : 
depuis le 01/01/10, 
40 μg/m3 

Moyenne horaire : depuis 
le 01/01/10, 
200 μg/m3 à ne pas 
dépasser plus de 18 heures 
par an. 

Moyenne 
annuelle : 
40 μg/m3 

 

Moyenne 
horaire : 
200 μg/m3 

Moyenne horaire : 
400 μg/m3 dépassé sur 
3 heures consécutives. 
200 μg/m3 si 
dépassement de ce 
seuil la veille, et 
risque de dépassement 
de ce seuil le 
lendemain. 

 

N
O

x 

    Moyenne annuelle (pour 
la protection de la 
végétation) :  
30 μg/m3 (équivalent 
NO2) 

PM
10

 

Moyenne annuelle : 
depuis le 01/01/05,  
40 µg/m³ 
Moyenne journalière : 
depuis le 01/01/05, 
50 µg/m³ à ne pas dépasser 
plus de 35 jours par an. 

Moyenne 
annuelle : 
30 µg/m³ 

Moyenne 
journalière : 
50 µg/m³ 

Moyenne 
journalière : 
80 µg/m³ 

 

SO
2 

Moyenne journalière : 
125 µg/m³ à ne pas 
dépasser plus de 3 jours 
par an. 
Moyenne horaire : depuis 
le 01/01/05, 350 µg/m³ à 
ne pas dépasser plus de 24 
heures par an. 

Moyenne 
annuelle : 
50 µg/m³ 

Moyenne 
annuelle : 
300 µg/m³ 

Moyenne horaire sur 
3 heures 
consécutives : 
500 µg/m³ 

Moyenne annuelle et 
hivernale (pour la 
protection de la 
végétation) : 
50 µg/m³ 

b) 

Objectif de qualité 
Seuils de 

recommandation et 
d'information 

Seuils d'alerte Valeurs cibles 

O
3  

Seuil de protection 
de la santé, pour le 
maximum 
journalier de la 
moyenne sur 
8 heures : 
120 µg/m³ pendant 
une année civile. 
 
Seuil de protection 
de la végétation, 
AOT 40* de mai à 
juillet de 8 h à 
20 h : 
6 000 µg/m³.h 

 

Moyenne horaire : 
180 µg/m³ 

Seuil d'alerte pour une 
protection sanitaire pour 
toute la population, en 
moyenne horaire : 240 µg/m³ 
sur 1 heure  
 
Seuils d'alerte pour la mise 
en œuvre progressive de 
mesures d'urgence, en 
moyenne horaire : 1er seuil : 
240 µg/m³ dépassé pendant 
trois heures consécutives.2ème 
seuil : 300 µg/m³ dépassé 
pendant trois heures 
consécutives.3ème seuil : 
360 µg/m 

Seuil de protection de la santé : 
120 µg/m³ pour le max journalier de 
la moyenne sur 8 h à ne pas dépasser 
plus de 25 jours par année civile en 
moyenne calculée sur 3 ans. Cette 
valeur cible est appliquée depuis 
2010. 
 
Seuil de protection de la 
végétation : AOT 4016 de mai à 
juillet de 8 h à 20 h : 
18 000 µg/m³.h en moyenne 
calculée sur 5 ans. Cette valeur cible 
est appliquée depuis 2010. 

 

                                                
16 AOT 40 (exprimé en µg/m³.heure) signifie la somme des différences entre les concentrations horaires 
supérieures à 80 µg/m³ et le seuil de 80 µg/m³ durant une période donnée en utilisant uniquement les valeurs sur 
1 heure mesurées quotidiennement entre 8 heures et 20 heures. (40 ppb ou partie par milliard=80 µg/m³). 
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c) 

Valeurs limites Objectif de 
qualité Valeur cible 

Objectif de réduction de 
l'exposition par rapport à l'IEM 
2011* , qui devrait être atteint en 

2020 

Obligation en matière 
de concentration 

relative à l'exposition 
qui doit être respectée 

en 2015 

PM
2.

5 

Moyenne 
annuelle :  
depuis le 
01/01/15, 
25 µg/m³  

Moyenne 
annuelle : 
10 µg/m³ 

Moyenne 
annuelle : 
20 µg/m³ 

Concentration 
initiale 

Objectif de 
réduction 

<= à 8.5 µg/m³ 0% 
>8.5 et 
<13 µg/m³ 10% 

>=13 et 
<18 µg/m³ 15% 

>=18 et 
<22 µg/m³ 20% 

>= à 22 µg/m³ Toute mesure 
appropriée pour 

atteindre 
18 µg/m³ 

 

20 µg/m³ pour l'IEM 201517 

Tableau 1 : Seuils à ne pas dépasser pour les (a) dioxydes et oxydes d’azote (NO2 et 
NOx), les particules PM10 et le dioxyde de soufre (SO2), (b) l’ozone (O3) et (c) les 
particules fines PM2.5 selon la réglementation française. Source : AIRPARIF18 
 
 

1.2 Cas de la région parisienne 

1.2.1 Dépassements des seuils 

La pollution de l’air est un problème sanitaire majeur y compris en région  parisienne. 
L’exposition chronique à la pollution de l’air en Île-de-France est responsable annuellement 
de l’ordre de 1 400 décès anticipés chez les adultes, soit 4 % de la mortalité totale 
correspondant à une perte de 6 mois d’espérance de vie à l’âge de 30 ans. Cette pollution 
francilienne a également un coût économique non négligeable de 2.3 milliards d’euros (Host 
et al.19, 2012). Un rapport du Sénat chiffre le coût économique de la pollution de l’air au 
niveau national à 101.3 milliards d’euros par an (rapport20, 2015). 
 
Un historique des dépassements de seuils en Île-de-France est disponible en ligne21 pour le 
dioxyde d’azote (NO2), l’ozone (O3), les particules PM10 et le dioxyde de soufre (SO2). De 
janvier 2015 à janvier 2018, 33 jours de dépassements de seuils en PM10 ont été recensés dans 
la région Île-de-France avec 22 jours de dépassements du seuil et 11 jours de dépassement du 
seuil d’alerte. La Figure 2 représente la répartition des jours de dépassements de seuils 
d’information et d’alerte pour les PM10 de janvier 2015 à janvier 2018.  
                                                
17 IEM 2015 : Indicateur d'exposition moyenne de référence, correspondant à la concentration moyenne annuelle 
en µg/m³ sur les années 2013, 2014 et 2015. 
18 https://www.airparif.asso.fr/reglementation/normes-francaises 
19 http://www.ors-idf.org/dmdocuments/2012/Synthese_erpurs_EIS_trafic.pdf 
20http://www.senat.fr/fileadmin/Fichiers/Images/commission/enquete/pollution_air/Synthese_CE_Pollution_de_l
_air.pdf 
21 https://www.airparif.asso.fr/alertes/historique 
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Le nombre de dépassement de seuils était en baisse en 2017 par rapport à 2015. 94 % des 
dépassements des seuils d’information et d’alerte ont lieu en période hivernale (entre 
décembre et mars) de janvier 2015 à janvier 2018 avec un maximum en janvier.  
De janvier 2015 à janvier 2018, 13 jours de dépassements du seuil d’information ont été 
détectés et aucun dépassement du seuil d’alerte. En 2017, le nombre de jours de dépassement 
était à la hausse avec 6 jours de dépassements, alors qu’en 2016 on dénombrait 3 jours de 
dépassement et 4 jours en 2015. 92 % de ces jours de dépassement de seuil pour l’ozone ont 
lieu en été. 
Un seul jour de dépassement du seuil d’information a été identifié (en décembre 2016) pour le 
dioxyde d’azote (NO2), et aucun jour de dépassement de seuil n’a été enregistré pour le 
dioxyde de soufre (SO2). 
 
a) Particules PM10   b) Ozone (O3) 

 
Figure 2 : Répartition des dépassements de seuils d’information et d’alerte pour (a) les 
particules PM10 et (b) l’ozone (O3), de janvier 2015 à janvier 2018. Le chiffre indique le 
nombre de jours de dépassement de seuils pour les mois de l’année concernés. Figure 
réalisée à partir des données AIRPARIF. 
Ces niveaux élevés de pollution lors des jours de dépassement de seuils s’étendent sur plus de 
100 km2 sur la région Île-de-France et touchent ainsi plus de 10 % de la population d’un 
département d’Île-de-France. 
 
 

1.3 Processus physico-chimiques 

La pollution de l’air en ville s’explique par les processus physico-chimiques : émissions, 
transport, mélange turbulent, transformation chimique et dépôt, agissant sur différentes 
échelles spatiales et temporelles (Figure 3). Le cycle émission-transport-transformation-dépôt 
explique l’origine des polluants (sources naturelles et anthropiques), leur évolution dans 
l’atmosphère (transport et transformation) et leur élimination (transformation et dépôt).  
 
On distingue les polluants primaires des polluants secondaires. Les polluants primaires 
comme le dioxyde de soufre (SO2), sont émis directement dans l’atmosphère par des sources 
et transportés horizontalement et verticalement à différentes altitudes sous l’effet des 
mouvements d’air et sur des distances plus ou moins grandes selon leur durée de vie. Au 
cours de ce transport, une partie de ces polluants se transforme en polluants secondaires 
comme l’ozone (O3). Les polluants secondaires ne sont pas directement émis par des sources 
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mais résultent de réactions chimiques entre plusieurs espèces et de réactions d’oxydations 
supérieures. En effet, l’atmosphère est un milieu oxydant avec une forte présence d’oxygène. 
La plupart de ces réactions sont initiées par le rayonnement solaire. On parle dans ce cas de 
réactions photochimiques. 
 

 
Figure 3 : Représentation schématique des principaux processus de la chimie 
atmosphérique illustrant le cycle : émission en surface des polluants par différentes 
sources naturelles ou anthropiques, diffusion verticale, transport et transformations 
photochimiques dans l’atmosphère, dépôt sec par interaction directe avec la surface ou 
dépôt humide par les précipitations. Source : Atmosphère, océan et climat (R. Delmas, et 
al., 2007) 
 
Selon leur durée de vie dans l’atmosphère, les polluants auront un impact à des échelles 
spatiales plus ou moins grandes (Figure 4). On distingue l’échelle locale (< 1 km), l’échelle 
régionale (1 à 100 km) et l’échelle globale (> 100 km). La durée de vie des polluants dans 
l’atmosphère est très variable et dépend de leurs propriétés physico-chimiques. Par exemple, 
les polluants solubles peuvent être rapidement éliminés par lessivage dans les précipitations. 
Les espèces à courte durée de vie (quelques minutes à quelques heures) sont très réactives et 
auront un impact local près des sources de rejets (trafic automobile et industries). La qualité 
de l’air résultante, à cette échelle, sera fortement liée aux conditions météorologiques et aux 
phénomènes de petite échelle résultant de la densité des bâtiments en ville. La dispersion de 
ces émissions est difficile avec la formation de tourbillons dans les rues « canyons » où le 
rapport entre la hauteur du bâti et la largeur de la rue est supérieur à 1. Les espèces dont la 
durée de vie est supérieure à la journée pourront être transportées sur de grandes distances et 
être dispersées à l’échelle régionale ou planétaire. Les espèces à longue durée de vie dans la 
troposphère (> 5 à 7 ans) peuvent également se déplacer dans la stratosphère, la couche au-
dessus de la troposphère. Ces espèces peuvent avoir un impact global sur le climat.  
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Figure 4 : Comparaison des temps de vie et des échelles spatiales pour quelques espèces. 
Source : Physique et chimie de l’atmosphère (R. Delmas, 2005) 
 
Les oxydes d’azote (NOx) et le dioxyde de soufre (SO2) ont un temps de résidence moyen 
dans l’atmosphère d’un jour. Ces polluants réagiront à proximité des sources d’émissions. 
L’ozone (O3) a un temps de résidence de une à quelques semaines l’été et de quelques mois 
l’hiver. L’ozone peut se former et agir sur de plus longues distances et être transporté dans 
des régions plus lointaines. 
 

1.3.1 Sources d’émissions  

Les émissions dans l’atmosphère proviennent à la fois de sources naturelles liées à l’activité 
naturelle et des sources anthropiques rejetées par l’activité humaine. La contribution des 
émissions naturelles est plus ou moins importante d’un polluant à l’autre. Par exemple, à 
l’échelle mondiale, la végétation est responsable d’environ 90 % des émissions de composés 
organiques volatils (COV) contre 10 % pour les activités humaines. Alors que les émissions 
d’oxydes d’azote (NOx) sont principalement dues à l’activité humaine avec 80 % des 
émissions anthropiques telles que le trafic routier ou les feux de biomasse. 
 
Les sources naturelles principales sont : 
- les éruptions volcaniques qui peuvent émettre une grande quantité de gaz (dioxyde de 
soufre : SO2, oxydes d’azote : NOx ,...) et particules (métaux lourds : éléments constitutifs de 
la croûte terrestre). Par exemple, l’Etna émet en moyenne 3000 tonnes de SO2 par jour et 
jusqu’à 10 000 tonnes en cas de forte activité. 
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- l’érosion éolienne, c’est à dire l’action du vent sur la surface terrestre et l’océan, qui conduit 
à l’émission de particules. Les particules en suspension émises par les poussières désertiques 
du Sahara atteignent souvent l’Europe. Des particules de sels marins (« sea-salt ») sont 
également générées au niveau des océans. 
- les émissions biogéniques, c’est à dire les gaz produits par réactions biologiques dans 
l’océan, les sols et la végétation terrestre suite à la dégradation de la matière organique. Il 
s’agit entre autres de l’émission des COV due à la photosynthèse. 
- la foudre qui produit des oxydes d’azote (NOx), 
- la végétation qui émet des composés organiques volatils (COV) dus à la photosynthèse … et 
les grains de pollen – allergisants, dispersés par l’action des insectes du vent. 
 
Les sources anthropiques peuvent être décomposées en plusieurs secteurs d’activité et le 
nombre de secteurs varie selon l’agence qui effectue l’inventaire. L’inventaire d’AIRPARIF 
s’appuie sur les méthodologies du Pôle de Coordination des Inventaires Territoriaux (PCIT) et 
propose 9 secteurs anthropiques : 
- la production d’énergie (centrales thermiques, installations d’extraction du pétrole, …), 
- l’industrie manufacturière avec l’émission de polluant lors des procédés de production et le 
chauffage des locaux des entreprises, 
- les chantiers et carrières, lors de la construction de bâtiments, travaux publics et carrière, 
- le traitement des déchets : incinération des déchets et centre de stockage, 
- le résidentiel et tertiaire (à l’intérieur des bâtiments) qui proviennent principalement de la 
climatisation des bâtiments, des appareils de combustions fixes et des sources de pollution 
intérieure (peintures, solvants, …),  
- le trafic routier où les émissions sont liées à la combustion des combustibles fossiles, à 
l’évaporation de l’essence et aux abrasions (freins, pneus, route, caténaires), 
- le trafic ferroviaire et fluvial, 
- les plateformes aéroportuaires avec l’émission des avions et l’activité au sol, 
- les feux de forêt qui émettent des oxydes d’azotes (NOx) et des métaux lourds, particules, 
- l’agriculture avec la croissance de l’agriculture intensive et l’utilisation massive d’engrais, 
de pesticides (…) et la décomposition de matières organiques. 
 
Si l’on considère les émissions anthropiques en région parisienne, la part du trafic routier est 
plus de deux fois plus importante pour les émissions des oxydes d’azote (NOx)  que pour les 
particules PM10 (56 vs 23 %, Tableau 2). Pour les PM10, le secteur résidentiel et tertiaire 
occupe une part équivalente à celle du trafic routier (23 %). Les émissions des particules 
PM2.5 sont à 27 % associées au trafic routier et 49 % au secteur tertiaire.  
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Secteurs NOx PM10 PM2.5 
Production d’énergie 5% 1% 1% 

industrie manufacturière 6% 4% 2% 
chantiers et carrières 3% 16% 10% 

traitement des déchets 3% 1% 1% 
résidentiel et tertiaire 15% 33% 49% 

trafic routier 56% 23% 27% 
trafic ferroviaire et fluvial 1% 4% 2% 
plateformes aéroportuaires 8% 1% 1% 

agriculture 2% 17% 6% 

Tableau 2 : Répartition des émissions par secteur d’activité pour les (a) NOx (en 
équivalent NO2), (b) en Île-de-France. Source : AIRPARIF (inventaire sur l’année 
201522) 
 
Notons que les épisodes de pollution particulaire sont majoritairement dus à de l’import de 
particules secondaires provenant d’Europe continentale. Les sources locales, majoritairement 
combustion de biomasse et transport routier ne contribuent qu’au quart des niveaux mesurés 
(thèse Bressi, 2012).  
 

1.3.2 Transformations chimiques 

Dans un contexte de pollution urbaine aux échelles locales et régionales, les principaux 
mécanismes chimiques mis en jeu sont la photochimie avec la production d’ozone 
troposphérique et la formation d’aérosols secondaires. 
 

1.3.2.1 Pollution photo-oxydante, formation de l’ozone  

L’ozone est un polluant secondaire formé à la suite de plusieurs réactions chimiques. La 
production d’ozone est à l’origine d’une pollution photo-oxydante issue de processus 
d’oxydation des composés organiques volatils (COV) et du monoxyde de carbone (CO) en 
présence des oxydes d’azote (NOx), et du rayonnement solaire (Figure 5). 
 

                                                
22 https://www.airparif.asso.fr/_pdf/publications/inventaire_emissions_idf_2015_20190418.pdf 
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Figure 5 : Représentation schématique des principaux mécanismes impliqués dans la 
formation d'ozone troposphérique. Source : Camredon et al. (2007) 
 
L’ozone se forme suite à la dissociation du NO2 par réaction photochimique : une liaison est 
cassée en présence du rayonnement solaire suivant la réaction eq.1. 

NO2+hν (< 430 nm) → NO +O(3P)  (eq.1) 
avec O(3P) : le niveau fondamental de O 
L’oxygène libre nouvellement formé va réagir avec le dioxygène de l’air en présence d’un 
troisième corps (M) pour former l’ozone (eq.2). 

O(3P)+O2+M → O3+M    (M=O2 ou N2)   (eq.2) 
L’ozone formé est immédiatement consommé par le monoxyde d’azote (NO) émis par les 
émissions dues au trafic automobile. Lors de cette réaction, du dioxyde d’azote (NO2) est 
reformé (eq.3). 

O3 + NO → NO2+O2 (eq.3) 
Un équilibre photochimique s’établit entre le dioxyde d’azote (NO2), le monoxyde d’azote 
(NO) et l’ozone (O3). Ce cycle de réaction, « cycle de Chapman », n’est pas suffisant pour 
expliquer la production nette d’ozone car en présence de NO, l’ozone est consommé et le 
bilan est nul.  
 
Deux régimes chimiques caractérisent l’équilibre entre l’ozone, les oxydes d’azote (NOx) et 
les composés organiques volatils (COV). Lorsque la teneur en NOx est faible on parle d’un 
« régime limité en NOx » ou « régime saturé en COV », propice à la production d’ozone. À 
l’inverse, lorsque les niveaux en NOx sont élevés, on parle de « régime saturé en NOx » ou 
« régime limité en COV » propice à la destruction d’ozone. La transition entre les deux 
régimes est de l’ordre de quelques ppb de NOx (1 ppb est équivalent à 1.88 μg/m3 pour le NO2 
et 1.25 μg/m3 pour le NO). 
 
« Régime limité en NOx » ou « régime saturé en COV » : production d’ozone (Seinfeld et 
Pandis, 1998) 
Ce régime est caractéristique des milieux ruraux. Le rapport COV/NOx est supérieur à 15.  
La production nette d’ozone a lieu lorsque le cycle de Chapman est perturbé par l’ajout de 
composés organiques volatils (COV) ou de monoxyde de carbone (CO). En effet, l’oxydation 
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de COV et CO par le radical OH conduit à la formation de radicaux peroxyles (RO2 et HO2) 
qui permettent de convertir NO en NO2 sans consommer d’ozone (eq.4).  

NO2+hν (< 430 nm) → NO +O(3P)  (eq.1) 
O(3P)+O2+M → O3+M    (M=O2 ou N2)  (eq.2) 

O3 + NO → NO2+O2 (eq.3) 
HO2+NO → NO2+OH  (eq.4) 

 
Les équations bilan des chaînes d’oxydation du monoxyde de carbone et du méthane, 
conduisant à la production d’ozone sont les suivantes : 

CO+2O2+hν → CO2+O3 (eq.5) 
CH4+4O2+hν → CH2O+H2O+2O3 (eq.6) 

 
La formation de peroxydes domine les réactions de terminaison suivant la réaction (eq.7) : 

HO2+HO2 → H2O2+O2 (eq.7) 
Les niveaux d’ozone augmentent avec ceux des NOx de façon quasi linéaire et sont peu 
perturbés par les variations des concentrations en COV.  
 
« Régime saturé en NOx » ou « régime limité en COV » : destruction d’ozone 
Ce régime est caractéristique des zones urbaines. Les concentrations en NOx sont supérieures 
à quelques ppb. Le rapport COV/NOx est inférieur à 4.  
La formation d’acide nitrique domine les réactions de terminaison en raison de la forte teneur 
en NOx (eq.8) et entraîne une perte du radical OH. Les niveaux d’ozone diminuent lorsque les 
concentrations en NOx augmentent. 
 NO2+OH → HNO3     (eq.8) 
 
En région parisienne on se trouve en général dans le « régime saturé en NOx ». La vitesse de 
production d’ozone est donc lente et les maxima n’excèdent que rarement la centaine de ppb. 
Des épisodes estivaux de pollution à l’ozone peuvent avoir lieu en cas de recirculation des 
masses d’air au-dessus de la zone urbaine. Lorsqu’on s’éloigne du centre de Paris et qu’on se 
dirige vers la périphérie, la parcelle d’air passe progressivement d’un régime saturé en NOx à 
un régime limité en NOx. La diminution en NOx (diminution des émissions de trafic) et 
l’augmentation du rapport COV/NOx (émissions complémentaires de COV par la végétation) 
induisent une rapide augmentation de la vitesse de production d’ozone. On retrouve ainsi 
fréquemment des niveaux élevés d’ozone à plusieurs dizaines de kilomètres des zones 
urbaines. Le vent (direction et intensité) et la hauteur de la couche limite (section 1.1.3.4) 
déterminent l’intensité, la forme et la localisation du panache. 
 

1.3.2.2 Aérosols  

Un aérosol atmosphérique est « une particule solide ou liquide suspendue dans l’air à 
l’exception des gouttelettes nuageuses » (World Climate Research Programme : WCRP). Il 
s’agit de particules de quelques nanomètres à plusieurs micromètres de diamètre. 
Les aérosols primaires (dont le diamètre est supérieur à 0.001 μm) sont directement émis dans 
l’atmosphère par les activités humaines (usure de pneu, pots catalytiques, feux de biomasse) 
ou des sources naturelles (particules minérales, sels de mer, cendre volcanique, aérosols 
biologiques primaires) et sont remis en suspension.  
Les aérosols secondaires (dont le diamètre est inférieur à 1 μm) se forment suite à la 
conversion de gaz en particules qui s’effectue si les conditions thermodynamiques sont 
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favorables. Les gaz chauds émis par les différentes sources refroidissent au fur et à mesure 
qu’ils s’élèvent dans l’atmosphère. Ils peuvent donc subir des processus de condensation ou 
nucléation hétérogène,  pour former des nouveaux aérosols ou transformer des aérosols 
existants23. 
La composition chimique des aérosols est très complexe et dépend de nombreux facteurs tels 
que la proximité des sources principales. L’aérosol peut être constitué d’une fraction 
organique et du carbone suie (« Black Carbon ») et d’une fraction inorganique essentiellement 
composée de minéraux tels que les nitrates, les sulfates, l’ammonium, le calcium. 
 

1.3.3 Transport horizontal 

Les polluants sont dispersés par : (1) le transport horizontal par l’advection selon le vent et (2) 
le brassage vertical dû aux phénomènes de turbulence dans la couche limite atmosphérique 
(voir section 1.1.3.4).  
Un vent faible entraîne l’accumulation des polluants et explique certains épisodes de pollution 
locale. Alors qu’un vent fort diffuse la pollution locale et transporte de la pollution sur de plus 
ou moins longues distances. Un vent fort amène aussi de la pollution d’autres zones polluées.  
La dispersion et le transport des polluants dépendent de la vitesse et de la direction du vent. 
Le vent peut être perturbé par les obstacles environnants et aussi par la rugosité des terrains. 
La rugosité des terrains étant la perturbation des écoulements d’air en fonction des micro-
reliefs (bâtiments et arbres). Ainsi, le vent sera davantage freiné lorsqu’il passe au-dessus 
d’un bâtiment qu’au-dessus d’un parc car la rugosité est plus faible pour un parc. 
La topographie d’un site influence l’écoulement de l’air. En effet, les bords de mer et les 
vallées peuvent influencer la dispersion des polluants. À Marseille, l’effet de brise de mer 
concentre les polluants sur la côte en milieu de journée. Et à Grenoble, les effets de la brise de 
montagne et de canalisation par la vallée sont capables d’advecter des polluants sur les 
massifs montagneux la journée et sur la vallée la nuit. La région Île-de-France est une plaine 
éloignée de la mer et principalement soumise à un régime météorologique moyen : des 
dépressions venant du sud ou de l’ouest avec des fronts qui favorisent une rapide dispersion 
des polluants dans la région et des anticyclones qui accumulent les polluants près de la 
surface, sur une large zone. 
 

1.3.4 Mélange dans la couche limite 

La couche limite atmosphérique (CLA) est la première couche atmosphérique et comprise 
entre 0 et 2 km au-dessus du sol. La CLA est directement soumise aux effets de la surface 
terrestre. La CLA est caractérisée par des transferts de quantité de mouvement, vapeur d’eau, 
de polluants et chaleur entre la surface et l’atmosphère libre. L’épaisseur de la CLA dépend 
de la rugosité de la surface. Elle varie au cours de la journée (Figure 6) car elle dépend 
également de la stabilité de l’atmosphère. On distingue la CLA stable de la CLA instable ou « 
convective ».  

                                                
23 http://omer7a.obs-mip.fr/mallette/fiches/Chimie-des-aerosols 



 28 

 
Figure 6 : Évolution de la stabilité de la couche limite atmosphérique au cours d’une 
journée24 
 
Dans la CLA instable la température décroit plus rapidement avec l’altitude que le gradient 
adiabatique. Le sol est plus chaud que l’air et surchauffe l’air qui se trouve au-dessus. L’air 
surchauffé, de moins en moins dense, s’élève et d’importants phénomènes de turbulence 
thermique sont créés. L’épaisseur de la CLA instable varie de 1 à 2 km. Plus la CLA est 
épaisse et plus les structures turbulentes prennent de l’ampleur et diffusent les émissions. Pour 
un même niveau d’émission, on retrouvera des concentrations deux fois plus faibles avec une 
CLA deux fois plus épaisse. Les mouvements verticaux rapides (de l’ordre de 15 minutes) 
homogénéisent les forts gradients verticaux. Une fois les masses d’air chaudes arrivées au 
sommet de la CLA, elles sont arrêtées par l’atmosphère libre (thermiquement stable) mais y 
pénètrent partiellement avant de redescendre par gravité dans la CLA. Au cours de cette 
redescente, les masses d’air entraînent avec elles des masses d’air de l’atmosphère libre. Ce 
« phénomène d’entraînement » explique le développement de la CLA et génère un flux qui 
tend à la réchauffer. 
La CLA est particulièrement instable le matin avec le réchauffement du sol par le soleil. Les 
épisodes estivaux de pollution à l’ozone sont favorisés par le développement de la CLA 
instable où les oxydes d’azote (NOx), précurseurs de l’ozone (O3), sont dilués. 
 
Dans la CLA stable, la température décroît moins rapidement avec l’altitude que le gradient 
adiabatique : l’atmosphère stable est stratifiée. C’est le cas du soir ou en hiver en cas de 
régime anticyclonique (forte pression, faible vent, ciel dégagé). L’épaisseur de la CLA stable 
varie entre quelques dizaines de mètres et quelques centaines de mètres.  
Le sol est plus froid que l’air au-dessus. Les forces de flottabilité empêchent l’ascension des 
masses d’air, les masses d’air plus chaudes étant au-dessus des plus froides. Les mouvements 
verticaux des particules d’air sont inhibés, ce qui empêche le développement de la turbulence 
et donc le développement de la CLA. Lorsqu’un anticyclone stationne pendant plusieurs jours 
                                                
24http://sup.upstlse.fr/uved/Ozone/BasesScientifiques/projet/site/html/CoucheLimite_StratificationStabilite_2.ht
ml 
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au-dessus d’une zone géographique, il joue le rôle de couvercle et bloque les polluants. L’air 
froid descend et la pollution atmosphérique reste bloquée dans les basses couches près du sol, 
surplombé en altitude par l’air plus chaud, on parle alors d’inversion thermique. En hiver, 
cette situation est caractéristique des épisodes de pollutions aux polluants primaires (oxydes 
d’azote (NOx), monoxyde de carbone (CO), particules primaires) pouvant être accompagnés 
de brouillard (Figure 7). 
La dispersion des polluants dans la CLA stable dépend de : 

(1) la vitesse du vent : plus les vents sont forts et moins le phénomène d’accumulation 
se produit, 

(2) la stratification verticale : plus le gradient vertical de température potentielle est 
fort, plus les mouvements verticaux et la turbulence sont inhibés. 
 
 

 
Figure 7 : Exemple d’un épisode de pollution anticyclonique à Paris, Notre Dame, le 13 
mars 2014 (à gauche) versus un jour sans pollution particulaire le 21 octobre 2013 (à 
droite)25 
 

1.3.5 Dépôts humides (précipitation) et dépôts secs 

Les dépôts humides par précipitation lessivent une partie des polluants présents dans 
l’atmosphère. Ce lessivage a lieu pour les polluants gazeux qui sont solubles dans l’eau et 
pour les particules qui entrent en collision avec les gouttes de pluie. Un polluant sera d’autant 
plus lessivé qu’il est soluble dans l’eau. Si les espèces chimiques en présence sont des acides 
forts (acide sulfurique (H2SO4), acide nitrique (HNO3), acide chlorhydrique (HCl)), il peut en 
résulter des précipitations acides (voir section 1.1.1.1). 
 
Les principaux processus qui mènent à des dépôts secs pour les particules sont la 
sédimentation qui est l’effet de gravité terrestre sur les particules, les impacts par inertie ou 
l’interception. Pour les polluants gazeux ou particulaires il s’agit de la diffusion.   
Les polluants atmosphériques peuvent se déposer à la surface des bâtiments (dépôt de 
particules sur les revêtements du bâtiment, thèse Abadie26 2005), sur la végétation, sur les sols 
et les eaux de surface par des processus « secs », qui ne dépendent pas des précipitations. Ces 
dépôts secs et humides ont des effets néfastes sur l’environnement (voir section 1.1.1.1). Des 
polluants émis par le trafic routier, à proximité des voies de transport en Île-de-France, se 
déposent sur les espaces agricoles, maraîchers et horticoles (Petit, 2013). 
 

                                                
25 https://www.bfmtv.com/planete/avant-apres-paris-brumes-pollution-732424.html 
26 https://tel.archives-ouvertes.fr/tel-00010527/document 
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1.4 Qualité de l’air intérieur 

Cette section, bien que brève, permet d’appréhender les grandes lignes de ce sujet complexe 
qu’est la qualité de l’air intérieur. 
 
Il y a une vingtaine d’années, des études au Canada et aux Etats-Unis ont montré que les 
concentrations extérieures en particules ne donnent pas d’indication sur le niveau de 
concentration à l’intérieur (Pellizzari et al., 1999). De nombreuses études ont montré que l’air 
à l’intérieur des maisons, des bâtiments pouvait être fortement pollué (Owen, 1992 ; 
Stetzenbach, 2004 ; Koivisto, 2019 ; Chalvatzaki,27 2019, thèse Abadie, 2005). Or nous 
passons 80 % à 90 % de notre temps à l’intérieur des locaux. De plus ce sont les personnes les 
plus sensibles (personnes âgées, enfants, personnes souffrantes) qui sont les plus exposées à 
cette pollution.  
Si l’on s’intéresse à l’exposition, à savoir au cumul des concentrations auquel un individu a 
été exposé au cours de sa journée, il est indispensable de caractériser l’air que l’on respire à 
l’intérieur des locaux (chez soi, au travail, dans les transports etc.). 
En 2001, l’Observatoire de la Qualité de l’Air Intérieur (OQAI), a été créé à l’initiative du 
ministère du logement pour pallier au manque d’information sur l’exposition des populations 
à la pollution intérieure et a mené des campagnes de mesures dans différents locaux. En 2013, 
le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC) a classé la pollution de l’air 
intérieur comme cancérigène certain pour l’homme. 
 
De nombreux programmes de recherche traitent de la qualité de l’air intérieur :  
- le Programme de Recherche Interorganisme pour une Meilleure QUALité de l’air, 
PRIMEQUAL28. Lancé en 1995, ce programme a été mis en œuvre par le Ministère chargé de 
l’Environnement et par l’Agence de l’Environnement et de la Maîtrise de l’Énergie 
(ADEME). Différentes études sont financées par ce programme : l’étude ADOQ29 Activités 
Domestiques et Qualité de l’air intérieur : émissions, réactivité et produits secondaires, 
l’étude ECOS-HABITAT30 : Expositions cumulées aux Composés Organiques Semi-volatils 
dans l'habitat : risques pour le développement de l'enfant / Contribution des poussières 
sédimentées à l'exposition : contamination des logements français. 
- le programme « Qualité de l’air, impacts sur la santé et l’environnement » de la stratégie 
Recherche 2014-2020 de l’ADEME apporte de nouvelles solutions et afin d’améliorer la 
qualité de l’air intérieur et extérieur. Ce programme intègre le programme « COnnaissances, 
Réduction à la source et Traitement des Émissions dans l’Air » (CORTEA31) et un 
programme d’aide pour les actions des collectivités territoriales et locales en faveur de 
l’air :  Aact-air32. 
- le programme National de Recherche Environnement-Santé-Travail, PNREST33, pour 
appuyer les politiques publiques et travaux d’évaluation des risques sanitaires. 

                                                
27 https://www.mdpi.com/2073-4433/10/2/96/pdf 
28 www.primequal.fr 
29 http://www.primequal.fr/sites/default/files/68c21c037f19ed0d.pdf 
30 http://www.primequal.fr/sites/default/files/2c6d3519dbf25ada.pdf 
31 https://www.ademe.fr/recherche-innovation/programmes-projets-recherche 
32https://www.ademe.fr/expertises/air-bruit/passer-a-laction/dossier/programmes-faveur-qualite-lair-aact-air-
cortea-primequal/aact-air-actions-faveur-qualite-lair-territoires 
33 https://www.anses.fr/fr/content/le-programme-national-de-recherche-environnement-santé-travail-pnrest 
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Ces programmes ont pour objectif principal de fournir les bases scientifiques et les outils 
nécessaires aux décideurs et aux gestionnaires de territoires afin d’améliorer la qualité de l’air 
et réduire les risques pour la santé. Ces travaux étudient entre autre la caractérisation des 
composés organiques volatils et semi volatils en air intérieur mais ne permettent pas de 
remonter à l’exposition individuelle.  
 
Les sources de pollution à l’intérieur des bâtiments sont multiples et essentiellement dues (1) 
à la pollution en provenance de l’extérieur, (2) aux pollutions ponctuelles liées à l’activité et à 
la présence humaine, (3) aux pollutions émises en continu par l’équipement intérieur : 
meubles, peintures, parquets, chauffage (Figure 8). 
Les sources de pollution liées aux activités humaines englobent le tabagisme, les opérations 
de cuisson et de chauffage au gaz, au bois et au charbon, les feux de cheminée au bois ou 
poêle et tout particulièrement les chauffages d’appoint, les appareils de production d’eau 
chaude au gaz, l’utilisation des produits d’entretien, de nettoyage, de pesticides, de 
cosmétique, les activités de bricolage, les épurateurs d’air, les photocopieurs, les imprimantes 
laser, les ioniseurs peuvent produire de l’ozone. 
L’importance de ces différentes sources dépend du type d’émission, de la taille et de la nature 
du polluant. L’absence de ventilation naturelle ou une ventilation mécanique contrôlée mal 
entretenue, une température ou un niveau d’humidité élevés peuvent augmenter ce niveau de 
pollution. 
 

 
Figure 8 : Sources des polluants de l'air intérieur. Source : ADEME, « un air sain chez 
soi »34  
 

                                                
34 https://www.ademe.fr/sites/default/files/assets/documents/guide-pratique-un-air-sain-chez-soi.pdf 
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La pollution de l’air intérieur fait intervenir des molécules variées et différentes de celles 
rencontrées en air extérieur (Tableau 3).  Comme mentionné dans la thèse de Le Bechec35, 
113 composés organiques volatils (COV) ont été identifiés dans l’air intérieur d’une 
habitation. Ces COV sont issus de solvants, de colles ou de peintures utilisés dans les 
matériaux d’ameublement et de construction. 
Les particules organiques et biologiques sont émises par les appareils de combustion, le 
nettoyage et le bricolage, les animaux domestiques et l’activité humaine. 
 

 
Tableau 3 : Origine et nature des polluants de l’air intérieur. Source : thèse Le Bechec 
(2016) 
 
 
 

                                                
35 http://www.theses.fr/2016PAUU3012 

Dans ce premier chapitre, nous avons évoqué l’impact sanitaire et les seuils des polluants 
surveillés et réglementés. Nous avons également spécifié les particularités de la région 
parisienne avant d’aborder les processus physico-chimiques sur différentes échelles 
spatiales et temporelles. Pour finalement introduire la qualité de l’air intérieur. 
Dans le chapitre suivant (chapitre 2), nous décrirons les outils de mesures et de 
modélisation utilisés dans le cadre de cette thèse afin de répondre à notre objectif principal, 
à savoir caractériser finement la pollution de l’air en région parisienne.  
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Chapitre 2. Outils utilisés  

2.1 Instruments de mesures 

Dans le cadre de ce travail de thèse, nous avons effectué des mesures avec les analyseurs de 
particules (OSIRIS et DustMate) et un capteur de particules e-PM (Figure 9).  
 
 
 

 
Figure 9 : Photographie de l’OSIRIS (a), du DustMate (b) et du capteur e-PM (c)  
 
OSIRIS, DustMate et capteur e-PM (Figure 9) sont des compteurs optiques qui mesurent la 
concentration en particules pour différentes fractions granulométriques (PM10, PM2.5 et parfois 
PM1). Le compteur optique de particules est basé sur la mesure de l’intensité diffusée par une 
particule (Figure 10). Le principe de fonctionnement est le suivant : les particules présentes 
dans l’air sont aspirées à travers le capteur par un flux forcé. Ces particules passent devant un 
faisceau laser, généré par une LED infrarouge. La quantité de lumière diffusée à un angle θ 
est mesurée par un détecteur. Cette quantité est proportionnelle à l’intensité incidente au 
diamètre optique, et à la concentration en nombre des particules. Le rayonnement incident 
sera plus ou moins diffracté selon la taille de la particule rencontrée. La concentration 
massique en particules est alors déterminée en faisant l’hypothèse que les particules mesurées 
sont sphériques et en attribuant une valeur de densité constante aux différentes fractions 
granulométrique de l’aérosol. 
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Figure 10 : Schéma de fonctionnement d’un compteur optique. Source : rapport  
INERIS (Blanchard et al., 2004) 
 
L’OSIRIS ou le DustMate sont considérés comme des instruments de référence au LATMOS. 
Dans certaines campagnes de mesures de particules, la référence peut être la méthode 
gravimétrique qui consiste à peser des filtres avant et après prélèvement. Ne disposant pas de 
filtres au LATMOS, nous avons uniquement utilisé l’OSIRIS et le DustMate. 
Un instrument de référence est 34 fois (OSIRIS) à 22 fois (DustMate) plus cher que le capteur 
e-PM (200 €). L’OSIRIS est un instrument fait pour une mesure en point fixe alors que le 
DustMate et le capteur e-PM sont suffisamment légers pour être mobiles pesant 
respectivement 1.2 kg et 0.8 kg. Les instruments de référence : OSIRIS et DustMate peuvent 
mesurer des niveaux très faibles de pollution avec une limite de détection de 0.01 µg/m3 alors 
que le capteur e-PM a une limite de détection de 5 µg/m3. Une autre différence majeure entre 
les instruments de référence et le capteur e-PM est la gamme de mesure (Tableau 4). 
 

 OSIRIS DustMate e-PM 

Constructeur Turnkey EcoLogicSense 

Technologie compteur optique diffraction de la lumière 

Polluants TPS, PM10, PM2.5 et PM1 PM10 et PM2.5 

Gamme d’utilisation -5 à 50°C 

Gamme de mesure 0-6000 µg /m3 0-100 µg /m3 (PM2.5) 
0-200 µg /m3 (PM10) 

Débit de la pompe 600 cc/min 500 cc/min pas de pompe 

Limite de détection 0.01 µg /m3 5 µg /m3 

Incertitudes 5 µg /m3 min 5 µg /m3 

Taux 
d’échantillonnage 

minimum 
1 s 2 min 

Autonomie de la 
batterie 10 h 4 h 1 semaine avec périodicité 10 min 
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Mémoire interne 128 ko 32 ko 5 mois de mesure (avec périodicité de 
10 min) 

Dimensions boitier 
 

26×20×15 cm3 

(avec filtre) 
26×11×15 cm3 

(sans filtre) 
 

16×10×10 cm3 
(sans le manche et 

le filtre) 
le manche mesure 

5 cm et le filtre 
10 cm 

16×16×6 cm3 
 

Poids 3.5 kg 1.2 kg 800 g 

Prix 6850 € 4500 € 200 € 

Commentaires bruyant bruyant, portatif et 
léger silencieux, portatif et très léger 

Tableau 4 : Caractéristiques techniques des instruments de référence : OSIRIS, 
DustMate et capteur e-PM 
 
Les capteurs e-PM étaient les capteurs mobiles les plus performants à l’époque où ces 
mesures ont été réalisées en 2016 et nous avaient été prêtés par l’IFSTTAR. Depuis le 
développement de ces capteurs est en plein essor et de nombreux capteurs à bas coût sont sur 
le marché. De nombreux colloques (FIMEA, novembre 2016, colloque de l’APPA36, 
novembre 2018, Sorbonne Université37, Avril 2019, LCSQA, mai 2019) ou encore l’ANR 
Polluscope s’intéressent à ce sujet. 
Le LCSQA a mené une étude d’inter-comparaison de ces capteurs sur la base de volontariat 
des participants pour proposer un cadre d’évaluation commun à tous ces instruments. En effet, 
il n’existe à l’heure actuelle aucun cadre normatif national ou européen permettant de 
comparer les performances de ces différents appareils commercialisés aux appareils de 
mesures de référence. Pour chaque appareil, cette étude fournit une fiche d’évaluation par 
polluant mesuré (NO2, PM2.5, PM10 et O3) pour huit critères (Energie, Fiabilité, Versatilité, 
Mise en œuvre, Pente, R2, MAPE, variabilité) avec des notes allant de 0 à 5 (radar 
d’évaluation, Figure 11). 
AIRPARIF a déjà mené un premier « challenge AIRLAB - Microcapteurs 2018 »38 pour tester 
ces capteurs – toujours sur la base du volontariat des constructeurs - et un deuxième challenge 
est en cours. 

                                                
36 http://lille2018.appa.asso.fr/communications/ 
37 https://caspa.sciencesconf.org/ 
38 https://www.airparif.asso.fr/actualite/detail/id/226 
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Figure 11 :	
   Radar d’évaluation d’un système « capteurs » pour chaque polluant. 
Source : rapport LCSQA39. MAPE=Pourcentage Moyen des Ecarts en Valeur Absolue et 
IPI=Indice de performance intégré 
 
 

2.2  Modélisation  

2.2.1 Généralités  

Les modèles numériques de qualité de l’air régionaux et urbains permettent de : (1) 
cartographier les zones de dépassements et estimer l’exposition des individus à la pollution 
(Markakis et Valari, 201540), (2) prévoir les niveaux de concentration des polluants à court 
terme et à long terme (+100 ans) afin de mettre en œuvre des mesures pour éviter la 
prolongation de certains pics de pollution et informer le public, (3) analyser la contribution 
des sources : connaître l’origine de dépassement et orienter les stratégies de planification, (4) 
évaluer l’impact des scénarios de réduction des émissions et (5) optimiser le réseau de 
mesures, comme outil d'aide à la décision dans les choix des lieux d'implantation des stations 
fixes (Rouïl, 2012). 
 
Par exemple, le modèle CHIMERE41 est un modèle régional 3D de chimie transport. Il 
présente donc l’avantage de simuler les processus physico-chimiques (section 1.1.3) qui ont 
lieu dans les différentes couches de l’atmosphère. Une première limite pour la modélisation 
par un tel modèle est la difficulté à modéliser les particules en raison des incertitudes sur les 
inventaires d'émissions et sur la paramétrisation des phénomènes physico-chimiques mis en 
jeu. De plus, des modèles régionaux eulériens de chimie transport tels que CHIMERE ne 
peuvent pas descendre en deçà de 1 km de résolution horizontale car la turbulence est 
paramétrisée et non calculée (Stein et al., 2007 et Valari42, 2009). Cette résolution n’est pas 
suffisamment fine pour simuler l’hétérogénéité de la pollution en ville.  
 

                                                
39 https://www.lcsqa.org/system/files/rapport/LCSQA2017-CILmicrocapteurs-synthese_resultats.pdf 
40 http://www.acceptedera.eu/wp-content/uploads/ACCEPTED-Final-Report.pdf 
41 http://www.lmd.polytechnique.fr/chimere 
42 http://www.lmd.polytechnique.fr/~intro/Files/2009-These_Myrto_Valari.pdf 
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Différents outils de modélisation peuvent être utilisés pour cartographier la pollution à 
l’échelle de la rue. Voici une liste non exhaustive des modèles qui existent afin de donner un 
panorama global : (1) des modèles paramétrisés : les modèles gaussiens comme ADMS-
Urban43 (développé par Numtech) ou des modèles de rues comme MUNICH, The Model of 
Urban Network of Intersecting Canyons and Highways44 (développé au CEREA), (2) des 
modèles CFD (Computational Fluid Dynamics) comme le code SATURNE45 (développé au 
CEREA) ou (3) des modèles lagrangiens comme le modèle PMSS Parallel Micro-SWIFT-
SPRAY46 (développé par ARIA-Technologies).  
 
Dans le cadre du projet MOUVIE : Mobilité et qualité de vie en milieu urbain, ARIA 
Technologies nous a fourni des simulations provenant du modèle urbain PMSS que nous 
avons utilisées dans cette thèse. Les modèles urbains à haute résolution de dispersion 
atmosphérique, tels que le modèle PMSS, résolvent les équations de Navier Stokes avec la 
diffusion-advection des parcelles d’air et une paramétrisation de la turbulence d’ordre 
supérieure. De cette manière, ces modèles intègrent les processus à fine échelle (< 1 km) 
imposées par la structure 3D de la ville en prenant en compte la hauteur et la géométrie des 
bâtiments. Ces modèles permettent ainsi de caractériser la pollution de l’air à l’échelle de la 
rue, avec une résolution allant jusqu’au mètre. Le modèle PMSS est décrit dans la suite de ce 
manuscrit (section 2.2.3). 
 

2.2.2 Cadastres d’émissions en entrée des modèles de qualité de l’air  

Les cadastres d’émissions sont des inventaires d’émissions spatialisés sur un territoire. L’une 
des applications des cadastres d’émissions est l’alimentation de modèles de prévision. La 
qualité des modèles de la qualité de l’air dépend en grande partie de la qualité et de la 
précision de ces cadastres.  
La constitution des cadastres peut s’élaborer selon deux approches possibles. La première 
approche, dite « top-down » collecte les données générales : échelle administrative, de la 
région, par secteurs d’activité pour l’industrie. Les émissions sont calculées à cette grande 
échelle puis distribuées avec l’utilisation des « proxys » (par exemple le réseau routier, 
l’occupation du sol) pour atteindre la résolution spatiale requise. La deuxième approche, dite 
« bottom-up » collecte les données les plus fines disponibles (logement, industrie, axe routier) 
puis les rassemble pour atteindre la résolution spatiale voulue47. 
Au niveau local, la deuxième approche : « bottom-up » est privilégiée avec par exemple 
l’utilisation de données telles que le comptage routier, des données de production par site ou 
la composition du parc de logements à l’échelle de la commune48. C’est d’ailleurs cette 
approche qui est utilisée pour réaliser le cadastre d’émissions d’AIRPARIF. Chaque type 
d’émission fait l’objet d’une base de données et d’une représentation particulière.  
La base de données des émissions surfaciques recense les émissions diffuses non affectables à 
un point précis comme par exemple le chauffage résidentiel, l’agriculture ou les petites 
industries avec peu d’informations sur leurs émissions. 
                                                
43 https://www.numtech.fr/contenu/adms_urban_fr.pdf 
44 http://cerea.enpc.fr/munich/index.html 
45 http://cerea.enpc.fr/fich/mercure_plaquette.pdf 
46 http://www.aria.fr/projets/aircity/pdf/AIRCITY_General.4 juillet 2013.J.Moussafir.pdf 
47 http://www.cnrs.fr/cw/dossiers/dosclim1/biblio/pigb13/03_inventaires.htm 
48 http://www.airparif.fr/_pdf/publications/inventaire-emissions-idf-2010-rapport-130731.pdf 
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Les résolutions temporelles des inventaires varient de l’heure à l’année selon la résolution 
requise pour le phénomène étudié. 
 
Le modèle de qualité de l’air utilisé dans cette thèse (le modèle PMSS) intègre les 
émissions liées au trafic routier, fournies par la chaine de calcul HEAVEN - Healthier 
Environment through the Abatement of Vehicle Emissions and Noise49. Les émissions sont 
estimées en quasi-temps réel pour chaque voie routière du réseau francilien (40 000 portions 
de voies routières, soit 10 000 km d’axes routiers). Les conditions de trafic sont déterminées 
sur chaque voie et intègrent : le nombre de véhicules, leurs caractéristiques et la longueur de 
la portion de voie. Les émissions horaires de trafic sont calculées en combinant les données 
issues du modèle trafic (flux de véhicules roulants, vitesse moyenne des véhicules roulants, 
pourcentage de véhicules circulant avec un moteur froid) et des facteurs d’émissions (type de 
véhicules, vitesse, si oui ou non les véhicules roulent « à froid », à température ambiante) 
(Figure 12). 
 

 
Figure 12 : Différentes étapes de la chaine de calcul HEAVEN pour estimer les émissions 
horaires liées au trafic en Île-de-France. Source : AIRPARIF 
 

2.2.3 PMSS : un modèle urbain de dispersion atmosphérique haute 

résolution  

Le modèle PMSS, co-développé par ARIA Technologies, ARIANET, le CEA, MOKILI et 
ISAC-CNR (Italie), permet de modéliser la dispersion des polluants en milieu urbain ou 
industriel à petite échelle. Les dix jours de simulations fournies par ARIA Technologies ont 
été réalisés dans les mêmes configurations que le projet AIRCITY qui a pour mission le 
                                                
49 http://www.airparif.asso.fr/etat-air/air-et-climat-emissions-heaven 
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développement d’un système de simulation 3D de haute résolution de la qualité de l’air sur 
l’ensemble de la ville de Paris50. 
Le modèle PMSS simule les champs de concentrations en trois dimensions avec une 
résolution horizontale de 3 mètres et couvre l’ensemble du domaine de Paris : 12 km × 10 km. 
Le modèle comprend 35 couches verticales allant du sol à 800 mètres d’altitude avec une 
épaisseur de 2 mètres près du sol (Moussafir et al., 2014). 
 
Ici, nous avons utilisé les champs de concentrations horaires des NOx et PM10 simulés 
dans la première couche du modèle PMSS, de 0 à 2 mètres du sol, au-dessus de Paris, 
pour dix jours non consécutifs de mars 2016. En annexe de ce manuscrit, figure une 
carte des concentrations de NOX à une résolution dégradée, moyennée sur la période 
étudiée. 
 
Le modèle PMSS est la version parallèle du code MSS, combinant : 
- un modèle météo/CFD (Computational Fluid Dynamic) simplifié (Micro-SWIFT). Micro-
SWIFT est un modèle diagnostique à conservation de la masse qui calcule le vent, la 
température et la turbulence ; 
- un modèle de dispersion des gaz et particules (Micro-SPRAY). Le modèle Micro-SPRAY 
calcule le transport de diffusion de dépôt des gaz-particules à partir des données 
météorologiques simulées par Micro-SWIFT. Il calcule également les champs de pression 
pour l’intégration des bâtiments dans le modèle.  
Le modèle Micro-SPRAY est un modèle lagrangien. Les modèles lagrangiens résolvent un 
système d'équation dans un repère lié au déplacement d'une colonne d'air dans la trajectoire 
d'un panache (Figure 13).  
 

 
Figure 13 : Schéma d’une maille lagrangienne. Source : cours sur la modélisation de la 
chimie atmosphérique (Aumont51) 
 
La parcelle d’air se déplace selon les conditions météorologiques (vent, etc.) : il n’y a donc 
pas d’échange de matière entre la parcelle considérée et son environnement. Les seuls 
échanges de matière se font par la surface (émissions, chimie et dépôt). Les émissions 
injectées dans la colonne sont soumises à la dispersion verticale et aux réactions chimiques.  
 
Le système d’équation d’une maille lagrangienne est construit sur la conservation de la masse 
à l’intérieur et résout l’équation suivante (eq.9) : 

!∁!
!"
= é𝑚𝑖𝑠𝑠𝑖𝑜𝑛 + 𝑑é𝑝ô𝑡 + 𝑐ℎ𝑖𝑚𝑖𝑒   (eq.9) 

 

                                                
50 http://www.aria.fr/projets/aircity/pdf/AIRCITY_General.4%20juillet%202013.J.Moussafir.pdf 
51 http://www.lisa.u-pec.fr/~aumont/contenu/enseignement/M2_SGE/modelisation_short.pdf 
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À la différence d’une maille eulérienne, ici il n’y a pas de terme d’advection. 
La conservation de la masse à l’intérieur de la maille à une seule couche s’écrit selon 
l’équation (eq.10) 
 

!∁!
!"
= !!

!
  − !!

!
∁! + 𝑅!   (eq.10) 

avec : 
−   !∁!

!"
: la variation temporelle de concentration de l’espèce chimique 𝑖 à l’intérieur de la 

maille (∁!) 
- !!
!
  : le terme d’émission 

- 𝑞! ∶  quantité émise par unité de temps et de surface dans la maille et ℎ l’épaisseur de la 
maille. 
- le terme de dépôt : − !!

!
∁! 

- 𝑣! ∶  la vitesse de dépôt 
−  𝑅! : le terme de chimie 
𝑅!   : représente le terme net lié aux réactions de production et de consommation de l’espèce 𝑖. 
 
Micro-SPRAY ne peut simuler qu’une seule réaction chimique : la photodissociation du NO2 
(cycle de Chapman). Les autres espèces sont considérées comme des traceurs passifs. 
 
En entrée, le modèle PMSS intègre les données urbaines, d’émissions et de météorologie dans 
les configurations des simulations étudiées: 
- la description fine échelle du relief des bâtiments (fichier de description 3D). Les bâtiments 
sont vus comme des obstacles pour la dispersion de la pollution. Un préprocesseur intègre en 
entrée un fichier de description 3D des bâtiments et génère en sortie des prismes à base 
triangulaire. Ces prismes sont ensuite intégrés en entrée du modèle PMSS pour prendre en 
compte les bâtiments. 
- le réseau routier ajusté à la cartographie des bâtiments (fourni par l’IGN). 
- la détection des rues « canyons » en calculant automatiquement le rapport entre la largeur de 
la rue et la hauteur des bâtiments. Une correction des simulations initiales est alors appliquée 
en cas de rue « canyons ». En effet, dans les rues « canyons » la vitesse du vent et le mélange 
turbulent peuvent être faibles et entraîner l’accumulation des polluants. 
 
Ce modèle haute résolution est couplé : (1) aux modèles de météorologie régionaux WRF 
(Weather Research and Forecasting), (2) à la pollution de fond assimilée (anthropique : 
activité industrielle, émissions résidentielles, aéroport, trafic automobiles, fluvial et maritime, 
et d’origine naturelle) fournit par le modèle CHIMERE (la sortie CHIMERE ayant été 
réajustée par des données observées sur les six dernières heures). Le modèle CHIMERE est 
lui-même alimenté par l’inventaire d’émissions réalisé par AIRPARIF  (inventaire 2012 dans 
le cas de ce projet), (3) aux émissions linéaires liées au trafic (chaîne de calcul HEAVEN). 
	
  
Atouts et limites du modèle PMSS: 
Les processus fines échelles (< 1 km) spécifiques des villes, tels que les flux turbulents 
intégrant la géométrie des bâtiments et la météorologie, sont ainsi pris en compte et 
permettent ainsi de caractériser la pollution de l’air à l’échelle de la rue avec une résolution 
allant jusqu’au mètre.  
Le modèle ne simule qu’une seule réaction chimique : la photodissociation du NO2 (cycle de 
Chapman), or l’atmosphère est le siège de nombreuses réactions chimiques (section 1.1.3) 
notamment pour la pollution photo-oxydante à l’origine de la production d’ozone fait 
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intervenir plusieurs espèces : COV, NOx et HOx et ceci peut avoir un impact sur les 
simulations. 
 
 

2.3 AIRPARIF : réseau de mesures de la pollution de l’air en 

région parisienne 

Le 30/12/1996, la Loi sur l'Air et l'Utilisation Rationnelle de l'Énergie (LAURE) donne le 
droit à chacun de respirer un air sain qui ne nuise pas à sa santé et le droit à l’information sur 
la qualité de l’air et ses effets. L’Etat confie ainsi la mise en œuvre de la surveillance de la 
qualité de l’air et l’information du public à des Associations Agréées de Surveillance de la 
Qualité de l'Air (AASQA). Depuis janvier 2012, dix-huit AASQA sont réparties sur 
l’ensemble du territoire français et mesurent en continu les concentrations des polluants.  
 
Les polluants surveillés par les AASQA sont principalement les polluants réglementés par le 
code de l’environnement et les directives européennes ainsi que certains polluants spécifiques 
issus d’activités industrielles et d’autres sources. Il s’agit du dioxyde de soufre (SO2), du 
dioxyde d’azote (NO2), des oxydes d’azote (NOx), l’ozone (O3), des particules (PM10 et 
PM2.5), du monoxyde de carbone (CO), du benzène (C6H6), du plomb (Pb), de l’arsenic (As), 
du cadmium (Cd), du nickel (Ni), du mercure (Hg), des hydrocarbures , des aromatiques 
polycycliques (benzo(a)pyrène principalement). Les AASQA sont chargées d’alerter les 
autorités en cas de dépassement d’un seuil d’information et recommandation ou d’alerte. 
 
Le dispositif national comptait six cent douze stations fixes de surveillance en 2018. Chaque 
station de mesure est équipée d’un ou plusieurs instruments (analyseurs) selon les espèces 
chimiques surveillées (en fonction de leur effet sur la santé et de la réglementation). Ces 
mesures s’effectuent de manière automatique, sept jours sur sept, par tranche de quinze 
minutes.  Le dispositif compte : (1) des stations de fond urbain qui suivent l’exposition 
moyenne de la population aux phénomènes de pollution atmosphérique dits de « fond » dans 
les centres urbains, (2) des stations trafic, représentatives du niveau maximum d’exposition 
auquel la population située à proximité d’une infrastructure routière est susceptible d’être 
exposée et (3) des stations de fond dans les zones rurales, éloignées de sources industrielles. 
 
L’agence AIRPARIF assure le suivi et la surveillance du réseau dans la région Île-de-France. 
Environ soixante-dix stations de mesures sont déployées en Île-de-France (Figure 14). Parmi 
ces stations, on compte plus d’une cinquantaine de stations automatiques permanentes et plus 
d’une dizaine de stations semi-permanentes. Ce réseau de mesure est très dense et les données 
y sont archivées depuis 1999 pour certains polluants et disponibles en ligne52. Des instruments 
supplémentaires sont parfois déployés lors de mesures de campagnes ponctuelles. 
 

                                                
52 https://www.airparif.asso.fr 
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Figure 14 : Déploiement instrumental du réseau AIRPARIF en région Île-de-France. 
Source : AIRPARIF53 
 
Dans le cadre de cette thèse, nous avons utilisé les concentrations horaires des NOx et PM10 
des stations de surface AIRPARIF de trafic et de fond urbain à Paris en mars 2016. Nous 
avons étudié les mesures de dix sur treize stations de NOx et les mesures de cinq sur huit 
stations de PM10 (Figure 15). Les stations mesurant les NOx et PM10, localisées sur le 
boulevard périphérique est (BP_EST) et sur le boulevard périphérique près de la porte 
d’Auteuil (AUT), n’ont pas pu être exploitées. De même que les stations de NOx localisées 
sur le boulevard Soult (SOULT) et rue Bonaparte (BONAP). En effet, des brins d’émissions 
étaient manquants dans les simulations du modèle PMSS au niveau de ces stations et à 
proximité de celles-ci. Deux autres stations, avec des brins d’émission manquants sur une plus 
courte distance, ont pu être « déplacées » de quelques mètres (stations virtuelles BASCH_v et 
CELES_v) car des brins d’émissions étaient présents à proximité de la station et le 
déplacement de ces stations permettait de conserver la même typologie de site que celle de la 
station originale (décrit dans l’article sur la représentativité, chapitre 4).  
Nous n’avons pas retenu les mesures des stations AIRPARIF pour les particules fines PM2.5 
qui étaient suivies uniquement par trois stations à cette période, dont deux stations étaient non 
exploitables (AUT et BP_EST) en raison des brins d’émission manquants dans le modèle 
PMSS. 
 

                                                
53 https://www.airparif.asso.fr/stations/index 
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Figure 15 : Plan de Paris avec l’emplacement des stations AIRPARIF étudiées, la Seine 
et les routes (en blanc et orange). Le rouge représente la limite de Paris avec le 
boulevard périphérique. 
 
La comparaison entre les sorties du modèle PMSS et les mesures AIRPARIF montre que le 
modèle PMSS est très performant pour simuler les champs de concentration de surface au 
niveau des stations, particulièrement pour les PM10. Pour les NOx, le modèle a parfois du mal 
à reproduire certains pics de concentration (Figure 16). 
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Figure 16 : Nuage de points qui représente les concentrations mesurées des stations 
AIRPARIF versus les concentrations simulées par le modèle PMSS (en μg/m3). La ligne 
continue noire correspond à y=x. La ligne en pointillée représente la régression linéaire 
y=ax+b. Le RMSE est exprimé en μg/m3. 
 
 

Dans ce deuxième chapitre, nous avons décrit les outils utilisés : (1) les instruments de 
référence du LATMOS pour les mesures de particules (OSIRIS et DustMate) et des 
capteurs mobiles à bas coût (capteurs e-PM), (2) les simulations du modèle PMSS à 
3 mètres de résolution horizontale pour cartographier la pollution à Paris, (3) les 
mesures des stations AIRPARIF à Paris. 
Nous avons réalisé une étude exploratoire de l’exposition en menant des campagnes 
de mesures avec des instruments de mesure et des capteurs à bas coût (chapitre 3). 
Nous avons également cherché des zones autour des stations AIRPARIF à Paris, avec 
des caractéristiques physiques proches de celles de la station. Ces zones ont été 
déterminées uniquement à partir des simulations du modèle PMSS (chapitre 4).  
Puis nous avons propagé la mesure AIRPARIF dans ces zones préalablement établies 
(chapitre 5). 
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Chapitre 3. Approche expérimentale de l’exposition 

aux PM10 et PM2.5 en Île-de-France  

3.1 Introduction 

Les réseaux de mesures des agences locales (AIRPARIF, à Paris) ne sont pas suffisamment 
denses pour renseigner de l’hétérogénéité des concentrations en ville (Gozzi et al., 2016, 
Monn et al., 1997). De plus, la contribution des sources de pollution varie très fortement entre 
l’intérieur et l’extérieur. Pour les particules, cette contribution dépend de leur taille et de leur 
nature (Ramalho et al., 2012). Pour les particules, les niveaux sont bien plus importants à 
l’intérieur qu’à l’extérieur (étude de Sexton et Ryan (1988) citée dans une revue M.R 
Ashmore (2009)).  
 
Des solutions doivent être mises en œuvre pour pallier ce manque de données afin de mieux 
estimer l’exposition des individus à la pollution. Des instruments peuvent être déployés dans 
différents microenvironnements lors de campagnes ponctuelles mais ce type de dispositif est 
très coûteux sachant le prix à l’unité d’un tel instrument (de 5000 € à 30 000 €, Castell et al., 
2017). Une autre solution est d’équiper les citoyens volontaires, membres d’observatoires 
participatifs, de nombreux capteurs à bas coût (< 500 €). L’objectif est de couvrir la région 
étudiée avec le plus grand nombre de capteurs afin de cartographier le plus finement possible 
l’exposition des franciliens à la pollution de l’air et ainsi pouvoir informer les citoyens qui ne 
sont pas munis de capteurs.  
 
Alors que le développement de ces capteurs est en plein essor (Gozzi et al., 2016, Merbitz et 
al., 2012, Patton et al., 2014, Van den Bosshe et al., 2015), une question persiste : peut-on se 
fier aux mesures fournies par ce type de capteurs ? Sont-elles aussi fiables que les mesures 
des stations fixes équipées d’instrument de référence ? Certes, ces capteurs sont peu 
encombrants, légers, ergonomiques, avec une grande autonomie ; mais leurs contraintes 
techniques, « humaines » et financières permettent-elles d’intégrer la variabilité spatio-
temporelle de la mesure de la pollution en ville ? Qu’en est-il de la reproductibilité de ces 
mesures ? Ces capteurs peuvent-ils finalement nous renseigner sur le niveau de pollution 
auquel un individu est exposé au cours de sa journée ? Ou a minima peuvent-ils mieux 
quantifier la pollution ? 
 
Des capteurs à bas coût seront mis à disposition de l’observatoire participatif PartiCitaE54 en 
cours de développement à l’institut de la transition environnementale de Sorbonne Université 
(SU-ITE). Ces micro-capteurs sont actuellement en phase de développement au LATMOS. Le 
premier volet de cette étude a pour but de contribuer à établir une stratégie d’utilisation de tels 
capteurs. 
Dans cet objectif, nous avons réalisé des campagnes de mesures de particules PM10 et PM2.5 à 
partir d’instruments de référence afin d’étudier la variabilité spatio-temporelle de cette 
pollution en ville. Et, nous avons également mené une campagne de mesure avec des capteurs 
mobiles à bas coût (capteurs e-PM). Le retour de ces expériences nous a permis d’identifier 
                                                
54 http://www.particitae.upmc.fr/fr/participez.html 
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les avantages et les limites de capteurs à bas coût (avec des contraintes similaires à celles des 
capteurs en phase de développement au LATMOS) si l’on souhaite caractériser finement la 
pollution urbaine. Ces mesures ont été effectuées à l’extérieur et à l’intérieur, en mobilité, 
dans le métro et également une journée dans un milieu semi-contrôlé : le démonstrateur de 
Sense-City (décrit en section 3.3.1). Nous exploiterons également les résultats du stage de 
master 1 de Stéphane Pawlak qui a réalisé des mesures à proximité du campus de la faculté 
des sciences et ingénierie de Sorbonne Université.  
 
 

3.2 Campagne de mesures à Paris  
3.2.1 Caractéristiques de la période d’étude : conditions météorologiques et 
niveaux de pollution de fond 
 
Nous avons choisi de mener cette campagne exploratoire neuf jours en mars 2016 car de 
nombreux épisodes de pollution aux particules ont lieu à cette période. Ces épisodes de 
pollution sont favorisés par l’utilisation massive du chauffage au bois des ménages et 
l’accumulation de cette pollution au sol est favorisée par des conditions anticycloniques assez 
fréquentes à cette période. Notons qu’en mars 2016, les particules issues de l’agriculture, en 
provenance du Nord de l’Europe (voir plateforme PREV’AIR55) ont été transportées jusque 
dans la région parisienne et de nombreuses alertes particules étaient signalées par AIRPARIF. 
 
Une grande variabilité des particules PM10 et PM2.5 a eu lieu pendant la période d’étude, du 7 
mars au 16 mars 2016 (Figure 17).  Les concentrations des PM10 (de 5.7 μg/m3 à 93.8 μg/m3) 
et PM2.5 (2.2 μg/m3 à 73.4 μg/m3) sont très proches sur la période étudiée : les PM10 sont en 
très grande majorité des particules PM2.5. 
 

 
Figure 17  : Évolution temporelle des concentrations de PM10 et PM2.5 (en μg/m3) du 07 
au 16 mars 2016, au niveau de la station AIRPARIF PA04C, située Place Igor 
Stravinsky (Paris 4ème arrondissement). Les lignes horizontales indiquent les seuils à ne 
pas dépasser pour les PM10 (ligne rouge) et les PM2.5 (ligne bleue) selon les 
                                                
55 http://www2.prevair.org/ 
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recommandations de l’OMS. En effet, l’OMS recommande de ne pas dépasser ces 
moyennes journalières plus de 35 jours par an pour les PM10 et cette moyenne annuelle 
pour les PM2.5. 
 
Le passage d’un système cyclonique à un système anticyclonique du 10 au 11 mars, est 
caractérisé par de fortes pressions (de 1001 hPa le 10/03/16 à 1012 hPa le 11/03/16) et une 
absence de vent les 11/03/16 et 12/03/16 (Tableau 5). Ces conditions sont favorables à 
l’accumulation de polluants. Du 10 au 11 mars, la moyenne journalière des particules au 
niveau de la station de fond AIRPARIF est multipliée par un facteur 2.4 pour les PM10 
(22.2 μg/m3 vs 52.8 μg/m3) et par un facteur 3.2 pour les PM2.5 (15.2 μg/m3 vs 48.7 μg/m3).  
 

 

3.2.2 Protocole expérimental 

Deux des trois instruments déployés pour mesurer les PM10 et PM2.5 dans Paris étaient fixes 
(OSIRIS) : un était positionné dans le local technique du LATMOS de Jussieu (Paris 5ème, 
Place Jussieu, tour 45-46, 4ème étage) et l’autre à mon domicile (Paris 13ème, Avenue de 
Gobelins, 2ème étage) (Figure 18). Le DustMate, dans sa version mobile était utilisé à 
domicile, au LATMOS lors de trajets LATMOS-domicile, lors de promenades dans Paris les 
jours de pic de pollution ou encore dans le métro. Les instruments étaient réglés sur une 
fréquence d’échantillonnage d’une minute. 
 

Jours [PM10] 
μg/m3 

[PM2.5] 
μg/m3 

Pression 
de surface 

(hPa) 

Direction du vent 
(vitesse vent  

(m/s)) 
07-03-16 lundi 15.7 8.2 993 NO (3.45) 
08-03-16 mardi 18.3 10.9 1003  

   09-03-16 mercredi 12.2 7.1 989 S(6.04) 
10-03-16 jeudi 22.2 15.2 1001  

11-03-16 vendredi 52.8 48.7 1012  
12-03-16 samedi 54 49 1015  

13-03-16 dimanche 36.8 29.7 1016 NE (4.45) 
14-03-16 lundi 28.1 23.5 1014 NE (4.52) 
15-03-16 mardi 37.2 30.9 1012 NE (3.27) 

16-03-16 mercredi 25.9 21.6 1010 NE (5.37) 

Tableau 5 : Caractéristiques des jours étudiés, pression de surface, direction et vitesse 
de vent (en moyenne journalière) sont extraits des ré-analyses d'ERA 5 du modèle 
ECMWF (0.25°). 
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Figure 18 : Localisation des sites de mesures : (1) station de mesures de fond AIRPARIF 
PA04C (4ème arrondissement de Paris), (2) local technique du LATMOS – Sorbonne 
Université (5ème arrondissement de Paris), (3) domicile : 39 avenue des Gobelins (13ème 
arrondissement de Paris) 
 
Une phase d’inter-étalonnage a été réalisée avant de commencer cette campagne de mesures 
pendant une heure (le 07/03/16 de 18h15 à 19h15) avec les trois instruments positionnés dans 
le local technique du LATMOS. L’OSIRIS du LATMOS servira de référence pour ajuster les 
données.  
L’étalonnage des instruments a été effectué sur des faibles valeurs ; ce qui assure qu’il n’y a 
pas de problème de filtre encrassé. On présumera par la suite qu’il n’y a pas de problème 
majeur d’étalonnage du DustMate et de l’OSIRIS placé à domicile (« OSIRIS HOME ») 
(Figure 19). 
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Figure 19 : Concentrations enregistrées par l’OSIRIS positionné au LATMOS 
(référence) versus concentrations enregistrées par l’OSIRIS positionné à domicile 
(« Home ») ou du DustMate pour les (a) PM2.5 et (b) PM10 (en μg/m3) 
 
Les concentrations en particules sont reproductibles d’un instrument à l’autre avec des 
coefficients de corrélation au carré (R2) très élevés et de la racine carré moyenne des erreurs 
(root mean square error, RMSE) très faible à la fois pour les PM10 et les PM2.5 : 

• R2(PM2.5)=[0.84 ;0.81] 
• R2(PM10)=[0.61 ;0.58]  
• RMSE(PM2.5)=[0.14 ;0.2 μg/m3] 
• RMSE(PM2.5)=[2.12 ;1.61 μg/m3]. 

 
Lors de ses expériences, Stéphane Pawlak a déployé un OSIRIS et un DustMate côte à côte 
dans différents endroits à proximité du Campus de la faculté des sciences et ingénierie de 
Sorbonne Université, lieux représentatifs d’un trafic assez dense afin de réaliser un inter-
étalonnage sur des fortes concentrations. La fréquence d’échantillonnage des instruments était 
paramétrée à une minute. Les concentrations maximales de PM10 et PM2.5 étaient 
respectivement 73.8 μg/m3 et 31.5 μg/m3. Après filtrage des valeurs aberrantes (moyenne de 
l’échantillon +/- 4 fois l’écart type), les résultats montrent des mesures reproductibles d’un 
instrument à l’autre : 

• R2(PM10)=0.45 et R2(PM2.5)=0.77 
• RMSE(PM10) =21.2 μg/m3 et RMSE(PM2.5)=4.2 μg/m3. 

Ces instruments pourront ainsi être utilisés sur une large gamme de valeurs. 
 

3.2.3 Résultats et discussion  

3.2.3.1 Mesures dans le local technique du LATMOS 

Dans le local technique du LATMOS les concentrations en PM10 ont oscillé entre 0.7 μg/m3 et 
203.8 μg/m3 et pour les PM2.5 entre 0.4 μg/m3 et 17.3 μg/m3 (Figure 20). Cette variabilité des 
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concentrations est liée à l’activité humaine dans le local : (1) atelier de soudure avec un 
maximum pour les PM10 à 50.3 μg/m3 (le 08-03-16 à 17 heures) et pour les PM2.5 à 17.3 μg/m3 

(le 10-03-18 un peu avant 16 heures) et (2) déplacement de personnes. En effet, des niveaux 
élevés de particules (PM10 : 203.8 μg/m3 et PM2.5 : 14.06 μg/m3 soit respectivement × 8 et × 3 
par rapport au niveau de fond) pourraient être attribués à la remise en suspension des 
particules lors du déplacement de personnes dans la salle car aucune activité particulière n’a 
été notée sur le planning. 
 
 

 
Figure 20 : Évolution temporelle des concentrations de PM10 et PM2.5 (en μg/m3) 
enregistrées par l’OSIRIS positionné au LATMOS (avec des maxima à 17.3 μg/m3 
(PM2.5) et 203.8 μg/m3 (PM10)). La ligne horizontale rouge indique le seuil  à ne pas 
dépasser pour les PM10 selon les recommandations de l’OMS. Ici, les valeurs de PM2.5 ne 
dépassent pas le seuil recommandé par l’OMS. 
 
Les jours de week-end (samedi 12 et dimanche 13), la variabilité des PM2.5 était caractérisée 
par un cycle diurne avec des concentrations les plus importantes la nuit et les plus faibles la 
journée. Lorsqu’aucune activité humaine n’a lieu, les niveaux de PM2.5 proviennent 
essentiellement de l’extérieur où le niveau de particules est plus important la nuit. 
 
En France, la plupart des mesures dans les bureaux ont été réalisées avant février 2007, 
période pendant laquelle il était autorisé de fumer dans les bureaux. Le tabac étant une source 
non négligeable d’émissions de particules, on ne mentionnera pas les résultats de ces 
campagnes. De juin 2013 à novembre 2017, l’OQAI a engagé une campagne nationale dans 
129 immeubles de bureaux. Les résultats sont en cours d’exploitation56.  
En Écosse, en novembre 2012 et mai 2013, deux campagnes de mesures de PM2.5 ont été 
réalisées pour mesurer l’exposition de 17 volontaires (Steinle, 2015). La moyenne des 
concentrations de PM2.5 au travail était de 3 μg/m3, très proche des valeurs observées lors de 
notre campagne de mesures (3.6 μg/m3). 
 

                                                
56 http://www.inrs-airinterieur2017.fr/wp-content/uploads/2017/12/09-MANDIN.pdf 
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3.2.3.2 Mesures à domicile 

Les niveaux de pollution ont été enregistrés dans des conditions ordinaires d’exposition aux 
émissions intérieures. L’idée ici est de caractériser l’exposition intérieure d’un individu dans 
des conditions réalistes. Notons qu’il s’agit d’un habitat non-fumeur. 
 

Une grande variabilité temporelle des niveaux de pollution de PM10 et PM2.5 a été observée à 
l’intérieur du domicile (Figure 21) avec des valeurs comprises entre 1.1 et 4458.9 μg/m3 pour 
les PM10 et entre 0.6 et 206.7 μg/m3 pour les PM2.5. Les plus fortes concentrations des 
particules enregistrées sont très supérieures aux maxima enregistrés dans le local technique du 
LATMOS avec un ratio supérieur à 11 entre les maxima pour les PM2.5 (206.7 μg/m3 vs 
18 μg/m3) et un ratio de 22 pour les PM10 (4458.9 μg/m3 vs 206.7 μg/m3).  Ces valeurs sont 
bien au-delà de seuils recommandés de ne pas dépasser par l’OMS. En effet, l’OMS 
recommande de ne passer en moyenne journalière 50 μg/m3 (pour les PM10) pour les plus de 
35 jours par an et en moyenne annuelle 25 μg/m3 (pour les PM2.5). 
 
 

 
Figure 21 : Évolution temporelle des concentrations de PM10 et PM2.5 (en μg/m3) 
enregistrées par l’OSIRIS positionné au domicile. Les données ont été étalonnées par 
rapport à l’OSIRIS positionné au LATMOS (avec des maxima à 206.7 μg/m3 (PM2.5) et 
4458.9 μg/m3( PM10)). Les lignes horizontales indiquent les seuils à ne pas dépasser pour 
les PM10 (ligne rouge) et les PM2.5 (ligne bleue) selon les recommandations de l’OMS.  
 
Les niveaux de pollution les plus importants ont été observés (1) lors de l’application d’un 
spray coiffant (le 08-03-16, PM10 > 4400* μg/m3 soit 90 fois le niveau de fond et PM2.5 : 
206 μg/m3 soit 41 fois le niveau de fond avant application du spray (avant étalonnage, la 
mesure était de 6000 μg/m3 ce qui correspond à la valeur de saturation de l’appareil) et (2) 
lorsqu’on a soufflé sur une bougie (le 07-03-16) avec un maximum pour les PM10 à 60 μg/m3 

(× 12 par au fond avant de souffler la bougie) et pour les PM2.5 à 35 μg/m3 (× 7 par rapport au 
fond). La cuisson des aliments n’a pas été enregistrée comme une source majeure de 
pollution. Ceci pourrait s’expliquer par l’emplacement de l’instrument dans le salon et non 
dans la cuisine et aussi par le fait qu’aucune grillade n’a été réalisée pendant cette période. 
Des problèmes de pompe de l’OSIRIS expliquent l’absence de mesures les 9 et 10 mars. 
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Une campagne nationale de mesures dans les logements français a été réalisée de septembre 
2003 à décembre 2005 par l’OQAI sur 567 logements57 (Kirchner, 2007). Des données valides 
ont été obtenues pour à peine plus de 50 % des logements, soit 300 logements. 
Selon ce rapport, 50 % des logements ont des teneurs en particules supérieures à 31.3 μg/m3 
pour les PM10 et 19.1 μg/m3 pour les PM2.5 et en moyenne les niveaux étaient de 53.6 μg/m3 
pour les PM10 et 37.1 μg/m3 pour les PM2.5. Des variations saisonnières ont été constatées avec 
un maximum au mois de mars. Les niveaux moyens de particules à domicile obtenus lors de 
notre campagne sont assez proches des niveaux médians lors de la campagne de l’OQAI 
(PM10 : 25.7 μg/m3 vs 31.3 μg/m3 et pour les PM2.5 : 13.1 μg/m3 vs 10.96 μg/m3).  
 

3.2.3.3 Mesures en mobilité (à l’extérieur et métro) et stationnaire à l’intérieur des 
bâtiments 

Le DustMate a permis d’effectuer des mesures en mobilité à l’extérieur, et stationnaire à 
l’intérieur. L’instrument, tenu à la main était orienté vers le haut avec le filtre à peu près à 
hauteur du menton. La plupart des mesures ont été réalisées au LATMOS (les 7, 8, 9, 10 
mars, avec un total de 22 heures de mesures collectées), à domicile (le 7, 8, 10, 12 et 13 mars 
avec près de 17 heures de mesures), lors de déplacements dans Paris – le quartier des Halles et 
du jardin du Luxembourg – pendant les jours de pics de pollution (2 heures, le samedi et 
dimanche 12 mars), au restaurant universitaire (2 heures, du 8 au 10 mars), lors des trajets à 
pied LATMOS-domicile (moins de 2 heures du 7 au 9 mars) puis des trajets LATMOS- 
restaurant universitaire (les 8, 9, 10 mars, 45 min) et dans le métro (22 minutes les 10 et 12 
mars).  
 
Environnements intérieurs : restaurant universitaire, domicile, bureau :  
Sur la période étudiée, le restaurant universitaire est en moyenne l’environnement intérieur le 
plus pollué en PM10 et PM2.5 avec respectivement une moyenne à 32.5 μg/m3 et 11.8 μg/m3 
(Tableau 6a et Figure 23) et des minima de concentrations supérieurs au domicile et au 
bureau. En revanche les maxima de concentrations sont observés au domicile (2212.4 μg/m3 
pour les PM10 et 237.5 μg/m3 pour les PM2.5) suivi du restaurant universitaire (586.8 μg/m3 

pour les PM10 et 43.0 μg/m3 pour les PM2.5). En considérant la moyenne des mesures, le 
domicile arrive en deuxième place (11.4 μg/m3 pour les PM10 et 3.6 μg/m3 pour les PM2.5). Le 
local technique du LATMOS avec des niveaux moyens très proches du domicile arrive en 
troisième place (niveau moyen PM10 : 9.3 μg/m3 et PM2.5 : 2.4 μg/m3). La plus grande 
variabilité des concentrations est enregistrée à la maison avec un écart type de 74.8 μg/m3 
(PM10) et 10.5 μg/m3 (PM2.5). 
 
Mobilité : trajets LATMOS-restaurant universitaire, LATMOS-domicile et promenade à pied 
dans Paris un week-end pollué ainsi que trajet en métro : 
Le niveau moyen de pollution le plus élevé lors des trajets à pied a été enregistré lors d’une 
promenade dans Paris le week-end (pendant un pic de pollution) avec un niveau moyen pour 
les PM10 de 35 μg/m3 et pour les PM2.5 de 30.9 μg/m3 (Tableau 6c et d). 
Pour les PM10, des niveaux moyens de pollution similaires ont été enregistrés lors des trajets 
LATMOS–domicile (17.4 μg/m3) et LATMOS-restaurant universitaire (18.7 μg/m3). Alors 
que pour les PM2.5, le trajet LATMOS-restaurant universitaire était en moyenne plus pollué 
que le trajet LATMOS-domicile (6.6 μg/m3 vs 3.9 μg/m3). Notons que pour les trajets 

                                                
57 http://www.oqai.fr/userdata/documents/Document_133.pdf 
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LATMOS-domicile, une partie du trajet du matin s’effectuait dans le Jardin des Plantes de 
Paris alors que le soir, le parcours emprunté contournait le Jardin des Plantes (fermé) en 
passant sur le trottoir le long d’un axe routier très fréquenté (rue Geoffroy-Saint-Hilaire). 
 
— 
Aparté sur les résultats d’une étude menée par Stéphane Pawlak à partir d’instruments de 
référence (OSIRIS et DustMate) sur une période de douze jours non successifs de mai à août 
2018. Des mesures de particules en statique et en mobilité (marche, trottinette, vélo) ont été 
réalisées sur une petite zone urbaine à proximité du campus de Jussieu (Figure 22).  
 

 
Figure 22 : Plan du quartier du campus Pierre et Marie Curie de Sorbonne Université. 
Axes routiers : quai St Bernard (en bleu) : trafic fort tout au long de la journée, rue 
Cuvier (en rouge) : trafic généralement limité (~2/3 voitures par minute), place Jussieu 
(en jaune) : zone ouverte avec trafic de proximité faible. Source : Stephane Pawlak, 
Colloque international "Capteurs Individuels de Pollution Atmosphérique : Innovation 
ou Révolution ?", 28 et 29 novembre 2018. 
 
Des évènements ponctuels survenus lors des mesures ne permettaient pas d’exploiter les 
données d’un seul trajet. Des moyennes sur plusieurs allers-retours sur la même portion de 
route ont dû être effectuées. 
Pour des mesures statiques, la concentration en particules PM10 et PM2.5 est relativement 
homogène sur un trottoir d’une dizaine de mètres de largeur, avec un trafic assez dense type 
Quai Saint-Bernard (5ème arrondissement de Paris).  
Les niveaux moyens de concentrations en PM10 enregistrés le long du Quai Saint-Bernard en 
mobilité et statique (44 μg/m3 avec un écart type de 13 μg/m3) sont plus élevés que lors de 
notre promenade à Paris en plein pics de pollution aux particules en mars 2016 (35 μg/m3) ou 
lors des trajets LATMOS-domicile et LATMOS-restaurant universitaire (17.4 μg/m3 et 
18.7 μg/m3). Pour les PM2.5, les niveaux moyens de concentrations enregistrés le long du Quai 
Saint-Bernard (13 μg/m3 avec un écart type de 4 μg/m3) sont plus faibles que lors de notre 
promenade à Paris en plein pics de pollution aux particules en mars 2016 (30.9 μg/m3) mais 
sont 2 à 3 fois supérieurs aux niveaux moyens enregistrés lors des trajets LATMOS-restaurant 
universitaire et LATMOS-domicile  (6.6 μg/m3 et 3.9 μg/m3). 
Des forts gradients de PM10 ont été détectés lorsqu’on s’éloigne du Quai Saint-Bernard par 
une rue perpendiculaire à faible trafic (rue Cuvier), avec des écarts de concentration allant de 
15 % à 30 %  dans la rue Cuvier à 10 m et 40 m du Quai Saint-Bernard. Le gradient pour les 
PM2.5 était négligeable, les émissions trafic étaient probablement recouvertes par les émissions 
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liées au secteur résidentiel et tertiaire qui sont plus homogènes spatialement. Selon 
l’inventaire d’AIRPARIF de 2015, le secteur résidentiel et tertiaire représente 33 % des 
émissions totales pour les PM10 vs 49 % pour les PM2.5 et le trafic routier 23 % des émissions 
totales de PM10 vs 27 % des PM2.5. De plus, au fur et à mesure qu’on s’éloigne de l’axe 
routier, les PM2.5 peuvent s’agglomérer avec d’autres particules pour former des particules 
plus grosses. 
— 
 
Les niveaux moyens de PM10 et PM2.5 les plus élevés (tous milieux confondus : intérieur et 
mobilité) ont été enregistrés dans le métro avec respectivement des concentrations de 
92.3 μg/m3 et 45.3 μg/m3.  
Les mesures collectées dans le métro ont été effectuées lors de deux trajets sur uniquement 
22 minutes de données au total. Ce temps intègre un temps d’attente sur la voie, un temps à 
l’intérieur de la rame (3 minutes pour le premier trajet Gobelins – Jussieu et 9 minutes pour le 
second trajet Gobelins-Châtelet) et une période à la sortie de la rame pour se diriger vers la 
sortie. Cet échantillonnage ne peut pas être considéré comme représentatif car les mesures ont 
été enregistrées sur une très courte période. Il s’agit de donner une estimation approximative 
du niveau de pollution dans le métro et non de quantifier avec précision. 
 
En collaboration avec la RATP, AIRPARIF avait réalisé une campagne de mesures dans le 
métro du 1er au 15 décembre 2008 dans la station Faidherbe-Chaligny58. Un instrument de la 
RATP et un instrument d’AIRPARIF étaient positionnés de part et d’autre des voies. Une 
station permanente de mesures de la RATP du réseau SQUALES était aussi positionnée à la 
station Châtelet ligne 4. 
Les moyennes enregistrées sur les quais de la station Faidherbe-Chavigny sont inférieures à 
celles enregistrées lors de notre expérience (pour les PM10 : 61 μg/m3 et 58 μg/m3 vs 
92.3 μg/m3, pour les PM2.5 : 25 μg/m3 et 26 μg/m3 vs 45.3 μg/m3). L’écart entre les mesures 
observées à la station Châtelet et nos mesures pour les PM10 est plus resserré (107 μg/m3 vs 
92.3 μg/m3). Ces niveaux importants de particules sont émis dans le métro lors de l’arrivée 
d’une rame provoqués par le système de freinage et la remise en suspension des particules au 
sol. 
 
a) 

Statistiques PM10 
(μg/m3) 

Restaurant 
universitaire 

Domicile Bureau 
LATMOS-Jussieu 

Moyenne 32.5 11.4 9.3 
Ecart type 51.0 74.8 18.1 
Médiane 23.8 2.8 5.8 

Minimum 13.6 1.8 1.8 
Maximum 586.8 2212.4 481.8 

Nb mesures 129 1019 1313 
b) 

Statistiques PM2.5 
(μg/m3) 

Restaurant 
universitaire 

Domicile Bureau 
LATMOS-Jussieu 

Moyenne 11.8 3.6 2.4 
Ecart type 6.8 10.5 1.9 
Médiane 9.3 1.6 1.9 

Minimum 4.7 0.7 0.5 
Maximum 43.0 237.5 24.1 

Nb mesures 129 1019 1313 

                                                
58 http://www.airparif.fr/_pdf/publications/Rratp_20090701.pdf 
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c) 
Statistiques PM10 

(μg/m3) 
LATMOS/ 
restaurant 

universitaire 

LATMOS/ 
Domicile 

Promenade 
Week-end 

Métro 

Moyenne 17.4 18.7 35.0 92.3 
Ecart type 7.3 38.3 14.9 61.8 
Médiane 16.1 5.3 33.1 89.8 

Minimum 6.9 1.9 10.9 18.9 
Maximum 40.6 286.8 96.8 292.5 

Nb mesures 45 115 134 22 
d) 

Statistiques PM2.5 
(μg/m3) 

LATMOS/ 
restaurant 

universitaire 

LATMOS/ 
Domicile 

Promenade 
Week-end 

Métro 

Moyenne 6.6 3.9 30.9 45.3 
Ecart type 3.5 3.8 13.7 30.2 
Médiane 6.2 1.7 29.2 40.3 

Minimum 1.6 0.7 10.1 14.1 
Maximum 20.3 24.0 55.9 147.8 

Nb mesures 45 115 134 22 

Tableau 6 : Nombre de mesures (« Nb mesures ») avec une fréquence d’échantillonnage 
d’une minute, moyenne, écart type, médiane, minimum et maximum des concentrations 
en PM10 et PM2.5 (en μg/m3) à l’intérieur (a et b), lors de trajets à pied et en métro (c et 
d). 
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Figure 23 : Boîte à moustache avec la moustache qui indique le 5ème et 95ème percentile. 
Les autres valeurs extrêmes ne sont pas représentées. Concentrations en (a) PM10 et (b) 
PM2.5 des environnements intérieurs. Concentrations en (c) PM10 et (d) PM2.5 lors de 
déplacements à l’extérieur (en μg/m3) 
 
 

3.3 Campagne de mesures dans le démonstrateur de Sense-City, à 

Champs-sur-Marne (77) 

3.3.1 Sense-City : un équipement d’excellence pour concevoir la ville de 

demain 

Sense-City est un projet d’Équipement d’Excellence du Programme d’Investissement 
d’Avenir de l’Agence Nationale de la Recherche (ANR) unique en Europe. Ce projet qui a 
débuté en 2011 a reçu un financement de 9 millions d’euros pour 8 ans. Ce projet implique 
l’Institut Français des Sciences et Technologie des Transports et l’Aménagement et des 
Réseaux (IFSTTAR), l’ESIEE Paris, le laboratoire CNRS-Polytechnique sur les 
nanomatériaux (LPICM), le Centre Scientifique et Technique de Bâtiment (CSTB), l’Institut 
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National de Recherche en Information et en Automatique (INRIA) et l’Université Paris-Est-
Marne-la-Vallée. 
 
Sense-City est une chambre climatique mobile pouvant recouvrir deux mini-villes de 400 m2. 
Ces deux mini-villes sont complémentaires et n’ont pas la même géométrie ce qui permet de 
mettre en œuvre des projets scientifiques différents. La première de ces mini-villes 
(Figure 24) inaugurée le 3 avril 2018, est composée de maisons en terre cuite, mobilier urbain 
innovant, de végétation et de route, équipés de nombreux capteurs59. Dans l’autre mini-ville, 
un sous-sol sera équipé d’une nappe phréatique afin d’étudier la détection de réseaux 
souterrains (câbles, canalisations), la géothermie et la pollution des sols. Cet équipement a 
pour objectif de tester de nouveaux matériaux urbains, d’étudier la pollution en ville (air, eau, 
sols) avec entre autre la conception et l’amélioration des micros et nano-capteurs. Le 
dispositif est équipé d’une chambre climatique mobile, ce qui permet de réaliser à la fois des 
expériences en condition réelle à l’air libre ou bien en condition contrôlée. En condition 
contrôlée, des évènements météorologiques ordinaires ou extrêmes (tels que les canicules) 
pourront être reproduites dans ces mini-villes et ainsi évaluer leur impact sur la pollution, les 
végétaux ou la calibration des capteurs par exemple.  
 
Dans le cadre de ce travail de thèse, une campagne de mesures d’une journée en juin 2016 a 
été réalisée dans le démonstrateur de Sense-City (Figure 24c). La chambre climatique et les 
deux mini-villes étaient en phase de construction lors de ma campagne de mesures. Le 
démonstrateur de Sense-City, en condition climatique réelle, est une mini-ville de 250 m2 

équipée de 80 capteurs déployés sur les routes et dans deux cabanes. 
 
  

                                                
59 http://sense-city.ifsttar.fr/ 
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a) 

 
b)       c) 

 
Figure 24 : Localisation de Sense-City dans la région Île-de-France, plan Google map 
(a). Photographie de la première mini-ville de Sense-City et la chambre climatique (b) et 
du démonstrateur de Sense-City (c) 
 

3.3.2 Protocole expérimental 

Deux instruments de référence (deux OSIRIS) ont été déployés lors de cette campagne de 
mesures, le 22 juin 2016. Un des instruments était placé à l’intérieur d’un des deux chalets du 
démonstrateur de Sense-City. Un deuxième instrument était placé à l’extérieur, sur la route du 
démonstrateur (Figure 25). 
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a)       b) 

 
Figure 25 : Positionnement des instruments de référence (OSIRIS) dans le 
démonstrateur de Sense-City : à l’extérieur du chalet et à l’intérieur du chalet (a). 
Photographie de l’OSIRIS au niveau de son emplacement à l’extérieur du chalet (b) 
 
De plus, des capteurs e-PM (voir les caractéristiques de ces capteurs dans le tableau descriptif 
des instruments, section 1.3.1) prétés par l’IFSTTAR, dans le cadre de Sense-City, ont été 
accrochés autour du cou de trois volontaires du LATMOS - Simon Guillier, Jules Fillette et 
moi-même - à l’aide de lacets/cordons (Figure 26). Le temps d’acquisition des instruments de 
mesures est rappelé dans le Tableau 7. 

 
Figure 26 : Photographie à l’intérieur d’un des deux chalets du démonstrateur de Sense-
City avec les capteurs e-PM accrochés autour du cou et le positionnement de 
l’instrument de référence (OSIRIS) 
 

Instruments Temps d’acquisition 
OSIRIS 1 mesure/min 

e-PM 1 mesure/2min 

Tableau 7 : Temps d’acquisition de l’OSIRIS et des capteurs e-PM 
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Nous avons défini plusieurs scénarios de mesures (Tableau 8 et Figure 27). Dans le chalet 
utilisé lors de notre expérience, la VMC grande vitesse fonctionnait avec un renouvellement 
d’air de 160 m3/h. La durée de chaque scénario était d’environ 15 minutes.  
 
Scénarios 
1/ Combustion domestique : bougie et encens 
2/ Cuisson 
3/ Arrêt de la VMC 
4/ Chauffage puissance maximale puis aération  
5/ Combustion domestique : encens puis aération 
6/ Bricolage puis aération 
7/ Ménage : aspirateur, serpillère ; carreau vitre puis aération 
8/ Ventilateur puis aération 
9/ Chauffage puissance maximale 

Tableau 8 : Définition des scénarios dans un de chalet du démonstrateur de Sense-City 
 
a)     b) 

   
c)      d)   

 
Figure 27 : Photographies (a),(b),(c) des scénarios de cuisine, bricolage et aspirateur et 
(d) de la phase d’aération 
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Les capteurs e-PM n’étant pas étalonnés juste avant la campagne de mesures, un inter-
étalonnage des instruments a dû être réalisé ultérieurement, du 25 au 29/07/2016. Les capteurs 
e-PM étaient placés au côté d’un OSIRIS, celui placé à l’intérieur du chalet lors de la 
campagne de mesure du 22/06/2016, et d’un LOAC (Light Optical Aerosol Counter60) 
(Figure 28). Les trois capteurs e-PM étaient surélevés sur des cartons afin d’effectuer le 
prélèvement d’air au même endroit pour l’ensemble du dispositif instrumental. Le Tableau 9 
rappelle la fréquence d’échantillonnage des instruments. 
 

Instruments Temps d’acquisition 
OSIRIS 1 mesure/min 

e-PM 1 mesure/5min 

Tableau 9 : Temps d’acquisition de l’OSIRIS et des capteurs e-PM pendant la phase 
d’étalonnage 
 

 
Figure 28 : Déploiement instrumental au sol pendant l’inter-étalonnage 
 
Les capteurs e-PM sont plus bruités que l’OSIRIS avec des distributions plus larges que celles 
de l’OSIRIS et des plus fortes valeurs pour les e-PM (Figure 29). 
 

 
Figure 29 : Histogramme sur les données brutes des capteurs e-PM superposées à celles 
de l’OSIRIS (en μg/m3) 
 
                                                
60 https://loac.fr/principle.html 
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Nous avons réalisé l’inter-étalonnage pour les concentrations supérieures à la limite de 
quantification des capteurs e-PM (concentrations supérieures à 5 μg/m3). Pour diminuer 
l’impact du bruit sur les données des capteurs e-PM, nous avons calculé les régressions 
linéaires OSIRIS (référence) versus capteurs e-PM à partir des données moyennées sur 
différents pas de temps de [5, 10, 15, 20, 25, 30,35] minutes (Tableau 10). 
 

e-PM 
PM10 

5 min 10 min 15 min 20 min 25 min 30 min 35 min 

Delphy 0.36 0.50 0.56 0.69 0.61 0.79 0.79 
Simon 0.41 0.49 0.71 0.71 0.74 0.71 0.73 
Jules 0.56 0.64 0.71 0.76 0.72 0.81 0.81 

Nb points 131 65 40 31 23 20 18 

Tableau 10 : Coefficient de corrélation des concentrations en PM10 de l’OSIRIS versus 
celles des capteurs e-PM pour plusieurs pas de temps et nombre de points (« nb points ») 
 
L’OSIRIS n’a mesuré aucune concentration en PM2.5 supérieure à 5 μg/m3 (correspondant à la 
limite de quantification des e-PM) lors de cette phase post-étalonnage. De plus, les capteurs e-
PM semblent avoir des difficultés à faire la distinction entre PM10 et PM2.5 alors que l’OSIRIS 
faisait nettement la différence entre les deux (Figure 30). Pour ces deux raisons, nous 
exploiterons uniquement les mesures de PM10 des capteurs e-PM. 

 
Figure 30 : Données brutes des concentrations des PM10 et PM2.5 (en μg/m3), le 22 juin 
2016  
 
L’étalonnage des capteurs e-PM à partir des moyennes toutes les 35 minutes des 
concentrations en PM10 de l’OSIRIS montre la plus forte corrélation (Figure 31 et 
Tableau 10) calculée à partir de dix-huit points dans la régression OSIRIS vs capteur e-PM. 
Nous retiendrons donc les coefficients de régressions obtenus à partir de valeurs moyennées 
toutes les 35 minutes pour étalonner les données obtenues lors de la journée de campagne de 
mesures. 
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Figure 31 : Concentrations en PM10 (en μg/m3) supérieures à 5 μg/m3 : OSIRIS versus 
capteurs e-PM, moyennes par pas de 35 minutes. La ligne noire représente une droite 
y=x. La ligne rouge représente la droite de régression linéaire y=ax+b pour chaque e-
PM. 
Les concentrations PM10 post-étalonnage des capteurs e-PM sont représentées Figure 32 pour 
des concentrations supérieures à la limite de quantification des e-PM. Les concentrations 
PM10 des trois capteurs e-PM sont très proches les unes des autres. Les capteurs e-PM 
semblent reproduire la variabilité des concentrations PM10 mesurée par l’OSIRIS.  
 

 
Figure 32 : Concentrations en PM10 (en μg/m3) de l’OSIRIS et des capteurs e-PM post 
étalonnage moyennées par pas de 35 minutes pour les concentrations en PM10 de 
l’OSIRIS supérieures à 5 μg/m3 
 

3.3.3 Résultats et discussion 

Cuisine 
La cuisine (en plus de la fumée de tabac) est une source majeure de pollution aux particules à 
l’intérieur des logements. La cuisson du steak est bien en dehors de la gamme de mesures des 
concentrations en PM10 des capteurs e-PM de 200 μg/m3 (> 6000 μg/m3 donnée brute 
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enregistrée par l’OSIRIS). Nous analyserons donc les séquences de mesures avant et après la 
cuisson du steak (Figure 33). 
 

 
Figure 33 : Concentrations en PM10 (en μg/m3) étalonnées à partir des coefficients de 
régression calculées sur des moyennes de 35 minutes pour les concentrations supérieures 
à 5 μg/m3. Les lignes horizontales noires représentent le minimum et le maximum de la 
gamme de mesures de l’e-PM. La ligne horizontale violet clair représente le seuil qu’il 
est recommandé de ne pas dépasser plus de 35 jours par an (en moyenne journalière) 
selon l’OMS. 
 
Bougie 
Les deux premiers pics observés (Figure 33) ont été enregistrés au moment où l’on a soufflé 
sur la bougie, et non lorsque la bougie se consumait. La première fois, à t=70 min c’est moi-
même qui ai soufflé sur la bougie. J’étais la plus exposée aux PM10, avec une concentration à 
157 μg/m3 (× 26 avant/après). Jules mesurait 100 μg/m3 de PM10 et Simon 72 μg/m3 alors que 
l’instrument de référence à l’intérieur du chalet enregistrait 88 μg/m3. 
Dix minutes plus tard, Jules a soufflé sur la bougie et a été exposé à 164 μg/m3 de PM10 (× 4 
avant/après). Au même moment, j’étais exposée à 43 μg/m, Simon 28 μg/m3, et l’instrument 
de référence/OSIRIS enregistrait 162 μg/m3 pour atteindre un maximum 2 minutes plus tard à 
250 μg/m3. Le premier pic de l'OSIRIS (à t=70 min) est redescendu moins vite que celui des 
capteurs e-PM et n’est pas redescendu à la même valeur de fond. Ce qui explique que le 
second pic de l'OSIRIS, légèrement décalé par rapport aux capteurs e-PM surestime ceux des 
capteurs e-PM (n'étant pas parti de la même valeur initiale). 
 
Aération 
Jules enregistre deux pics en PM10 à 129 μg/m3 (t=184 min) et à 121 μg/m3 (t=208 min). Ces 
pics ne sont pas associés à des activités mais apparaissent à l’issue de période d’aération. Une 
hypothèse est que Jules a peut-être fermé les fenêtres à ce moment-là, et que lors de son 
déplacement il aurait soulevé des particules avec lui.  
 
Bricolage  
Simon enregistrait 113 μg/m3 (t=220 min) lorsqu’il sciait une planche en bois. Des fortes 
concentrations en PM10 ont été enregistrées pendant 10 minutes lors des activités de bricolage 
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(Jules : 281 μg/m3 à t=230 min, Simon et moi : 100 μg/m3 et 120 μg/m3 à t=228 min, 
OSIRIS : 288 μg/m3 à t=234 min). 
 
 
Ménage  
Un nouvel épisode de concentration en PM10 était enregistré lors de l’activité de 
ménage (t=258 min) avec la plus forte concentration enregistrée par l’OSIRIS (267 μg/m3) 
suivi par Simon (94 μg/m3) alors que moi-même et Jules enregistrions respectivement des 
concentrations à 68 μg/m3 et 18 μg/m3. 
 
À partir du scénario 4 – chauffage à puissance maximale - nous avons choisi d’aérer pour 
atteindre une valeur de fond plus basse entre chaque scénario et éviter d’avoir des résidus de 
l’activité précédente. 
Les scénarios d’arrêt de la VMC et le premier scénario de chauffage à puissance maximale 
n’ont pas pu être évalués car les appareils étaient encore à saturation suite aux fortes 
concentrations accumulées lors de la cuisson du steak. L’utilisation du ventilateur et le second 
épisode de chauffage à puissance maximale n’ont pas généré de pic de pollution aux PM10. 
 
Nous constatons une grande hétérogénéité des concentrations en PM10 mesurées par l'OSIRIS 
et entre chaque capteur e-PM. La plupart du temps, le sujet le plus proche des sources aux 
PM10 enregistrait les plus fortes concentrations. 
 
Rapport des concentrations en PM10 intérieure/extérieure 
Les données de l’OSIRIS positionné à l’extérieur ont été étalonnées à partir des coefficients 
de régression obtenus lors de la phase de calibration de mars 2016 (voir section 3.2.2). La 
Figure 34 est la série temporelle du rapport des concentrations en particules intérieure et 
extérieure. 

 
Figure 34 : Rapport des concentrations intérieure/extérieure des deux OSIRIS (intérieur 
et extérieur) à partir des données étalonnées, le 22 juin 2016 
 
En moyenne, en retirant le scénario de cuisson, les concentrations en PM10 sont 3.4 fois 
supérieures dans le chalet par rapport à l’extérieur (49.8/14.5 μg/m3) et le ratio 
intérieur/extérieur est de 4.7 pour les PM2.5 (9.5/2.0 μg/m3).  
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3.4 Retour d’expérience en vue de l’élaboration des capteurs 
mobiles  
 

3.4.1 Principaux résultats  
 
Lors de la campagne de mars 2016, l’OSIRIS qui était positionné à mon domicile a eu 
plusieurs problèmes de pompe et s’est donc arrêté de fonctionner à plusieurs reprises. Il fallait 
remettre en service l’instrument, ce qui ne permettait pas une utilisation en continu sans un 
suivi régulier. Nous avons également constaté que le DustMate dans sa version mobile est un 
instrument très bruyant qui ne peut être allumé en continu pendant plusieurs heures à cause de 
la gêne sonore. 
 
Les concentrations les plus fortes en particules ont été enregistrées à l’intérieur des locaux 
pendant les neuf jours des campagnes en mars 2016 avec un maximum enregistré à domicile, 
lors de l’utilisation de spray (> 4400 μg/m3 pour les PM10) alors que l’OMS recommande de 
ne pas dépasser 35 jours par an les moyennes journalières de 50 μg/m3 pour les PM10 et de ne 
pas dépasser la moyenne annuelle de 25 μg/m3 pour les PM2.5. L’utilisation de bougies, le taux 
de présence élevé des occupants dans le local du LATMOS ont également une influence sur le 
taux de particules.  
Parmi les différents environnements intérieurs sondés (local du LATMOS, restaurant 
universitaire, domicile), en moyenne les concentrations les plus importantes sont enregistrées 
dans le restaurant universitaire (PM10 : 32.5 μg/m3 et PM2.5 : 11.8 μg/m3). Le métro utilisé dans 
cette étude (se limitant à quelques stations) s’avère être un moyen de transport très pollué. 
 
Dans le démonstrateur de Sense-City, le 22 juin 2016, la cuisson du steak était identifiée 
comme étant l’activité la plus polluante alors que le chauffage à puissance maximale n’a pas 
eu d’impact sur le niveau en particules. Les capteurs e-PM sont limités dans leur utilisation en 
raison de leur gamme instrumentale de mesure (de 5 μg/m3 à 200 μg/m3). Bien que le 
maximum (200 μg/m3) corresponde à 4 et 8 fois les seuils recommandés de ne pas dépasser 
respectivement pour le PM10 (en moyenne journalière, 35 jours par an) et PM2.5 (en moyenne 
annuelle) par l’OMS. Cette gamme de mesure ne couvre que certaines activités d’intérieur et 
pas la cuisson d’un steak ou encore certaines activités de bricolage. 
Nous avons observé une grande variabilité entre les capteurs e-PM et l’instrument de 
référence expliquée par la distance entre le capteur et la source de pollution et la dérive 
thermique de ces capteurs dans le temps. 
L’OSIRIS, qui est pourtant un instrument de référence, arrive aussi à saturation lors de la 
cuisson d’un steak ou de l’utilisation de spray fixant pour cheveux. 
 
Étude menée par Stéphane Pawlak à partir d’instruments de référence en mai-août 2018 : 
Plusieurs allers-retours ont été nécessaires pour établir une cartographie correcte sur les 
différents tronçons de route étudiés : Quai Saint-Bernard (trafic dense) et rue Cuvier (faible 
trafic et perpendiculaire au Quai Saint-Bernard). 
Les mesures obtenues en mobilité : marche à 5 km/h ou trottinette à 10 km/h ne sont pas 
bruitées pour un pas d’échantillonnage à 5 secondes et permettent d’intégrer la variabilité 
spatio-temporelle sur une longue distance et donc estimer l’exposition.  
Pour un pas d’échantillonnage d’1 minute, correspondant à la résolution temporelle 
caractéristique d’un capteur à bas coût, la mesure collectée à pied (5 km/h) détecte la 
variabilité spatio-temporelle. En revanche, si l'on est en trottinette (10 km/h) ou en vélo 
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(20 km/h), cet échantillonnage n'est pas suffisamment fin pour détecter la variabilité spatio-
temporelle rencontrée sur le trajet sauf si on est à l’arrêt. L’information collectée indiquera 
tout de même un niveau moyen d’exposition de l’individu qui porte le capteur sur le chemin 
traversé. 
 

3.4.2 Contraintes à intégrer dans les protocoles de mesures  

Le développement de capteurs à bas coût est en plein essor et s’explique par les besoins : (1) 
d’urbanisme et de développement de la ville en cartographiant finement la pollution dans la 
ville afin de valider les modèles numériques et les cadastres d’émissions et (2) sanitaires en 
caractérisant l’exposition des individus. Les personnes vulnérables ou des patients atteints de 
maladies respiratoires pourraient adapter leur comportement en cas de pics de pollution ou 
encore lors de niveaux quotidiens élevés de pollution en leur suggérant d’emprunter un 
itinéraire moins pollué.  
 
L’objectif de ce retour d’expérience est d’anticiper les limites des capteurs à bas coût en vue 
de définir des protocoles de mesures pour ce type de capteurs. Nous pouvons également nous 
appuyer sur un rapport complémentaire à notre étude publié par l’organisation mondiale de 
météorologie (WMO, 201861). Ce rapport précise l’utilisation qui peut être faite de tels 
capteurs et préconise de s’assurer des bonnes conditions d’utilisation de ces capteurs. En 
effet, l’utilisation de ces capteurs se heurte à des contraintes techniques, « humaines » et 
financières. 
 

• Des contraintes métrologiques 
Nous avons remarqué qu’avec des évènements de la vie courante tels qu’une grillade ou 
encore l’utilisation d’un spray pour cheveux, les capteurs et instrument de référence arrivent 
facilement à saturation. Il est indispensable de contrôler la gamme de mesure et la limite de 
quantification (en cas de faible pollution) des instruments utilisés. Deux capteurs avec des 
gammes de mesures différentes pourraient être envisagés pour caractériser la pollution à 
l’intérieur et celle à l’extérieur. 
Le temps d’échantillonnage minimum des capteurs e-PM, de 2 minutes, est une grosse 
contrainte (celui des instruments de référence est d’une seconde). Cet échantillonnage ne 
permet pas de caractériser la représentativité spatio-temporelle d’une mesure. En effet, il est 
difficile de savoir ce que contient exactement cette mesure et si des pics ponctuels ont été 
intégrés. Les résultats de l’étude menée par Stéphane Pawlak montraient que sur une longue 
distance parcourue en extérieur, une mesure unique intégrait en général à la fois un niveau de 
fond et un événement ponctuel. Il était nécessaire d’avoir un grand jeu de données pour lisser 
l’effet des évènements ponctuels non représentatifs de l’état moyen.  

Lors de nos mesures à Sense-City, nous avons remarqué que les capteurs e-PM ne font 
presque pas la distinction entre les particules PM10 et PM2.5. De plus, ces capteurs nécessitent 
un étalonnage régulier à partir d’instruments de référence en raison de leur dérive thermique 
au cours du temps. Les mesures de tels capteurs sont très bruitées, cependant Budde et al. 
(2013) ont montré qu’il était possible d’obtenir des résultats significatifs après étalonnage 
avec des instruments de référence. 
 

                                                
61 http://www.wmo.int/pages/prog/arep/gaw/documents/Low_cost_sensors_post_review_final.pdf 
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Ces premières expériences mettent en évidence la difficulté de caractériser correctement la 
pollution avec de tels capteurs. Les mesures qu’ils fournissent sont très sensibles à la distance 
de la source et de nombreux facteurs de variabilité de la mesure ne peuvent pas être 
interprétés. Chaque mesure n’est pas exploitable car elle dépend d’éléments non 
reproductibles et aléatoires. Ce qui explique la nécessité d’intégrer une phase de répétabilité 
de la mesure et de déployer ces capteurs en grand nombre comme le mentionne le rapport 
WHO (2018). 
 

• Des contraintes pratiques et « humaines » 
Pour une utilisation quotidienne, il faudra s’assurer du bon positionnement du capteur pour 
que le filtre de celui-ci soit correctement placé de manière à être représentatif de l’exposition 
du sujet qui porte le capteur. Par exemple, éviter de mettre le capteur dans un endroit fermé, à 
l’intérieur d’un sac sans aération. 
En cas de saturation du capteur, il faudrait prévoir une phase de décrassement du filtre pour 
que celui-ci soit de nouveau opérationnel. Un voyant lumineux pourrait indiquer qu’il faut 
nettoyer ou changer le filtre par exemple. 
À cela s’ajoutent des contraintes « humaines » dans le cadre de l’utilisation de ces capteurs où 
les participants adhèreraient à un observatoire participatif. Le porteur du capteur devra être 
proactif et s’investir dans sa mission. Pour que l’intégralité d’une ville soit couverte, des 
participants devront accepter de changer d’itinéraire et emprunter des itinéraires non recensés 
dans la base de données, et ce de façon répétée.  
 

• Des contraintes financières 
Et enfin, si l’on considère qu’un capteur doit rester à bas coût pour être déployé en grand 
nombre, nous ne pourrons pas équiper les micro-capteurs en cours de développement au 
LATMOS de capteurs de PM2.5 qui sont trop chers. La contrainte budgétaire de 500 € par 
micro-capteur ne pourrait être respectée. 
 
 
 
 
 
 

 

Comme cela a déjà été évoqué dans l’introduction de ce manuscrit, en raison du retard dans 
le développement des micro-capteurs – en phase de développement au LATMOS – nous 
n’avons pas équipé une centaine de volontaires comme prévu dans le projet initial. Nous 
n’avons donc pas davantage investigué sur ce sujet.  
Cependant nous avons intégré le retour d’expérience provenant de ces campagnes 
exploratoires (connaissance de la variabilité spatio-temporelle de la pollution en région 
parisienne, contraintes des capteurs à bas coût) pour définir une autre stratégie avec le 
même objectif : caractériser la pollution le plus finement possible. 
Nous avons utilisé les sorties d’un modèle urbain de dispersion haute résolution (PMSS) 
pour propager la mesure des stations AIRPARIF dans Paris à proximité de celles-ci 
(chapitre 4 et chapitre 5).  
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Chapitre 4. Représentativité spatiale des stations de 

mesures des NOx et PM10 à Paris /« On the spatial 

representativeness of NOx and PM10 monitoring-sites 

in Paris, France » 

4.1 Notion de représentativité spatiale d’une mesure 

Les quarante stations permanentes AIRPARIF de mesures des NOx et les vingt-quatre stations 
pour les particules PM10 ne sont pas suffisantes pour décrire l’hétérogénéité de la pollution en 
région parisienne avec sa superficie de 12 000 km2. 
 
En identifiant des zones où le niveau de concentration est très proche de celui de la station, on 
peut ainsi exploiter ces mesures sur une zone élargie autour de la station. Pour estimer la 
représentativité spatiale d’une station, les simulations de modèles numériques sont très 
souvent utilisées en raison de la couverture spatiale qu’ils fournissent. La caractérisation de 
ces zones dites «représentatives» peut se décliner en trois objectifs :  

• Le premier objectif consiste à vérifier si le déploiement des stations de mesure est 
optimal pour mieux caractériser la complexité du paysage urbain (parcs, squares, 
avenues, grands boulevards, ronds-points).  

• Le deuxième objectif est d’évaluer la performance des modèles numériques en les 
comparant aux observations.  

• Et enfin, le troisième objectif est d’estimer l’exposition des individus. 
 
La Commission Européenne a rappelé l’utilité de définir des zones de représentativité autour 
des stations de mesures sans préciser la méthodologie à suivre. Ce qui explique les 
nombreuses techniques proposées dans la littérature pour traiter de ce sujet dont la plupart 
sont recensées dans l’exercice d’inter-comparaison réalisé par FAIRMODE et AQUILA 
(rapport 62, 2017). 
 
 

4.2 Résumé de l’article  

Nous avons développé une nouvelle méthodologie pour estimer les aires de représentativité 
journalières des NOx et PM10 autour de dix stations trafic et de fond urbain d’AIRPARIF à 
Paris. Pour ce faire, nous avons utilisé les simulations d’un modèle de dispersion urbain 
PMSS (décrit section 2.2.3). Les simulations utilisées ont été fournies par la société ARIA 
Technologies. Elles avaient été réalisées dans le cadre d’un précédent projet pour une période 

                                                
62 http://fairmode.jrc.ec.europa.eu/document/fairmode/WG1/IE_SR_final_report%202017.pdf 
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de dix jours en mars 2016. Cette période d’étude intègre un épisode hivernal de pollution aux 
PM10 associé à un régime anticyclonique. Ces simulations ont été configurées pour une 
résolution horizontale de 3 mètres couvrant l’ensemble du domaine parisien (12 km × 10 km, 
ou encore 120 « tuiles ») sur une couche de surface de 2 mètres d’épaisseur.  
 
Ici, nous nous intéressons à la variabilité locale de la pollution liée au trafic autour des 
stations AIRPARIF. Nous avons donc délimité des aires 1.2 km × 1.2 km avec la station 
AIRPARIF au centre (« tuile »). Nous avons choisi de nous limiter à cette aire qui est 
suffisamment grande pour inclure des tronçons de trafic, des zones résidentielles et des zones 
à faibles émissions telles que les parcs ou des parties de la Seine. 
Pour quatre des dix jours étudiés, la variabilité locale du signal des PM10 lié au trafic routier 
était recouverte par un signal de fond correspondant à un épisode de pollution aux particules 
provenant du nord de l’Europe. Nous avons normalisé le signal des PM10 pour faire ressortir 
le signal local que nous recherchions. Plusieurs tests ont été réalisés pour déterminer le fond à 
extraire dans la normalisation du signal : le fond du modèle CHIMERE, des mesures de 
stations de fond AIRPARIF, 10 % des « tuiles » de l’ensemble du domaine parisien avec la 
moyenne journalière la plus basse, la « tuile » avec la moyenne journalière la plus basse. Pour 
l’ensemble de ces tests, on retirait trop de signal y compris la variabilité locale liée au trafic. 
Chaque « tuile » centrée autour des stations AIRPARIF a donc été traitée comme une image, 
en considérant le fond de l’image (« tuile ») comme étant la concentration minimale de 
chaque « tuile ». 
 
L’aire de représentativité d’une station de mesures intègre tous les points autour de la station 
où la concentration est proche de la concentration de la station. Nous avons ici distingué les 
aires d’homogénéité et les aires de similarité. Dans la littérature existante, les zones 
d’homogénéité sont souvent définies comme respectant un seuil maximal à +/-20 % par 
rapport au niveau de pollution à l’endroit de la station (moyenne sur une longue période). 
Ici, nous proposons une nouvelle approche en introduisant la notion de similarité. Une aire est 
dite « similaire » à la station de mesure si les concentrations dans la zone ont une variabilité 
temporelle journalière très corrélée avec la concentration au niveau de la station (fort 
coefficient de corrélation) et un faible écart en moyenne sur la journée par rapport à la station 
de référence (faible NRMSE, « Normalized Root Mean Square Error », l’erreur quadratique 
moyenne normalisée par la moyenne journalière). 
Un algorithme sélectionne les pixels connexes qui satisfont le critère mentionné (R et 
NRMSE pour les zones de similarité et +/-20 % pour les zones d’homogénéité) et intègre le 
pixel de la station de mesure : «la pseudo-station» pour chaque jour dans la « tuile » de la 
station (1.2 km × 1.2 km). Se limiter aux pixels connectés les uns aux autres permet de suivre 
la trajectoire des émissions à proximité de la station de mesure. 
Une étude de sensibilité a été menée pour les stations trafic afin de déterminer les seuils du 
coefficient de corrélation R et du NRMSE à appliquer pour détecter les aires de similarité. 
Nous avons considéré que l’aire sélectionnée jour par jour, en fonction du seuil des deux 
critères, doit être comprise entre 300 m2 et 400×103 m2 pour un maximum de jours et un 
maximum de sites. Les mêmes seuils ont ensuite été appliqués aux stations de fond urbain 
conduisant à des aires de représentativité réalistes. 
Les seuils retenus pour les NOx sont un coefficient de corrélation à 0.7 et un NRMSE à 0.45 et 
pour les PM10 un coefficient de corrélation à 0.75 et un NRMSE à 0.3. Les seuils des critères 
sélectionnés sont plus restrictifs pour les PM10 parce que les concentrations de NOx ont une 
plus grande variabilité spatiale que les PM10 ce qui nécessite d’être moins restrictif pour 
obtenir une aire suffisamment grande (> 300 m2) autour de la station. 



 71 

Pour caractériser les zones de représentativité on retiendra les zones les plus probables, c’est à 
dire les zones sélectionnées au moins sept jours sur dix. Pour les stations de fond urbain, les 
aires de similarité et d’homogénéité des NOx et PM10 ont le même ordre de grandeur. En 
revanche pour les stations trafic, les aires de similarité les plus probables sont plus grandes 
que les aires d’homogénéité. 
 
Une aire de similarité est caractérisée à la fois par un seuil de coefficient de corrélation qui 
assure que les séries temporelles à l’intérieur de l’aire de similarité ont des variations 
corrélées aux variations de la station et un seuil de NRMSE qui assure que les aires de 
similarité ont des concentrations du même ordre de grandeur que celles de la station. La 
combinaison de ces deux critères intègre la condition d’homogénéité avec une contrainte 
supplémentaire qu’est le coefficient de corrélation. Le Tableau 11 indique le rapport entre 
l’aire la plus probable sélectionnée uniquement à partir du critère NRMSE et l’aire 
d’homogénéité pour les NOx et PM10. Pour les stations de fond urbain, ces deux critères 
donnent des résultats très proches. Pour les stations trafic, l’aire la plus probable 
d’homogénéité est souvent plus restrictive que l’aire de NRMSE. L’aire d’homogénéité inclus 
donc l’aire avec le NRMSE. 
 

Type station Code station 

Rapport de l’aire de 
NRMSE / l’aire 

d’homogénéité les 
plus probables 

NOx 

Rapport de l’aire de 
NRMSE / l’aire 

d’homogénéité les 
plus probables 

PM10 

Stations trafic 

OPERA 13.5 6.9 
CELES_v 213 0.9 
BASCH_v 4.27 13.6 

ELYS 1.3 0.7 
HAUS 154 5.2 

Stations de fond 
urbain 

PA15L 1.1 1.0 
PA12 1.1 1.0 
PA13 1.1 1.0 

PA04C 1.6 1.0 
PA07 1.9 1.0 

Tableau 11 : Les deux premières colonnes indiquent le type de station (colonne 1) et 
l’identifiant de la station (colonne 2). Les colonnes 3 et 4 indiquent le rapport entre l’aire 
la plus probable de NRMSE et l’aire d’homogénéité la plus probable pour les NOx 
(colonne 3) et pour les PM10 (colonne 4). 
 
Une étude d’inter-comparaison a été menée par FAIRMODE (Forum for Air Quality 
Modelling in Europe) et AQUILA (Air Quality Reference Laboratories) pour une station 
trafic et deux stations de fond urbain sur un an de données pour les PM10 (en Belgique). Onze 
méthodes ont été comparées et montrent des résultats très différents. Pour les aires de 
représentativité des stations trafic des PM10, les aires de représentativité sont estimées entre 
0.001 km2 (103 m2) et 160 km2 alors que dans notre étude, les aires de similarité les plus 
probables sont comprises entre 0.001 km2 (106 m2) et 0.003 km2 (38.4 m × 1000 m). Toujours 
dans le même rapport, les aires de représentativité des stations de fond urbain de PM10 sont 
estimées entre 1 km2 (106 m2) et 700 km2 alors que notre étude les aires de similarité et 
d’homogénéité sont comprises entre 0.4 km2 et 0.9 km2 en raison du domaine d’étude assez 
restreint autour de la station (1.2 km × 1.2 km). 
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Les aires de représentativité estimées dans notre étude montrent une large variabilité sur les 
dix jours. Cette variabilité s’explique très probablement par les variations des émissions de 
NOx et PM10 (1) liées au trafic (jours de semaines/week-end/jours fériés) et (2) liées aux 
conditions météorologiques (principalement le vent). Malgré le jeu de données contenant 
uniquement dix jours, nous avons pu observer l’influence du vent sur les aires de 
représentativité en comparant les jours avec vent et les jours sans vent, avec un seuil 
journalier à 3 m/s pour distinguer les deux cas. Pour étudier l’impact du vent, nous avons 
calculé la différence entre l’aire partagée quatre à six fois sur six pendant les jours sans vent 
(dans l’équation ci-dessous : « aire SANS VENT ») et l’aire partagée quatre fois sur quatre 
pour les jours avec vent (« aire AVEC VENT ») divisée par la moyenne des aires en utilisant 
l’équation ci-dessous (« aire »): 
 

𝑟𝑎𝑝𝑝𝑜𝑟𝑡 =
𝑎𝑖𝑟𝑒  𝑆𝐴𝑁𝑆  𝑉𝐸𝑁𝑇 − 𝑎𝑖𝑟𝑒  𝐴𝑉𝐸𝐶  𝑉𝐸𝑁𝑇

< 𝑎𝑖𝑟𝑒   >  
 
Le Tableau 12 regroupe ce rapport pour l’ensemble des stations pour les NOx et PM10. L’aire 
de similarité est toujours plus grande lorsqu’il n’y a pas de vent (cf. rapport toujours positif). 
L’écart entre les deux est d’autant plus marqué pour les stations trafic. Pour rendre ces 
résultats significatifs, il faudrait mener cette étude sur plus de jours. 
 

Type station Code station NOx PM10 

Stations trafic 

OPERA 1.9 1.9 
CELES_v 1.6 1.8 
BASCH_v 1.8 1.9 

ELYS 1.7 1.5 
HAUS 1.5 2 

Stations de fond 
urbain 

PA15L 0.3 0.6 
PA12 1.2 0.2 
PA13 0.8 0.5 

PA04C 1.4 0.7 
PA07 1.8 0.9 

Tableau 12 : La première colonne indique le type de station et l’identifiant de la station 
(colonne 2) et les colonnes 3 et 4 indiquent le rapport de l’aire partagée les jours sans 
vent versus les jours avec pour l’ensemble des stations et les deux polluants NOx 
(colonne 3) et PM10 (colonne 4). 
 
 

4.3 Article publié  
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Dans cette étude (chapitre 4 de ce manuscrit), nous avons déterminé les zones de 
représentativité des stations de mesures uniquement à partir des simulations du modèle 
PMSS dans des « tuiles » de 1.2 km × 1.2 km avec la station AIRPARIF au centre.  
Nous avons considéré que l’approche de similarité - qui sélectionne des aires à la fois 
avec un fort coefficient de corrélation et aussi avec une faible erreur quadratique moyenne 
normalisée par la moyenne journalière (NRMSE) par rapport à la concentration simulée à 
l’endroit de la station - est plus adaptée pour définir la représentativité d’une mesure que 
l’approche d’homogénéité (écart moyen journalier : +/-20 % de la concentration moyenne 
simulée à l’endroit de la station). Cette définition de la représentativité est d’autant plus 
pertinente, si l’on souhaite étendre ce concept de représentativité à des capteurs mobiles à 
bas coût qui fourniront davantage une indication de la variabilité spatio-temporelle de la 
pollution que d’une valeur fixe. 
Nous avons également considéré que l’aire de représentativité la plus probable est l’aire 
de représentativité sélectionnée au moins sept jours sur dix. En annexe de ce manuscrit, se 
trouvent de nouvelles figures présentées lors de la soutenance de cette thèse (slides 20/35 
et 21/35), indiquant les aires de représentativité les plus probables sur la répartition des 
aires des dix jours sur l’ensemble des stations pour les NOx et les PM10. Et également une 
équivalence de ces aires de représentativité les plus probables en terme de (1) distance de 
représentativité en considérant une rue de six mètres de large pour les stations trafic et (2) 
un rayon de représentativité pour les stations de fond urbain. Pour ces approximations, 
nous avons supposé que la station était au centre de l’aire de représentativité. 
Les stations trafic d’AIRPARIF à Paris, sont représentatives des trottoirs et parcelles de 
routes alors que les stations de fond sont représentatives d’un quartier. 
Les aires de représentativité des PM10 sont bien plus grandes que celles des NOx. Ceci 
peut s’expliquer par l’homogénéité des PM10 en Île-de-France dont la principale source 
d’émission est le secteur résidentiel et tertiaire et non le trafic routier (inventaire 
AIRPARIF de l’année 2015).  
 
Nous avons également remarqué que le modèle PMSS est performant pour reproduire les 
mesures de PM10 au niveau des stations AIRPARIF. Pour les NOx, les erreurs entre le 
modèle et les maxima des mesures peuvent être importantes. Ce biais peut être attribué en 
partie au cadastre d’émissions de trafic en entrée du modèle PMSS.  
Dans le chapitre 5 de ce manuscrit, nous avons développé un modèle bayésien qui 
combine les simulations numériques du modèle PMSS et les mesures passées et actuelles 
des stations AIRPARIF pour : (1) améliorer les simulations du modèle PMSS au niveau 
des stations et (2) propager la mesure des stations dans les zones de représentativité et 
ainsi rendre plus réalistes les champs de concentrations simulés dans ces zones. 
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Chapitre 5. Estimation bayésienne des 

concentrations de NOx et PM10 en utilisant des 

simulations numériques haute résolution et des 

mesures de surface à Paris /«  NOx and PM10 

Bayesian concentration estimates using high-

resolution numerical simulations and ground 

measurements over Paris, France » 

 

5.1 Concept bayésien 

En statistique bayésienne, on évalue notre état des connaissances avant et après 
l’apprentissage de la donnée (O’Hagan, 2008). Avant l’apprentissage de la donnée, on parle 
de connaissance a priori. L’expert prédit des valeurs possibles du paramètre inconnu θ qu’il 
représente sous forme de distribution à partir d’informations disponibles (archives, etc.).  
La connaissance a priori du paramètre inconnu θ est mise à jour grâce à l’apprentissage de la 
donnée pour obtenir une distribution a posteriori. La distribution a posteriori résume 
l’information qu’on a du paramètre θ après avoir observé la donnée.  
 
Le théorème de Bayes s’écrit ainsi : f(θ|x)∝ f(θ).f(x|θ) 
 
La distribution a posteriori f(θ|x) est le produit du prior f(θ) et de la vraisemblance f(x|θ) à 
une constante près. La vraisemblance étant la distribution de probabilité des données 
conditionnées par le paramètre θ. La moyenne de la distribution a posteriori est un estimateur 
souvent utilisé pour indiquer la valeur la plus attendue pour le paramètre θ.   
 
La distribution a priori est la plus grande différence entre l’approche bayésienne et une 
approche fréquentiste. Les probabilités bayésiennes changent selon l’évolution de l’état des 
connaissances et sont subjectives puisqu’elles reflètent un jugement probabiliste personnel.  
Bien que subjective, la distribution a priori est un avantage car elle permet d’intégrer 
l’ensemble des informations disponibles pour analyser les données. La subjectivité se retrouve 
aussi dans la distribution a posteriori qui représente la croyance sur paramètre inconnu θ 
d’une personne en particulier : celle qui a construit le modèle bayésien. 
En statistique classique, on interprète les données avec une fréquence de probabilité. Le 
paramètre inconnu θ est pré-assigné à une valeur fixe associée à une procédure statistique qui 
collecte aléatoirement les données dans les mêmes conditions. Toute l’information est 
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contenue dans la donnée. Cela suppose un grand jeu de données et une expérience 
reproductible. En bayésien, le paramètre inconnu θ est unique et ne peut pas être considéré 
comme une part d’une séquence répétable. On ne peut pas lui assigner une fréquence de 
probabilité. On utilise les données pour interpréter les paramètres ce qui revient à poser le 
problème dans le sens inverse.  
 
Les statistiques fréquentistes n’échappent pas non plus à leur part de subjectivité, notamment 
par les différents choix qui sont faits à plusieurs niveaux (Collectif Bayes, 2015) : 
- le choix de la fonction de vraisemblance (comme en bayésien) 
- le choix d’une statistique de test et du niveau de significativité 
- le choix d’une technique d’estimation : maximum de vraisemblance, interpolation optimale, 
assimilation variationnelle, etc. 
 
La démarche bayésienne est cohérente. La loi a posteriori obtenue peut servir de loi a priori à 
une interprétation de nouvelles données. Cette approche est propice à l’accumulation de 
connaissances contrairement aux statistiques classiques où on repart de zéro. 
Notons également que cette démarche est presque naturelle.  
On peut donner comme exemple le diagnostic d’une maladie d’un patient par un médecin. 
Dans ce contexte, les résultats des analyses sanguines sont les données. Alors que l’expertise 
vis à vis du patient par le médecin se fait à partir de l’historique médical du patient, de son 
style de vie, de la survenue ou non d’une épidémie virale, etc. (prior). En combinant les 
résultats d’analyse médicale (données) et l’historique du patient (prior), le médecin met à jour 
sa connaissance a priori pour converger vers une connaissance a posteriori : le diagnostic de 
la maladie. 
 
 

5.2 Résumé de l’article  

5.2.1 Description du modèle bayésien  

Depuis une quinzaine d’années, les statistiques bayésiennes sont très en vogue dans les 
sciences environnementales pour améliorer les prédictions spatiales des concentrations de 
polluants (Pirani et al., 2018, Amin et al., 2015, Millan et al., 2009, Sahu et al., 2005 entre 
autres) et le dépôt (Cowles et al., 2003). 
 
Au cours de ce travail de thèse, nous avons développé un modèle spatio-temporel bayésien 
qui combine les simulations haute résolution (3 m × 3 m) du modèle PMSS et les mesures 
d’AIRPARIF pour dix jours de mars 2016. Cette méthode exploite de manière optimale ces 
plusieurs sources d’information : (1) la variabilité spatio-temporelle du modèle simulée à 
partir d’équations décrivant les processus physico-chimiques des polluants en milieu urbain, 
(2) la précision de la mesure au niveau des stations AIRPARIF (information locale), (3) la 
probabilité de représentativité des pixels inclus dans la zone de représentativité. L’objectif ici 
est d’améliorer l’estimation des concentrations de NOx et PM10 au niveau des stations de 
mesures et de propager la mesure de la station dans la zone de représentativité préalablement 
définie (chapitre 4). 
Dans ce modèle bayésien, les observations passées d’AIRPARIF des concentrations de NOx et 
PM10 représentent la connaissance a priori du paramètre inconnu θ. Le paramètre inconnu θ 
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étant la concentration en polluant à un pixel donné dans l’espace et dans le temps. La donnée 
est la concentration simulée par le modèle PMSS. 
Dans cette étude, nous avons choisi le logarithme népérien des concentrations et non les 
concentrations pour travailler uniquement avec des concentrations positives et également 
parce que la formule de la distribution a posteriori impose de travailler avec des distributions 
normales. La distribution a priori des concentrations étant une distribution proche de log-
normale, en passant en logarithme de concentration nous obtenons ainsi une distribution 
normale. 
 
Dans l’exemple (Figure 35, on applique le théorème de Bayes sur les logarithmes de 
concentrations (avec des concentrations exprimées en μg/m3) au niveau d’une station de 
mesure AIRPARIF située Place de l’Opéra.  
La connaissance a priori, logarithme népérien de la concentration des NOx à 15 h le 2 mars, 
est comprise entre 4.8 et 6 avec un maximum à 5.4. La vraisemblance est comprise entre 4.4 
et 5.3 avec un maximum à 4.9. La distribution a posteriori combine la distribution a priori et 
la vraisemblance. La vraisemblance décale la distribution du prior vers des valeurs plus 
faibles (vers la gauche) pour obtenir la distribution a posteriori. La distribution a posteriori 
est plus informative (distribution normale plus fine) que les deux autres distributions. Elle est 
centrée autour de 5, ce qui est un compromis entre la vraisemblance et le prior et on s’est donc 
rapproché de la concentration observée à la station AIRPARIF (vs concentration initiale 
simulée par le modèle PMSS : 5.2). 
 

 
Figure 35 : Exemple de mise à jour bayésienne du logarithme de la concentration de 
NOx au niveau de la station AIRPARIF située Place de l’Opéra à 15 h le 2 mars 2016 
avec la distribution a priori (orange), la vraisemblance (bleu) et la distribution a 
posteriori (rouge), la mesure AIRPARIF (ligne verticale verte en pointillé) et la 
concentration simulée par le modèle PMSS (ligne verticale noire en pointillé). 
 
Une des principales difficultés pour utiliser les statistiques bayésiennes est de définir 
(« elicitate » en anglais) la distribution a priori et la vraisemblance les plus adaptées. 
Le choix du prior est la principale différence entre l’approche Bayésienne et les statistiques 
fréquentistes.  
Dans notre cas, pour choisir le prior le plus approprié, on doit se poser la question suivante : 
quelle classification de données est la meilleure source d’information pour prédire les 
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concentrations horaires de NOx et PM10 à l’endroit des stations de mesures ? Pour ces deux 
polluants, le trafic routier est la source principale d’émissions. Les conditions 
météorologiques peuvent également avoir un impact, en particulier pour les PM10. 
Deux priors différents ont ainsi été testés. Un basé sur la densité du trafic en classifiant les 
données par type de jours (jours de semaines/ samedi/ dimanche et jours fériés) et un autre 
basé sur les conditions météorologiques (jours anticycloniques/dépressionnaires/marais 
barométriques). En raison de la forte variabilité spatio-temporelle de la pollution en ville, 
pour chacun de ces priors nous utilisons les observations passées d’AIRPARIF à l’endroit de 
chaque station, pour chaque heure de la journée. 
 
Le choix de la vraisemblance optimale joue également un rôle important dans le paramétrage 
du modèle bayésien. La vraisemblance étant la distribution de probabilité de la donnée (les 
simulations du modèle PMSS) conditionnée par le paramètre inconnu θ (les mesures 
d’AIRPARIF). Avec cette fonction, on met à jour ce que l’on sait à propos de la concentration 
de polluant (mesures AIRPARIF pendant les dix jours étudiés) basée sur une nouvelle preuve 
(les simulations du modèle PMSS). Le modèle probabiliste utilisé pour la vraisemblance est 
un modèle de régression linéaire simple : les concentrations simulées par le modèle PMSS vs 
les mesures d’AIRPARIF. Les régressions ont été calculées par paquet de données. Les 
données ont été regroupées par tranche horaire. La contrainte ici, est le faible jeu de données : 
des concentrations horaires pour dix jours de données. Or il ne faut pas moins de quinze 
points pour faire une régression linéaire.   
 

5.2.2 À la recherche d’un modèle probabiliste optimal au niveau des 

stations de mesures 

Une analyse de sensibilité a été réalisée pour déterminer le choix le plus approprié de la 
vraisemblance et du prior. Les concentrations de NOx et PM10 simulées par le modèle PMSS 
ont été comparées par rapport aux mesures AIRPARIF avant et après la mise à jour 
bayésienne. Nous avons choisi comme indicateur le pourcentage de différence de RMSE 
avant et après mise à jour bayésienne sur les concentrations horaires pendant les dix jours de 
l’étude. Dans le cas où la mise à jour diminue l’erreur de la concentration estimée par rapport 
aux mesures AIRPARIF, ce pourcentage est négatif et la valeur est d’autant plus grande que 
l’erreur corrigée est forte. 
Pour le cas le plus probant, la différence de l’écart relatif avant et après mise à jour 
bayésienne moyenné sur les dix jours a également été calculée. 
 
Pour les NOx, le prior « trafic » a donné des résultats bien plus probants que le prior « météo » 
dont la principale source d’émission est liée au trafic routier. 
Les niveaux de PM10 sont très dépendants des deux facteurs testés : trafic routier et conditions 
météorologiques. Pour les PM10, ces deux priors n’ont pas donné des résultats très différents 
(Tableau 13). Le modèle PMSS étant peu biaisé sur les valeurs de PM10, les priors restent 
moins informatifs que la vraisemblance pour les PM10. Il ressort tout de même une 
amélioration un peu plus forte pour le prior « météo » (mais pas sur l’ensemble des stations) 
que le prior « trafic ».  
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Stations Prior Vraisemblance : regroupement par paquets de données 

Type Code Jour 2h 3h 4h 6h 8h 12h 

Trafic 

HAUS trafic 12% -12% -14% -12% -7% -10% -5% 
météo 7% -14% -17% -15% -10% -12% -8% 

OPERA trafic -30% -38% -36% -36% -37% -34% -32% 
météo -33% -42% -40% -41% -40% -38% -36% 

ELYS trafic 12% -10% -8% -8% -5% -7% -4% 
météo +6% -9% -8% -7% -5% -7% -4% 

Fond 
urbain 

PA04C trafic 4% -1% +3% +2% +5% +3% +5% 
météo +5% -1% +4% +3% +6% +4% +6% 

PA15L trafic 19% -8% -3% -4% -4% +1% +3% 
météo +14% -9% -4% -4% +2% +1% +3% 

Tableau 13 : Différence de RMSE (en pourcentage %) sur les concentrations horaires 
des PM10 pour les dix jours de l’étude, avec pour référence la mesure des stations 
AIRPARIF. Zone grisée et résultats en gras, pour la vraisemblance avec les données 
regroupées par tranches de 2 heures pour les priors « trafic » et « météo » 
 
Nous avons fait le choix d’une méthode unifiée qui s’applique aussi bien pour les NOx que 
pour les PM10. Nous avons donc retenu un prior « trafic » en entrée de ce modèle pour les 
deux polluants.  
La vraisemblance retenue regroupe le couple de données simulations/observations par tranche 
de 2 heures, tous les jours confondus pour chaque station. Avec ces choix de prior et 
vraisemblance, les concentrations estimées sont plus proches des mesures AIRPARIF que les 
concentrations initiales simulées par le modèle PMSS avec des valeurs moins dispersées pour 
les dix jours. En effet, pour les NOx et PM10 de l’ensemble des stations, l’erreur quadratique 
moyenne (RMSE) entre la moyenne de la concentration a posteriori et la mesure AIRPARIF 
est plus faible qu’avec la concentration initiale simulée par le modèle PMSS pendant cette 
période. 
 

5.2.3 Propager la mesure locale dans la zone de représentativité 

Le modèle bayésien paramétré de façon optimale améliore les estimations des concentrations 
de NOx et PM10 à l’endroit des stations AIRPARIF. L’autre enjeu de cette étude est de rendre 
les concentrations simulées par le modèle PMSS dans les zones de représentativité (définies 
dans le chapitre 4) plus réalistes en propageant la mesure de la station AIRPARIF dans toute 
la zone.  
Nous utilisons le même prior et la même vraisemblance pour chaque point de la zone de 
représentativité. La différence entre chaque pixel de la mise à jour bayésienne est donc 
apportée par la concentration initiale simulée par PMSS à chaque point de grille. 
Comment appliquer ce modèle bayésien à chaque point de la zone en intégrant la différence 
de représentativité (« ressemblance ») à la station de chaque pixel ?  
Nous avons choisi d’appliquer une pondération entre les résultats issus de la mise à jour 
bayésienne (la moyenne de la concentration a posteriori) et la concentration initiale simulée 
par le modèle PMSS. Ainsi, un pixel représentatif à 100 % de la station (sélectionné comme 
étant représentatif dix jours sur dix) a pour concentration la plus probable la moyenne de la 
concentration a posteriori. Alors qu’un pixel représentatif à 10 % a pour concentration la plus 
probable la somme de 1/10ème de la moyenne de la concentration a posteriori et 9/10ème de la 
concentration initiale simulée par le modèle PMSS. 
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5.2.4 Principaux résultats 

5.2.4.1 Estimation de la concentration des polluants au niveau de la station 

Avec un prior « trafic » (par type de jours) et une vraisemblance définie pour chaque station 
en regroupant les concentrations horaires par tranche de deux heures pour les dix jours de 
données, on obtient une amélioration de l’estimation des concentrations au niveau des stations 
en réduisant la dispersion temporelle des valeurs par rapport aux mesures d’AIRPARIF. 
L’erreur quadratique moyenne entre la moyenne de la concentration a posteriori et la mesure 
AIRPARIF est plus faible (RMSE et écart type moyen plus faibles calculés sur les dix jours) 
que l’erreur entre la concentration initiale de PMSS et la mesure AIRPARIF sur les 
concentrations horaires. 
Pour les NOx des stations trafic, la différence de RMSE est comprise entre -72 % (station 
OPERA) et -29 % (station ELYS). Pour les NOx des stations de fond urbain, la différence de 
RMSE est comprise entre -31 % (station PA12) et -17 % (station PA07). 
Pour les PM10 des stations trafic, la différence de RMSE est comprise entre -38% (station 
OPERA) et -10 % (station ELYS). Pour les PM10 des stations de fond urbain, la différence de 
RMSE est de -8 % (station PA15L) et pas de changement pour la station PA04C (-1 %) 
Notons que pour les PM10 de la station PA04C, le RMSE n’est pas diminué après mise à jour 
mais l’écart type moyenné sur les 10 jours est plus faible avec la moyenne de la concentration 
a posteriori qu’avec les concentrations initiales de PMSS (-8 %). 
Les histogrammes de différence entre la moyenne des concentrations a posteriori et des 
mesures sont centrés autour de 0 (voir Fig.6 de l’article). 
 

5.2.4.2 Estimation de la concentration des polluants pour chaque pixel de la zone de 

représentativité 

Dans l’article, nous avons calculé la dispersion entre la concentration estimée avant et après 
mise à jour bayésienne et la concentration mesurée par AIRPARIF dans la zone de 
représentativité la plus probable (c’est à dire une zone sélectionnée au moins sept jours sur 
dix, zone où les pixels sont donc représentatifs à au moins 70 % de la station) pour des 
concentrations horaires pendant les dix jours de mars 2016. De plus, des cartes illustrent la 
différence entre les concentrations initiales simulées par le modèle PMSS et les 
concentrations résultantes de l’application bayésienne pondérée sur l’ensemble de la zone 
1.2 km × 1.2 km (en pourcentage %). 
Pour chaque station qui mesure les NOx, en moyenne sur la zone de représentativité la plus 
probable, la mesure de la station AIRPARIF a été propagée sur l’ensemble de la zone : 
l’erreur entre la concentration estimée par la mise à jour bayésienne pondérée et la 
concentration mesurée à la station est plus faible qu’avec la concentration initiale simulée par 
le modèle PMSS (RMSE et écart type moyenné plus faibles).  
Les modifications des concentrations pour les PM10 dans les zones de représentativité les plus 
probables sont moins importantes que pour les NOx. Les concentrations de NOx étant moins 
bien représentées par le modèle PMSS que les PM10.  
Les cartes globales de différence de concentrations (1.2 km × 1.2 km) montrent également des 
modifications plus élevées pour les NOx que pour les PM10. Pour les NOx, les concentrations 
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peuvent être modifiées jusqu’à 50 % par rapport à la concentration initiale simulée par le 
modèle PMSS alors que pour les PM10 le maximum de correction est autour de 15 %. 
Les aires de représentativité des NOx pour les stations trafic sont étroites et limitées à 
quelques mètres autour de la station. La correction apportée par notre méthode est donc 
limitée à une petite surface. Pour les stations de fond urbain, les aires de représentativité des 
NOx sont plus larges. Des fortes corrections (de 35 % à 50 % par rapport à la concentration 
initiale) sont appliquées sur de grandes surfaces pour les stations PA12, PA04C et des 
corrections un peu plus faibles, mais toujours importantes (de 20 % à 30 %) sont appliquées  
sur des grandes surfaces pour les stations PA13, PA15L et PA07 (sur l’ensemble du jardin du 
Champs de Mars). 
Pour les PM10, les concentrations des stations trafic sont corrigées sur de plus grandes surfaces 
que pour les NOx car les zones de représentativité des stations trafic sont plus étendues pour 
les PM10 que pour les NOx. La concentration en PM10 est corrigée à 15 % sur une petite zone à 
proximité de la station pour les trois stations trafic et sur une large zone de la station PA15L.  
 

5.2.5 Discussion 

Nous proposons un modèle bayésien qui combine les simulations d’un modèle de dispersion 
haute résolution (3 m × 3 m) et les mesures de surface du réseau AIRPARIF à Paris. 
Ce modèle spatio-temporel bayésien permet une meilleure estimation de la concentration de 
NOx et PM10 à l’endroit des stations de mesures. Ce modèle modifie les concentrations de 
chaque pixel de la zone de représentativité et propage la mesure de la station à proximité de 
celle-ci, dans les zones préalablement définies. Pour estimer les concentrations dans la zone 
de représentativité de chaque station, nous utilisons la probabilité de représentativité de 
chaque pixel. Un pixel représentatif à 100 % de la station a pour  concentration la plus 
probable la moyenne des concentrations a posteriori. 
Le modèle a été paramétrisé au niveau de la station car nous ne disposions que des mesures de 
stations. Pour intégrer la différence de représentativité de chaque pixel, nous appliquons une 
pondération de la moyenne de la concentration a posteriori et de la concentration initiale 
simulée par le modèle PMSS. Le poids des résultats de la mise à jour bayésienne est d’autant 
plus important que le pixel est représentatif de la station. Ainsi, un pixel représentatif à 10 % 
de la station a pour concentration la plus probable la somme de 1/10ème de la moyenne de la 
concentration a posteriori et 9/10ème de la concentration initiale simulée par le modèle PMSS. 
Les corrections appliquées aux concentrations initiales de PMSS sont d’autant plus 
importantes pour les NOx que pour les PM10 car le modèle PMSS a plus de difficultés à 
reproduire les NOx que les PM10 en raison de la forte réactivité de l’espèce NO avec les autres 
espèces chimiques et aux incertitudes de l’inventaire d’émissions liées au trafic routier 
(chaîne de calcul HEAVEN). 
 
Bien que ces résultats contribuent à une meilleure estimation de l’exposition humaine dans les 
zones de représentativité, cette méthode a tout de même quelques limites. En effet, nous ne 
disposions que de dix jours de simulations ce qui nous a restreints dans le choix du modèle 
probabiliste (vraisemblance) et le classement du couple de données mesures/modèle par 
tranche d’heures. Et, l’épisode de pollution aux PM10 est étalé sur plusieurs jours ; ce qui peut 
également avoir un impact sur la paramétrisation du modèle bayésien. 
De plus, nous ne disposons pas de mesures dans les zones de représentativité à proximité des 
stations AIRPARIF pour valider les concentrations les plus probables estimées par notre 
méthode de propagation spatiale du modèle bayésien. 
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Une piste intéressante qui pourrait être exploitée serait d’ajouter une incertitude à la 
concentration finale obtenue à partir de l’équation de pondération entre les concentrations 
initiales de PMSS et la moyenne des concentrations a posteriori. 

𝐶!"#$%! = 𝑎×𝐶!"#$%&'"& + 1− 𝑎 ×𝐶!"!#!$%& (eq.11) 
 
où 𝐶!"#$%& est la nouvelle concentration estimée au niveau du pixel, 𝑎 le coefficient de 
pondération, 𝐶!"#$%&'"& la moyenne des concentrations a posteriori au niveau du pixel et 
𝐶!"!#!$%& la concentration initiale simulée par le modèle PMSS au niveau du pixel. 
 
On pourrait réécrire la formule de pondération (eq.11) et associer à 𝐶!"#$%&'"& et 𝐶!"!#!$%& des 
incertitudes, respectivement δCposterior et δCinitiale. 

𝐶!"#$%& = (𝑤!×𝐶!"#$%&'"& + 𝑤!×𝐶!"!#!$%&)/(𝑤! + 𝑤!) 
 
où w1 et w2 sont les poids w1=1/δCposterior 

2 et w2=1/δCinitiale 2 
 
La question serait de savoir si 𝐶!"#$%&'"& et 𝐶!"!#!$%& sont compatibles compte tenu de leurs 
incertitudes. Pour cela, il faudrait ensuite calculer la différence : diff= 𝐶!"#$%&'"& -𝐶!"!#!$%& et 
l'incertitude sur diff qui est δdiff= (δCposterior

2+ δCinitiale
2)1/2 

Si |diff| > tol×δdiff, alors on pourrait dire qu’on a des valeurs aberrantes (de type "outlier") soit 
pour 𝐶!"#$%&'"& soit pour 𝐶!"!#!$%& et il faudra choisir, après s’être fixé une tolérance tol = 3.0 
par exemple ! Si les deux incertitudes sont compatibles, l’incertitude sur Cfinale serait 
probablement la plus robuste. 
 
Ce travail pourrait être enrichi avec un plus grand jeu de simulations PMSS. Ces données 
supplémentaires permettraient d’optimiser davantage le modèle probabiliste en construisant 
une nouvelle loi de vraisemblance ce qui probablement réduirait l’impact de l’épisode 
pollution sur les PM10. 
Des campagnes de mesures ponctuelles dans les zones de représentativité des stations 
permettraient d’évaluer la pertinence de la concentration finale obtenue avec ce modèle 
spatio-temporel bayésien. 
 
 
 
 

5.3 Article publié 
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Conclusion et perspectives 

L’objectif principal de ce travail de thèse était de caractériser le plus finement possible l’air 
respiré par les franciliens.  
 
Un premier axe de recherche a consisté en une approche expérimentale de l’exposition en 
réalisant des campagnes de mesures ponctuelles aux particules PM10 et PM2.5 avec des 
instruments de référence et des capteurs mobiles à bas coût. Des contraintes techniques et 
humaines des capteurs à bas coût ont ainsi été identifiées en vue de l’élaboration de 
protocoles de mesures pour un prochain déploiement instrumental de plus grande ampleur. 
Les contraintes identifiées ne sont pas des moindres : dérive thermique dans le temps qui 
nécessite de réaliser des inter-étalonnages régulièrement, gamme de mesures limitée, fiabilité 
et reproductibilité de la mesure. Déployés en grand nombre, des capteurs à bas coût (<500€) - 
en cours de développement au LATMOS (avec des caractéristiques physiques similaires aux 
capteurs e-PM) - pourraient tout de même donner une indication de l’exposition de la 
pollution et permettre de cartographier plus finement la pollution de l’air sur l’ensemble de la 
région parisienne, et surtout renseigner sur sa variabilité spatiale et temporelle. 
L’objectif serait d’équiper une centaine de volontaires, membres d’un observatoire 
participatif. Ces volontaires devraient être sélectionnés de manière à couvrir un périmètre 
géographique suffisamment large. Il faudrait également qu’ils acceptent de faire des détours 
afin d’utiliser des chemins peu empruntés de manière à caractériser plus finement l’ensemble 
du territoire. L’idéal serait que les volontaires passent – de temps en temps - à proximité des 
stations de mesures AIRPARIF pour vérifier la fiabilité de leurs données et qu’ils aillent au-
delà des zones non-renseignées, à savoir au-delà des zones de représentativité des stations de 
mesures pour estimer la concentration dans ces zones non couvertes par notre approche. 
 
Dans un deuxième temps, nous avons proposé une nouvelle méthodologie pour estimer les 
zones de représentativité les plus probables à partir des aires de représentativité journalières 
autour des stations de mesures AIRPARIF à Paris. Nous avons utilisé les champs de 
concentration horaires, à une résolution horizontale de 3 mètres, simulés par le modèle urbain 
de dispersion, le modèle PMSS. Les polluants étudiés sont les NOx et les PM10 pour dix jours 
non consécutifs de mars 2016. Cette période inclut des épisodes de pollution aux particules 
PM10. Pour cela, des aires de 1.2 km × 1.2 km ont été délimitées, avec la station au centre de 
la zone. 
Nous avons distingué (1) les zones d’homogénéité où le biais journalier par rapport à la 
concentration simulée à l’endroit de la station ne diffère pas de plus de 20 % et (2) les zones 
de similarité où deux critères statistiques sont combinés : un fort coefficient de corrélation et 
une faible erreur (faible NRMSE) entre les pixels représentatifs de la station et le pixel de la 
station. Les zones de représentativité les plus probables ont été choisies comme les zones de 
similarité sélectionnées au moins sept jours sur dix. En effet, cette définition de la 
représentativité permet de conserver l’information sur la variabilité du signal dans la zone par 
rapport au signal à l’endroit de la station. Cette approche pourrait être transposable à la 
représentativité de mesures provenant de capteurs mobiles à bas coût. Ces capteurs, moins 
précis que les instruments de référence, peuvent donner une indication de la variabilité du 
signal. 
Les stations de trafic sont représentatives d’éléments spécifiques du paysage urbain (trottoirs, 
section de route). Les stations de fond urbain sont représentatives d’un quartier et jusqu’à 
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soixante-dix fois plus grandes que les stations de trafic. Les zones de représentativité des 
PM10 sont environ deux fois plus grandes que pour les NOx pour les stations de fond et huit 
fois plus grandes pour les stations trafic. Des tests de sensibilité ont été effectués pour extraire 
la variabilité locale liée au trafic du signal de fond urbain et régional des PM10. Les résultats 
les plus probants sont obtenus avec la normalisation du signal des PM10 en retirant la 
concentration minimale de la « tuile » centrée autour de la station. Les autres options testées 
(fond CHIMERE, mesures de fond AIRPARIF, etc.) retiraient trop de signal, y compris la 
variabilité locale liée au trafic. Malgré ce traitement particulier pour le signal des PM10, le 
signal reste homogène en raison des émissions du secteur résidentiel et tertiaire et un fond 
résiduel qui ne serait peut-être pas totalement retiré.  
 
Dans un troisième volet, nous avons cherché à propager les mesures AIRPARIF pour rendre 
plus réalistes les sorties du modèle PMSS biaisées par rapport aux mesures de référence 
AIRPARIF. Pour ce faire, nous avons développé un modèle spatio-temporel bayésien à 
l’endroit de la station puis nous l’avons propagé dans les zones de représentativité. Nous 
avons mis à jour notre connaissance a priori au niveau de la station, à savoir les observations 
passées d’AIRPARIF, en les combinant avec les concentrations de NOx et PM10 simulées par 
le modèle PMSS et les observations coïncidentes d’AIRPARIF. Nous avons ainsi obtenu une 
connaissance a posteriori. En statistique bayésienne, nous travaillons avec des distributions 
de concentration. La concentration la plus probable est en fait la moyenne des concentrations 
a posteriori. 
Nous avons paramétrisé le modèle bayésien (choix de la vraisemblance et du prior) à l’endroit 
de la station. Le prior « météo » donnait également des résultats probants pour les PM10. Nous 
avons fait le choix d’une méthode unifiée qui s’applique aussi bien pour les NOx que pour les 
PM10. Le prior de chaque pixel de la zone de représentativité est le même que celui obtenu à la 
position de la station et la donnée est la concentration simulée par le modèle PMSS au pixel 
considéré. Pour estimer la concentration la plus réaliste de tous les pixels dans la zone de 
représentativité on intègre la différence de représentativité de chaque pixel en appliquant une 
pondération pour les pixels sélectionnés de 9/10 jours (représentatif à 90 % de la station) à 
1/10 jour (représentatif à 10 % de la station). Ainsi, un pixel sélectionné dix jours sur dix 
(représentatif à 100 % de la station) a pour concentration résultante la moyenne de la 
concentration a posteriori du pixel « station ». Un pixel représentatif 9/10 jours a pour 
concentration finale la somme de 9/10ème de la moyenne de la concentration a posteriori et 
1/10ème de la concentration initiale simulée par le modèle PMSS.  
 
En dépit du faible jeu de données et de l’épisode de pollution aux PM10, nous avons construit 
une méthodologie robuste pour déterminer les zones de représentativité des stations 
AIRPARIF à partir des simulations du modèle PMSS.  
Nous avons également proposé une approche novatrice en développant un modèle spatio-
temporel bayésien qui combine les sorties du modèle PMSS et les mesures AIRPARIF qui 
intègre l’information sur la représentativité des stations. 
Ce model permet d’estimer les concentrations les plus probables dans les zones de 
représentativité des stations AIRPARIF avec uniquement des mesures à l’endroit de la station. 
Avec des mesures de terrain à plusieurs endroits de la zone de représentativité, nous pourrions 
valider notre méthode de propagation du modèle bayésien par pondération. 
 
En perspective de ce travail de thèse, il serait intéressant de mener une campagne de mesures 
dans la chambre climatique contrôlée de Sense-City en ayant préalablement étalonné les 
capteurs à bas coût. Des tests avec différents scénarios de la vie quotidienne pourraient être 
réalisés en intérieur et en extérieur en simulant des épisodes anticycloniques propices à la 
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pollution aux particules PM10 ou bien des épisodes dépressionnaires favorables à la dispersion 
des polluants. Les objectifs de ces expériences seraient (1) de quantifier la variabilité spatio-
temporelle de la pollution ordinaire (extérieure et intérieure) en milieu contrôlé (température, 
humidité, taux de pollution ambiante), (2) d’analyser finement le transfert de la pollution de 
l’extérieur vers l’intérieur, (3) de tester les capteurs (bruit instrumental, reproductibilité de la 
mesure, etc.) en tenant compte de leur gamme de mesure et en faisant varier la fréquence 
d’échantillonnage, (4) de travailler sur les protocoles de mesure en identifiant les sources de 
pollution. Ces nouveaux résultats nous permettraient de déterminer les corrections à appliquer 
sur les données des capteurs pour que celles-ci soient exploitables.  
 
Les méthodes proposées utilisant les sorties du modèle PMSS pourraient être consolidées 
avec plus de jours de simulation : 
- pour la représentativité spatiale des stations : 
Dans notre étude, certaines stations ont été relocalisées (création de stations virtuelles) ou non 
traitées en raison de brins d’émissions manquants sur les simulations. Un jeu de données sans 
brins d’émissions manquants permettrait d’étudier l’ensemble des stations AIRPARIF à Paris.  
Un jeu de simulation plus grand, avec au minimum dix jours de chaque saison, permettrait : 
d’analyser un autre pas de temps, d’analyser la sensibilité de paramètres tels que : (1) les 
conditions météorologiques dont la vitesse du vent (confirmer les premiers résultats obtenus). 
En effet, le vent ne joue-t-il que sur la surface de représentativité, ou celle-ci se déplace-t-elle 
selon la direction du vent ? , (2) la typologie du site, (3) le trafic. 
Le seuil des critères de représentativité pourrait être ajusté selon les besoins (un NRMSE plus 
restrictif si l’on s’intéresse à l’exposition). 
- pour l’application bayésienne : 
Un plus grand jeu de données permettrait également d’ajuster davantage les paramètres du 
modèle bayésien et de rendre plus robuste l’équation de pondération. 
Nous pourrions également cartographier les incertitudes associées aux concentrations les plus 
probables. 
Une étude de comparaison de modèles urbains de la qualité de l’air pourrait aussi être menée. 
Par exemple, nous pourrions étudier l’impact de la résolution horizontale du modèle et du 
type de modèle sur les résultats. Est-ce que les zones de représentativité avec les simulations 
du modèle ADMS-urban et sa résolution horizontale de 12 mètres sont identiques à celles 
obtenues avec le modèle PMSS ?  
 
De plus, des campagnes de mesures dans les zones de représentativité pourraient être menées 
pour contrôler les concentrations les plus probables obtenues avec le modèle spatio-temporel 
bayésien. Ces campagnes de mesures pourraient être réalisées à la fois avec des capteurs 
mobiles à bas coût et des instruments de référence. Cela permettrait d’évaluer la variabilité 
spatio-temporelle prédite par le modèle. 
 
Pour aller plus loin, nous pourrions également déterminer les zones de représentativité 
spatiale en chaque point du modèle pour (1) optimiser le déploiement des stations AIRPARIF, 
(2) étalonner un réseau de capteurs fixes (Rivano63, Yahya et al. 64). 
Une fois la méthode consolidée, les résultats permettraient de faire des cartographies de la 
pollution pour différentes typologies des sites urbains selon : le jour de la semaine (jours 

                                                
63http://sense-city.ifsttar.fr/fileadmin/contributeurs/Sens-City/Pose_de_la_premiere_pierre/11042016_-
_RIVANO.pdf 
64 http://lille2018.appa.asso.fr/wp-content/uploads/2018/12/roussel.pdf 
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ouvrés/samedi/dimanche et jours fériés), heures de pointes/week-end, épisode de pollution 
hivernal, conditions météorologiques. 
 
Les données collectées par les capteurs mobiles lors de campagnes de mesures à venir 
pourraient ensuite être intégrées au modèle bayésien développé au cours de cette thèse. Une 
fois les données de capteurs corrigées par le modèle bayésien, elles pourraient servir de 
nouvelles entrées (en replaçant le cadastre d’émission actuel) au modèle PMSS et ainsi 
améliorer les prévisions du modèle PMSS pour chaque zone de représentativité. 
 
Depuis une quarantaine d’année, le "machine learning" a fait son apparition. Il est 
actuellement très utilisé dans les entreprises. Le "machine learning" propose un algorithme 
(régressions, algorithme de Naïve Bayes, clustering ou encore arbres de décisions) que 
l’expertise humaine adapte afin de conserver la meilleure approximation des données. Dans 
une étude, Berchet et al. (2017) utilisent les sorties d’un modèle lagrangien, comme le modèle 
PMSS, pour créer une base de données des concentrations et grâce au "machine learning", les 
concentrations à haute résolution sont estimées sur des longues périodes à partir de mesures 
météorologiques. 
Depuis 2010, le "deep learning", une sous partie du "machine learning" est très utilisé chez les 
"data scientists" pour de nombreuses applications (reconnaissance faciale, véhicule autonome, 
etc.) y compris pour la prévision de la qualité de l’air (Cabaneros et al., 2019). 
Le "deep learning" ou "réseaux de neurones artificiels profonds" se passe de l’expertise 
humaine dans le tri des données (Lambert65, 2018). Il s’inspire du fonctionnement de notre 
cerveau avec des réseaux de neurones, afin (1) d’extraire lui-même ses données et (2) 
d’ajuster son algorithme - en établissant lui même les corrélations entre les données d’entrée 
et le résultat obtenu – pour que celui-ci soit le plus réaliste possible. 
Le "deep learning" est une piste très intéressante qui mériterait d’être étudiée. Les deux 
approches : "deep learning" et statistiques bayésiennes sont conceptuellement différentes. 
Alors que les statistiques bayésiennes explicitent des hypothèses de structure, le "deep 
learning" ou "machine learning" se passe de modèle (Barber, 2012, « Bayesian Reasoning and 
Machine Learning », Chapitre 13). Avec les statistiques bayésiennes, les incertitudes sont 
explicitement quantifiées avec un intervalle de crédibilité probabiliste pour chaque prévision. 
Le "deep learning" est approprié lorsqu’on a un grand jeu de données à disposition, alors que 
les statistiques bayésiennes permettent de travailler avec peu de données si on formule les 
hypothèses et modèles appropriés. Ici, l’approche bayésienne était la plus appropriée car nous 
ne disposions que d’un petit jeu de données avec dix jours de simulation. Conserver 
l’expertise humaine pour concevoir le modèle bayésien permet l’encodage de la connaissance 
dans l’analyse des données. De plus, les statistiques bayésiennes utilisent un cadre formel 
unifié : le raisonnement probabiliste conditionnel pour résoudre les problèmes statistiques 
alors que le "deep learning" ou "machine learning" regroupe plusieurs méthodes. 
 
 
Les perspectives de travail suggérées devraient permettre d’améliorer l’estimation de 
l’exposition à la pollution atmosphérique d’un francilien en généralisant les résultats obtenus 
lors de ces travaux de thèse et en couvrant une plus large zone géographique avec le 
déploiement de nombreux capteurs mobiles sur l’ensemble de la région Île-de-France et ceci 
sur une plus longue période. Ces résultats pourront ensuite être utilisés pour diminuer les 
incertitudes des études épidémiologiques qui évaluent l’impact de la pollution de l’air sur la 
santé d’un individu. 

                                                
65 http://penseeartificielle.fr/difference-intelligence-artificielle-machine-learning-deep-learning/ 
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