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La pollution photo-oxydante en zone source et au cours de son transport : étude 

comparée aux moyennes latitudes Nord, en Méditerranée et en Afrique de l’Ouest. 

Résumé : L’ozone et ses précurseurs gazeux, les oxydes d’azote (NOx) et les 

Composés Organiques Volatils (COV), restent encore aujourd’hui des polluants 

atmosphériques majeurs. Les concentrations en ozone sont gouvernées par les émissions 

de ses précurseurs, sa production et sa consommation photochimique, les phénomènes de 

transport atmosphérique et de dépôt. Réduire efficacement les niveaux d’ozone pour 

atténuer ses effets néfastes sur la qualité de l’air, le climat et l’environnement, implique une 

bonne représentation de l’ensemble de ces facteurs. Pourtant ces derniers sont encore 

entachés d’incertitudes parmi lesquelles celles relatives aux émissions des COV, aux 

transformations chimiques de ces derniers et à la relation complexe et non linéaire entre 

l’ozone et ses précurseurs.  

Dans ce contexte, ces travaux de thèse ont eu un double objectif : (1) mieux 

comprendre les sources d’émission des COV anthropiques et (2) mieux comprendre leur 

devenir ainsi que ceux des photo-oxydants à partir des observations collectées dans trois 

régions contrastées du globe : les moyennes latitudes Nord (Paris), le Bassin de la 

Méditerranée et l’Afrique de l’Ouest. Les observations in-situ de surface et aéroportées des 

campagnes internationales MEGAPOLI, ChArMEx et DACCIWA avec l’ATR-42 français 

de Safire ont été analysées par une approche source-récepteur et la mise en œuvre de 

métriques originales ou communément utilisées. 

Les sources urbaines des COV ont d’abord été évaluées pour la mégapole d’Istanbul 

grâce à la mise en œuvre du modèle multivarié PMF (Positive Matrix Factorization) et des 

rapports à l’émission appliqués aux données en COV de la campagne TRANSEMED, 

composante de ChArMEx. Les résultats montrent que le trafic n’apparaît pas comme la 

source dominante à Istanbul avec une contribution d’environ 16% contrairement aux autres 

villes de la Méditerranée de l’Est et que les inventaires globaux sous-estiment largement les 

émissions des COV.  

Le système ozone-NOy-COV a ensuite été caractérisé et comparé dans les panaches 

de couche limite des trois régions d’intérêt à partir de l’évaluation de l’état photo 

stationnaire, des régimes chimiques, de la réactivité potentielle des COV mesurés par le 

spectromètre de masse à transfert de protons (PTR-MS) embarqué et de la production de 

photo-oxydants au cours du transport. L’état photo-stationnaire est atteint aux abords des 

panaches avec un rapport de Leighton proche de l’unité. Aux moyennes latitudes, le régime 

chimique de production d’ozone dans les panaches est sensible aux COV tandis qu’en 

Afrique de l’Ouest les deux régimes coexistent (NOx ou COV-sensible). La distribution 

des COV dans les panaches est relativement homogène dans les trois régions, dominée par 

les COV oxygénés à hauteur de 70%. En pondérant par la réactivité, les COV biogéniques 

dominent largement la réactivité vis-à-vis du radical OH et la production potentielle 
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d’ozone. La production d’oxydants (O3 +NO2) et de COV oxygénés est observée et 

quantifiée au cours du transport du panache parisien.  

Mots clés: Ozone, oxydes d’azote, Composés Organiques Volatils, panache urbain, 

campagne aéroportée, MEGAPOLI, ChArMEx, DACCIWA, émissions, Positive Matrix 

Factorization (PMF), réactivité.   
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Photo-oxidant pollution in source and transport regions: a comparative study at 

northern mid-latitudes, in the Mediterranean and in West Africa. 

 

Abstract: Ozone and its gaseous precursors, nitrogen oxides (NOx) and Volatile Organic 

Compounds (VOC), are still major air pollutants nowadays. Ozone concentrations are 

driven by the emissions of its precursors, its photochemical production and consumption, 

its atmospheric transport and deposition. Reducing effectively ozone levels to mitigate its 

adverse effects on air quality, climate, health and the environment requires a good 

representation of all these factors. However, the latters are still uncertain including those 

relating to VOC emissions, their chemical transformation and the complex and non-linear 

relationship between ozone and its precursors. 

In this context, my thesis aims at : (1) a better understanding of the emission sources 

of  anthropogenic VOC at urban scale and (2) a better understanding of their fate and the 

one of photo-oxidants from observations collected in three contrasting regions: Northern 

mid –latitudes (Paris), the Mediterranean Basin and West Africa. In-situ surface and 

airborne observations from the MEGAPOLI, ChArMEx and DACCIWA international 

campaigns with the French ATR-42 from Safire have been analyzed by a source-receptor 

approach and the implementation of original and commonly used metrics.  

Urban sources of VOC were first assessed for the megacity of Istanbul through the 

implementation of the multivariate model PMF (Positive Matric Factorization) and the 

emissions ratios applied to COV data of the TRANSEMED campaign, a sister project of 

ChArMEx. The results show that the traffic is not the dominant source of VOC in Istanbul 

(16%) contrary to the other cities in the East Mediterranean. Moreover, global inventories 

largely underestimate the emissions of VOC.   

Secondly, the Ozone-NOy-VOC system has been characterized and compared within 

the boundary layer plumes of the three regions of interest from an evaluation based on the 

photostationnary state and the chemical regimes, the potential reactivity of VOC measured 

by the airborne Proton Transfert Mass Spectrometer (PTRMS) and the production of 

photo-oxidants during atmospheric transport. The photostationary state is reached on the 

plume edges with a Leighton ratio close to unity. At mid-latitudes, the chemical regime of 

ozone production inside the plume is VOC sensitive while the two regimes coexist in West 

Africa (NOx and VOC sensitive). The VOC distribution inside the plumes is relatively 

homogeneous in the three contrasting regions and is dominated by oxygenated VOC (70%). 

By weighting by the reactivity, biogenic VOC largely dominate the reactivity towards the 

OH radical and the ozone production potential. A production of oxydants (O3+NO2) and 

oxygenated VOC is observed and quantified during atmospheric transport in the Paris 

plume.   
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Key words: Ozone, nitrogen oxides, Volatile Organic Compounds, urban plume, aircraft 

campaign, MEGAPOLI, ChArMEx, DACCIWA, emissions, Positive Matrix Factorization 

(PMF), reactivity.  
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Respirer de l’air pur est un besoin vital et fondamental pour la bonne santé et le bien-

être de tout être vivant (WHO, 2005). Cependant, la pollution de l’air continue à prendre 

de l’ampleur et devient de plus en plus problématique pour la santé des hommes et des 

animaux et pour l’environnement. En effet, selon l’Organisation Mondiale de la Santé, plus 

de 9 personnes sur 10 respirent un air ambiant trop pollué. Pourtant, la pollution de l’air 

est très nocive pour la santé humaine et est reconnue pour causer des maladies respiratoires, 

cardiovasculaires, des allergies, des cancers et même des morts prématurées dans les cas les 

plus extrêmes. D’après l’Organisation Mondiale de la Santé, plus de 8.8 Millions de 

personnes en sont mortes en 2019. Elle est aussi néfaste pour l’écosystème en étant 

responsable de la baisse du rendement des cultures, de la perte de la biodiversité et de la 

destruction des bâtiments. Pour en limiter les impacts, il est nécessaire d’identifier la nature 

des polluants en jeu et de bien comprendre les processus qui contrôlent la variabilité de ces 

polluants. 

Parmi les polluants atmosphériques, il y a d’abord ceux qui sont émis directement 

dans l’atmosphère par des sources anthropiques et naturelles ou encore appelés polluants 

primaires. Parmi eux, on peut citer le monoxyde de carbone (CO), les particules fines (PM), 

les oxydes d’azote (NOx) et les Composés Organiques Volatils (COV). Il y a aussi ceux qui 

sont produits dans l’atmosphère à la suite de transformations chimiques, principalement 

par oxydation, des polluants primaires ou de photolyse : on les appelle les polluants 

secondaires. Les plus importants parmi les polluants secondaires sont l’ozone et les aérosols 

organiques secondaires. Ces polluants secondaires sont tout aussi ou encore plus néfastes 

que leurs précurseurs. 

L’ozone occupe une place particulière dans la chimie atmosphérique en étant non 

seulement un polluant chimique, mais aussi le troisième gaz à effet de serre après le méthane 

et le dioxyde de carbone et également en étant le principal précurseur du radical hydroxyle 

(OH) qui est le nettoyant de l’atmosphère. Il est produit par suite des réactions 

photochimiques faisant intervenir deux grands groupes de précurseurs : les NOx et les 

COV. Le niveau de pollution de l’ozone est gouverné par quatre facteurs principaux : les 

émissions de ses précurseurs, sa production et sa consommation photochimiques, son 

transport et son dépôt. Réduire les niveaux de pollution à l’ozone implique de bien 

représenter l’ensemble de ces facteurs afin, in fine, d’établir des politiques de réduction 

efficaces pour atténuer ses effets sur le climat, la qualité de l’air et l’environnement. 

Pourtant, ces facteurs sont entachés d’incertitudes. Ces incertitudes portent d’une part sur 

les émissions des COV et la chimie complexe et multiphasique associée à ces derniers. La 

grande diversité des COV et leurs sources, nombreuses et variées, à la fois anthropiques ou 

naturelles, rend la quantification de leurs émissions par les inventaires laborieuse et 

coûteuse. L’un des enjeux majeurs des inventaires d’émission actuellement est la 

représentation de la spéciation de leurs émissions. Les approches sources-récepteurs qui 

font appel à des modèles statistiques et aux observations ambiantes en COV sont apparues 

ces dernières années comme des outils efficaces permettant d’évaluer les inventaires.  
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Au-delà de la quantification des émissions des précurseurs de l’ozone, encore 

incertaine en particulier pour les COV, il est d’autre part nécessaire de bien comprendre la 

relation entre l’ozone et ses précurseurs principaux les NOx et les COV afin de soutenir les 

politiques de réduction. Cependant, la relation entre l’ozone et ses précurseurs est très 

complexe et non-linéaire. Cette complexité nous a été rappelée récemment au-travers de la 

crise sanitaire de la COVID-19 où, malgré les mesures de confinement et la réduction des 

émissions anthropiques associées, le niveau de l’ozone a continué d’augmenter dans 

certaines régions du monde. En dehors de cette crise sans précédent, si les politiques de 

réduction des précurseurs de l’ozone ont permis de diminuer le niveau de l’ozone dans 

certaines régions comme l’Europe, le niveau d’ozone continue d’augmenter notamment 

dans les régions soumises à de fortes pressions anthropiques et environnementales comme 

le bassin de la Méditerranée et l’Afrique de l’Ouest. En effet ces régions subissent une 

urbanisation croissante favorable aux émissions anthropiques et un rayonnement solaire 

intense favorable à la photochimie. Cependant, les données relatives à la pollution 

atmosphérique manquent cruellement dans ces régions du globe pour établir un bilan de 

l’ozone solide. 

 

Dans ce contexte, ce travail de thèse a eu un double objectif : (1) mieux comprendre 

les sources d’émissions anthropiques des COV et (2) mieux comprendre leur devenir ainsi 

que, plus largement, celui des photo-oxydants au cours de leur transport loin des zones 

source. Pour répondre à ces objectifs, ces travaux ont consisté en l’exploitation et l’analyse 

des observations in-situ collectées au cours de campagnes de terrain intensives pendant la 

dernière décennie dans trois régions contrastées du globe les moyennes latitudes avec Paris 

et le Bassin de la Méditerranée et les tropiques, en Afrique de l’Ouest. Ces campagnes ont 

combiné des moyens de mesure au sol mais aussi aéroportés grâce, notamment, à la 

plateforme de mesure de chimie de l’avion de recherche ATR-42 opéré par Safire (Service 

des Avions Français Instrumentés pour le Recherche en Environnement). Ces campagnes 

s’inscrivaient dans le cadre de trois programmes internationaux: MEGAPOLI (Megacities: 

Emissions, urban, regional and Global Atmospheric POLlution and climate effects, and 

Integrated tools for assessment and mitigation; 2009; http://megapoli.info), ChArMEx 

(Chemistry-Aerosol Mediterranean Experiment, 2013 ; http://charmex.lsce.ipsl.fr) et 

DACCIWA Dynamics Aerosol Chemistry Cloud Interactions in West Africa, 2016 ; 

https://www.imk-tro.kit.edu/10052.php ) pour l’Afrique de l’Ouest.  

 

Ce manuscrit de thèse se décline en quatre chapitres. 

Le premier chapitre est consacré à une synthèse bibliographique sur les aspects 

théoriques qui seront abordées. Elle décrira tout d’abord les caractéristiques de 

l’atmosphère avec un focus sur la dynamique atmosphérique où les principaux mouvements 

de transport atmosphérique seront décrits. La capacité oxydante de l’atmosphère sera 

ensuite abordée. Dans cette partie les principales réactions impliquant les oxydants 

principaux de l’atmosphère seront abordés. Le bilan global de l’ozone sera ensuite établi 



Introduction générale 

 

31 

 

ainsi que l’introduction des métriques comme alternative aux modèles. Enfin, la dernière 

partie portera sur les COV, ses caractéristiques, ses sources, ses effets, son devenir dans 

l’atmosphère ainsi que l’analyse source-récepteur. Ce chapitre sera clôturé sur une 

conclusion sur ce qui a été fait ainsi qu’un rappel sur les objectifs de la thèse ainsi que la 

présentation des chapitres suivants.  

La première partie du chapitre 2 portera sur la description des méthodes de mesures 

des gaz utilisés dans cette étude en commençant par les celles des COV de manière générale 

puis en se focalisant sur celles utilisés durant les campagnes de mesures aéroportés. La 

deuxième partie de ce chapitre se portera sur la description des trois campagnes de mesure 

aéroportée dans lequel s’inscrit le cadre de ma thèse. Elle se terminera également par une 

conclusion de synthèse.  

Les troisième et quatrième chapitres présentent les résultats de ce travail de thèse sous 

forme d’un et deux articles, respectivement. Une introduction de chaque chapitre est 

proposée : elle rappelle les objectifs et fournit des éléments méthodologiques 

complémentaires ou plus détaillés de ceux développés dans les articles. Dans le troisième 

chapitre, les résultats de l’étude sur la composition, la variabilité et les sources des COV 

dans la mégapole d’Istanbul en Méditerranée de l’Est sont rapportés. Ces résultats font 

l’objet de l’article Composition and variability of gaseous organic pollution in the port 

megacity of Istanbul : source attribution, emission ratios, and inventory evaluation publié 

dans le journal Atmospheric Chemistry and Physics. Le quatrième chapitre, axé sur le 

second objectif de la thèse, se décline en deux volets sous forme de deux articles 

scientifiques : 

Un premier volet portant sur l’analyse comparée de la photochimie de l’ozone en lien 

avec les oxydes d’azote au sein des panaches de pollution dans les trois régions d’intérêt 

citées plus haut A comparative study of O3-NOy photochemistry in polluted plumes : 

insights from the MEGAPOLI (Paris), ChArMEx/SAFMED (West Mediterranean) and 

DACCIWA (South West Africa) aircraft campaigns. 

Un second volet portant sur l’analyse comparée de la composition, des sources et du 

devenir des COV dans les panaches de pollution : Composition, sources and reactivity of 

Volatile Organic Compounds (VOC) in polluted plumes from the French airborne PTRMS 

: insights from the MEGAPOLI (Paris), ChARMEx (West Mediterranean) and DACCIWA 

(South West Africa) aircraft experiments. 

Cette thèse se terminera par une conclusion qui rappellera les principaux résultats 

obtenus et proposera les perspectives potentielles à l’issu de ce travail.
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1 Caractéristiques de l’atmosphère 

L’atmosphère terrestre est la couche gazeuse qui entoure la Terre. Elle est composée 

majoritairement de 78% d’azote moléculaire (N2), de 21% de dioxygène (O2) et de 0.33%, 

en moyenne de vapeur d’eau (H2O). On trouve généralement cette dernière dans la basse 

atmosphère et sa concentration, contrôlée par l’évaporation et les précipitations, est très 

variable. En plus de ces constituants majoritaires, il existe une myriade d’autres espèces, qui 

bien que présentes en infime quantité (moins de 1% de la composition de l’atmosphère), 

sont suffisamment réactives pour jouer un rôle important dans la chimie atmosphérique 

avec un impact avéré sur la qualité de l’air et le bilan radiatif terrestre. Ce sont ces espèces 

qui sont au cœur de ce travail de thèse. 

 

1.1 La troposphère 

L’atmosphère se divise en plusieurs couches distinctes, caractérisées par des variations 

de température et de pression avec l’altitude. Nous ne décrirons ici que la première couche 

de l’atmosphère appelée la troposphère, car nous montrerons par la suite, que les 

constituants minoritaires franchissent rarement cette première couche sauf dans des 

conditions dynamiques particulières.  

La troposphère est la zone de l’atmosphère où nous vivons. Elle s’étend du sol jusqu’à 

10-15 km d’altitude en moyenne selon la latitude et les saisons. Elle est caractérisée par une 

forte diminution de la température avec l’altitude et un rapide mélange vertical. Elle est 

chauffée principalement par l’absorption du rayonnement visible et infrarouge provenant 

du sol. La troposphère contient 90% de la totalité de la masse d’air et presque toute la 

vapeur d’eau contenue dans l’atmosphère. Dans ce manuscrit, nous nous intéresserons aux 

premiers kilomètres de la troposphère c’est-à-dire la basse troposphère en contact direct 

avec la surface encore appelée la Couche Limite Atmosphérique (CLA).  

 

1.2 La dynamique troposphérique 

Le transport des constituants atmosphériques se décline selon deux processus 

différents : le transport horizontal et le transport vertical.  

 

1.2.1 Le transport vertical 

Le transport vertical des constituants dans la basse troposphère est conditionné par 

les caractéristiques thermiques et dynamiques de la CLA. La CLA, aussi appelée Planetary 

Boundary Layer en anglais (PBL), est la partie de la troposphère qui est la plus proche de la 

surface de la Terre. Elle est donc directement soumise à l’influence physique (relief, 

végétation, bâtiments), thermique (transfert de chaleurs, évaporation d’eau) et chimique 

(émissions) de cette dernière (Stull, 2012).  
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Compte tenu de ces différentes influences, la CLA présente un cycle d’évolution 

diurne représenté dans la Figure I.1. Durant la nuit, la surface terrestre se refroidit en 

réémettant le rayonnement infrarouge absorbé pendant la journée. La surface se refroidit 

plus rapidement que l’atmosphère. Une couche d’inversion thermique, stable, dite couche 

d’inversion nocturne se forme alors selon un gradient positif de température avec l’altitude. 

La couche résiduelle est la zone de la CLA qui se trouve au-dessus de cette couche 

d’inversion stable. Les constituants atmosphériques émis pendant la journée sont piégés 

dans cette couche. Cette situation reste stable jusqu’au lever du soleil. Pendant la journée, 

le réchauffement de la surface de la Terre dû au rayonnement solaire est plus rapide que 

celui de l’atmosphère. La couche d’inversion nocturne disparait progressivement dues aux 

mouvements d’air ascendants créés par la convection thermique. Les couches d’inversion 

nocturne et résiduelle ne deviennent qu’une seule et forment une nouvelle couche dite 

couche de mélange qui favorise le mélange vertical des constituants atmosphériques. Les 

turbulences diminuent avec la descente du soleil et l’inversion nocturne est rétablie pendant 

la nuit. La hauteur de la CLA varie entre 1 et 2 km d’altitude pendant le jour et entre 100 et 

300 m d’altitude pendant la nuit. Elle est aussi plus basse en hiver lorsque le rayonnement 

solaire n’est plus aussi intense. Dans la CLA, le temps de transport vertical est de l’ordre de 

l’heure à un jour (Seibert et al., 2000). Cependant les masses d’air peuvent mettre environ 

une semaine pour atteindre la troposphère libre. 

 

 

Figure I.1: Schéma de l’évolution diurne de la Couche Limite Atmosphérique continentale (Klein, 

2018). 

 

1.2.2 Le transport horizontal 

Le transport horizontal permet de déplacer les constituants à différentes échelles 

spatiales. Le vent, moteur essentiel de la dynamique de l’atmosphère, est le paramètre 

essentiel de ce transport horizontal. En plus du vent, il y a également d’autres paramètres 

importants comme les conditions météorologiques (pression, température) et la 
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topographie du milieu (relief, nature et rugosité de la surface) qui permettent de limiter ou 

de favoriser ces mouvements d’air.  

 

    L’échelle locale : brise de mer et brise de terre 

Durant le jour, le rayonnement solaire provoque une augmentation plus importante 

de la température de surface de la terre que celle de l’eau (mer). L’air à la surface de la terre 

devient plus chaud que l’air au contact de la mer. Un gradient de température s’établit alors 

entre la terre et la mer. L’air plus chaud, moins dense, s’élève, conduisant à une diminution 

de la pression et à l’établissement d’un gradient de pression entre la mer et la terre : L’air de 

de la mer (pression la plus élevée) va vers la terre (pression la moins élevée) : c’est la brise 

de mer. 

Le phénomène inverse se produit pendant la nuit. En effet, la surface terrestre renvoie 

le rayonnement infrarouge absorbée pendant la journée vers l’atmosphère. Cela entrainera 

une diminution de température plus rapide à la surface de la terre qu’à la surface de la mer. 

Un cycle de brise de terre se met en place dans le sens opposé à celui de la journée : 

l’écoulement de l’air s’établit de la terre vers la mer (Figure I.2). Les cellules de brise peuvent 

s’étendre sur 20 à 30 km dans les zones tempérées. 

 

 

Figure I.2: Synthèse de la formation d’une brise de mer et d’une brise de terre 

 

    La grande échelle : le transport longue distance 

L’échelle globale ou planétaire correspond au transport des constituants 

atmosphériques sur une fraction très importante du globe terrestre (supérieure à 5000 km). 

La méso-échelle recouvre le transport des polluants sur des centaines de kilomètres sur une 

période de quelques heures à deux jours. Les constituants transportés verticalement au 

niveau de la troposphère libre voire de la stratosphère peuvent être transportés à longue 

distance vers d’autres régions, pays ou continents. Cela est à l’origine de l’exportation des 

polluants à l’échelle planétaire (Barret et al., 2008; Stohl et al., 2002). A titre d’exemple, la 

Figure I.3 représente le transport des polluants entre les continents appelé transport 

intercontinental (MetEd, 2012). Il peut durer de 3 à 30 jours et peut avoir lieu aussi bien 

dans la CLA que dans la troposphère libre (Stohl et al., 2002). A travers le transport 

intercontinental, l’Amérique du Nord peut recevoir des masses d’air venant d’Asie (Barletta 
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et al., 2009; J. A. de Gouw et al., 2004), l’Europe peut à son tour recevoir celles de 

l’Amérique du Nord (Cain et al., 2012) et l’Afrique, celle de l’Asie du Nord (Im et al., 2013).  

 

 

Figure I.3: Schéma du transport longue distance intercontinental pour l’hémisphère nord 

 (MetED, 2012) 

 

1.3 L’atmosphère : un réacteur chimique 

La composition de l’atmosphère terrestre est un mélange complexe et multiphasique, 

car les espèces chimiques qui s’y trouvent peuvent être à l’état gazeux, liquide ou solide. 

Deux grandes catégories de constituants y sont présentes : les composés primaires qui sont 

directement émis dans l’atmosphère et les composés secondaires issus de la transformation 

chimique des composés primaires.  

Une myriade d’espèces chimiques primaires sont émises à la surface de la terre par 

une multitude de sources à la fois anthropiques (telles que les industries, le transport, 

l’agriculture, la combustion autre que le transport) et naturelles (sols, océan, volcans, 

végétation). Parmi les espèces émises directement dans l’atmosphère, on trouve les espèces 

gazeuses comme les Composés Organiques Volatils (COV), les oxydes d’azote (NOx), le 

monoxyde de carbone (CO) ou encore le méthane (CH4) mais aussi des particules comme 

les suies, les sels marins, les poussières minérales et les aérosols organiques primaires.  

Une fois dans l’atmosphère, les espèces gazeuses vont subir des transformations dues 

à des réactions principalement d’oxydation et de photodissociation (cf. section 4.1.3.2) qui 

mèneront à la formation de composés secondaires : l’ozone, les composés organiques 

volatils secondaires et l’aérosol organique secondaire (AOS). La durée de vie de ces espèces 

dépend de la vitesse de ces transformations auxquelles vient s’ajouter un autre puits, le 

dépôt : dépôt humide par les précipitions ou dans les nuages et dépôt sec sur les surfaces. 

Dans le même temps, les composés vont subir un transport horizontal et vertical sous 

l’effet des mouvements de l’air décrits dans la section précédente. La durée de vie de ces 

constituants détermine la portée spatio-temporelle de leur transport et, par conséquent, de 

leurs impacts. La Figure I.4 présente synthétiquement le temps de vie de certains composés 
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clés aux échelles de temps caractéristiques de mélange et la portée spatiale de leurs impacts. 

Tandis que les espèces à courte durée de vie (ex : radical OH) ont un impact local en 

générant des phénomènes de pollution atmosphérique (ex : zones urbaines ou industrielles), 

les espèces à longue durée de vie peuvent être transportées sur de grandes distances ou à 

haute altitude et ont donc potentiellement un impact à plus grande échelle, et pour certaines 

sur le climat (ex. : CH4) ou sur la couche d’ozone stratosphérique (ex. : CFC 

(Chlorofluorocarbure)) (Delmas et al., 2005).  

 

Figure I.4: Comparaison des temps de vie et des échelles spatiales pour quelques espèces (Delmas  

et al., 2005). 

La composition chimique de l’atmosphère est finalement liée à quatre facteurs : les 

émissions primaires, les transformations chimiques, la dynamique de transport vertical et 

horizontal et le dépôt. La capacité oxydante de la troposphère qui évolue sous l’influence 

de ces facteurs va être maintenant décrite.  

2 La capacité oxydante atmosphérique 

La capacité oxydante de l’atmosphère est la capacité des agents oxydants à 

consommer les espèces présentes dans l’atmosphère. L’atmosphère est en effet un milieu 

très oxydant. Cependant, le dioxygène qui le caractérise majoritairement (après le diazote) 

étant une molécule stable, il n’intervient pas directement dans les transformations 

chimiques. La majeure partie des phénomènes d’oxydation est initiée par le rayonnement 

solaire le jour permettant ainsi la production d’espèces radicalaires réactives par 

photodissociation ou photolyse. Ces radicaux, bien que présents en quantité infime dans 

l’atmosphère sont les catalyseurs des réactions chimiques atmosphériques. Les principaux 

oxydants de l’atmosphère sont le radical OH, les radicaux nitrates (NO3) et l’ozone (O3). 

Ces trois oxydants sont au cœur d’un ensemble de cycles de réactions de photolyse et 
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catalytiques, au cours desquelles le radical OH est régénéré, et qui impliquent, par ailleurs, 

deux autres groupes d’espèces clés : les NOx et les COV. Cet ensemble de réactions est 

schématisé sur la Figure I.5 pour les processus en phase gazeuse. Ce sont ces réactions qui 

sont en particulier responsables de la formation de l’ozone troposphérique, au centre de ce 

cycle. 

En effet, ce dernier joue un rôle cardinal dans la chimie de la troposphère en tant que 

précurseur dominant des radicaux hydroxyles et oxydant de certains COV. Il est également 

le troisième gaz à effet de serre (après le dioxyde de carbone et le méthane) dont les impacts 

sont visibles surtout en moyenne et haute troposphère (IPCC, 2013) ; il a donc un impact 

sur le climat (Shindell and Faluvegi, 2009). C’est un constituant trace de l’atmosphère dont 

seulement 10% de la concentration totale se trouve au niveau de troposphère et les 90% au 

niveau de la stratosphère. Il joue un double rôle dans l’atmosphère : au niveau de la 

stratosphère, il assure la vie à la surface de la Terre en filtrant les rayonnements ultraviolets 

du soleil qui sont très nocifs pour les hommes, les animaux et la végétation tandis qu’au 

niveau de la troposphère, il a des effets néfastes sur la santé en provoquant par exemple des 

problèmes respiratoires (Bell et al., 2006), la destruction des arbres (Krupa and Manning, 

1988) et la diminution des rendements des cultures (Ashmore, 2005; Fiscus et al., 2005). Il 

contribue également aux pluies acides (Seinfeld and Pandis, 2016) et a des effets néfastes 

sur la qualité de l’air dans la basse troposphère.  

 

 Figure I.5: Mécanismes principaux impliqués dans la formation de l'ozone troposphérique ainsi 

que l’oxydation des COV primaires( adapté de Camredon and Aumont, 2007). 

 

L’oxydation des COV primaires (ou Carbone Organique Gazeux (COG) réduits) par 

les radicaux conduit à la formation des espèces secondaires tels que les COV secondaires 

(ou COG oxydés), l’ozone ou les aérosols organiques secondaires (AOS) à travers un cycle 

radicalaire où ces radicaux sont régénérés (en rouge sur la Figure I.5). Cette oxidation 
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s’opère non seulement en presence de la lumière mais aussi en présence des NOx et met en 

jeu plusieurs autres radicaux importants : les radicaux péroxyles (RO2), les radicaux 

alcoxyles (RO) et le radical hydropéroxyle (HO2) qui s’interconvertissent. La régénération 

du radical OH au cours de cette réaction d’oxydation permet d’oxyder à nouveau d’autres 

composés.  

 

2.1 La photolyse 

Les réactions en phase gazeuse entre deux molécules stables non radicalaires sont très 

peu probables et les réactions « possibles » se limitent quasi-exclusivement aux réactions 

radicalaires. Les réactions photochimiques induites par le rayonnement solaire jouent donc 

un rôle central dans la chimie de l’atmosphère car elles représentent la principale source des 

radicaux dans la troposphère et permettent ainsi d’initier les transformations en phase 

gazeuse représentées en orange sur la Figure I.5 (Delmas et al., 2005). Ces réactions induites 

par la lumière nécessitent l’absorption d’un photon par une molécule. Cette absorption du 

rayonnement solaire de longueur d’onde compris entre 290 et 800 nm amène la molécule à 

un état excité suivant la réaction R1.1 :   

𝐴𝐵 + ℎ𝜈 →  𝐴𝐵∗                               𝑅1.1 

où AB* représente un état électronique excité de la molécule AB et hν représente 

l’absorption de l’énergie du photon. 

La molécule excité (AB*) doit nécessairement à son tour évoluer selon différents 

processus physiques et chimiques (Delmas et al., 2005) comme :  

− Retourner à l’état fondamental par émission d’un photon (luminescence) : 

AB* → AB + hν 

− Réagir avec une autre molécule en induisant une réaction biomoléculaire : 

AB* + C → produits 

− Expulser un électron (ionisation) : AB* → AB+ + e- 

− Se désactiver par collision avec les molécules environnantes (quenching) :  

AB* + M → AB + M 

− Induire la rupture de liaisons chimiques (dissociation) : AB* → A∙ + B∙ 

Cette dernière est appelée photodissociation ou alors photolyse qui n’est possible que 

si l’énergie du photon absorbée est supérieure ou égale à l’énergie de liaison rompue. Elle 

conduit en général à la rupture d’une liaison chimique selon la réaction R1.2 :  

𝐴 − 𝐵 + ℎ𝜈 →  𝐴 ∙  + 𝐵 ∙          𝑅1.2 

où A∙ et B∙ sont des fragments radicalaires ou des atomes.  

Les produits de la réaction de photolyse peuvent eux-mêmes être produits dans un 

état électronique excité (ex. : la photolyse de l’ozone) qui peut conduire à des atomes 

d’oxygène excités O(1D). 

Une réaction de photolyse peut être representée comme un processus unimoléculaire 

(Delmas et al., 2005) dont la vitesse v de la reaction s’exprime comme suit :  
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𝑣 =  
𝑑[𝐴]

𝑑𝑡
= −

𝑑[𝐴𝐵]

𝑑𝑡
= 𝐽[𝐴𝐵]                                      Équation 1 

 

où J est la constante ou fréquence de photolyse en s-1. J dépend de trois facteurs: 

l’intensité du rayonnement solaire (F(λ) en photon.cm-2.s-1.nm), l’efficacité d’absorption du 

rayonnement par la molécule AB (σ(λ) en cm2.molécule-1) et le rendement quantique 

primaire de photolyse (Φ(λ)) qui est la probabilité de la molecule AB à se photodissocier 

après l’absorption du rayonnement solaire.  

 

2.2  Des sources du radical OH au cycle catalytique des HOx 

La clé de la compréhension de la chimie troposphérique commence donc avec celle 

du radical hydroxyl (OH) qui est le principal oxydant dans la troposphère le jour (Levy, 

1972). Comme le radical OH n’est pas réactif face au dioxygène, il survit pour réagir avec 

toutes les espèces traces de l’atmosphère. Il est l’initiateur de la chaine radicalaire 

d’oxydation présentée dans la Figure I.5. Il agit comme « nettoyant » de la troposphère avec 

une très grande variété d’espèces. C’est pour cela qu’on le dénomme : « détergent » de 

l’atmosphère (Finlayson-Pitts and Pitts, 2000). Il possède un temps de vie court allant d’une 

seconde à une minute (Delmas et al., 2005). 

 

2.2.1 Sources du radical OH 

La principale source du radical OH dans la troposphère est la photolyse de l’ozone à 

des courtes longueurs d’onde (λ<320 nm), suivie par la reaction rapide entre un atome 

d’oxygène excité avec la vapeur d’eau (Monks, 2005 ; Finlayson-Pitts and Pitts, 2000) selon 

le schéma réactionnel suivant : 

O3 + hv 
λ<320 nm
→       O(1D) + O2                                            R1.2 

O(1D) + H2O → 2OH                                                            R1.3 

 

Seulement une petite fraction (environ 10%) des atomes d’oxygène excités formés par 

la photolyse de l’ozone (R1.1) réagissent avec la vapeur d’eau. La majorité des atomes O(1D) 

(90%) sont ramenés à l’état fondamental par collision avec les molecules M présentes dans 

l’atmosphère (majoritairement N2 et O2). La molecule M absorbe l’excès d’énergie 

vibrationnelle afin de stabiliser la molécule ou l’atome formé : 

 

𝑂(1𝐷) + 𝑀 →  𝑂(3𝑃) +  𝑀                                                𝑅1.4 

 

En plus de la photolyse de l’ozone, un autre chemin de formation du radical OH est 

la photodissociation de l’acide nitreux (HONO) à une longueur d’onde λ < 400 nm et du 

peroxyde d’hydrogène (H2O2) selon les réactions R1.5 et R1.6 (Aumont et al., 2003 ; Acker 

et al., 2006 ; Seigneur, 2018) :  
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𝐻𝑂𝑁𝑂 + ℎ𝑣 
𝜆<400 𝑛𝑚
→      𝑂𝐻 + 𝑁𝑂                                          𝑅1.5 

𝐻2𝑂2 + ℎ𝑣 → 2𝑂𝐻                                                                  𝑅1.6 

 

Par ailleurs, le radical OH peut aussi se former à partir des radicaux hydroperoxydes 

(HO2) provenant de la photolyse des aldéhydes comme le formaldéhyde (HCHO), de 

l’acétone et des peroxydes qui sont des COV à la fois primaires et secondaires. Ces radicaux 

vont réagir avec NO présent en quantités suffisantes pour recycler le radical OH (R1.7). 

Cependant, lorsque les concentrations de NO sont faibles, HO2  peut réagir avec l’ozone 

pour reformer le radical hydroxyle (R1.8) :  

 

𝐻𝑂2 +  𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2                                                      𝑅1.7 

𝐻𝑂2 + 𝑂3  → 𝑂𝐻 + 2𝑂2                                                        𝑅1.8 

 

La photolyse de l’acide nitrique (HNO3) est également une autre source du radical 

OH. 

 

2.2.2 Rôle des COV dans le cycle des HOx 

Une fois émis dans l’atmosphère, les COV subissent des réactions d’oxydation 

notamment par le radical OH. Ces réactions entrainent la formation des radicaux peroxyles 

qui réagiront ensuite avec NO pour former les radicaux alcoxyles (RO) et NO2. Les 

radicaux alcoxyles mèneront à la formation des COV oxygénés (ou COG oxydés) et des 

radicaux hydroperoxydes (HO2). Ces derniers réagiront finalement avec le NO pour 

reformer OH et NO2 selon la Figure I.5. Les COV oxygénés formés peuvent à leur tour 

réagir avec le radical OH et le cycle radicalaire reprend jusqu’à la formation de composés 

de moins en moins volatils. 

Finalement, la concentration du radical OH dépend de l’intensité de ses sources et du 

rayonnement solaire d’où sa grande variabilité spatiale et temporelle. Ses concentrations 

sont de l’ordre de 106 molecules.cm-3 dans la troposphère libre (Delmas et al., 2005).  

 

2.2.3 Les radicaux HOx et interconversion OH/HO2 

Comme présenté sur la Figure I.5, les radicaux OH, HO2 et RO2 sont impliqués dans 

un même cycle radicalaire où chacune de ces espèces est régénérée. Elles sont converties 

tour à tour via des réactions de propagation. Ces réactions d’interconversion sont plus 

rapides que celles représentant les sources effectives de OH (la photolyse de l’ozone) ou de 

HO2 (photolyse des aldéhydes et des peroxydes).  

Les radicaux OH, HO2, RO et RO2 sont en équilibre stationnaire (Delmas et al., 2005) 

et ont les mêmes sources dans la mesure où l’un peut former l’autre et inversement. On 
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regroupe les radicaux OH, HO2, RO2 et RO au sein d’une même famille chimique : les 

HOx. La Figure I.6 résume schématiquement les sources, les interconversions et les puits 

des radicaux HOx.  

 
Figure I.6: Schéma des sources, des puits et des interconversions chimiques rapides des 

radicaux HOx. Le cycle réactionnel constitué par les réactions 1, 2, 3 et 4 produit ou détruit 

de l’ozone en fonction des concentrations de NO présentes dans l’atmosphère (Delmas et 

al., 2005). 

 

2.2.4 Puits des radicaux HOx 

La réaction d’oxydation des COV dans lequel les radicaux HOx sont régénérés et 

consommés prend fin à la suite des réactions de terminaison. Dans les zones urbaines, où 

les concentrations des NOx sont élevées, le principal puits du radical OH est la formation 

de l’acide nitrique à travers sa réaction avec NO2  (R1.9). L’oxydation des COV par le radical 

OH est également un puits des radicaux hydroxyles (Emmerson et al., 2005). Le radical OH 

peut aussi réagir avec NO pour former l’acide nitreux (HONO) même si ce dernier par 

photolyse directe permet de régénérer OH (R1.10). Ce dernier n’est donc pas un puits 

effectif du radical OH. La réaction de RO2 avec NO constitue également un puits des 

radicaux hydroxyles (R1.11).  

 

 𝑁𝑂2 + 𝑂𝐻 →  𝐻𝑁𝑂3                                                              𝑅1.9 

 𝑁𝑂 + 𝑂𝐻 → 𝐻𝑂𝑁𝑂                                                               𝑅1.10 

 𝑁𝑂 + 𝑅𝑂2  → 𝑅𝑂𝑁𝑂2                                                             𝑅1.11 

 

Dans les milieux où les concentrations des NOx sont faibles, les majeurs puits des 

HOx sont les recombinaisons des radicaux peroxyles selon les schémas réactionnels 

suivants :  

𝐻𝑂2 + 𝐻𝑂2  →  𝐻2𝑂2                                                                𝑅1.12 

𝐻𝑂2 + 𝑅𝑂2  → 𝑅𝑂𝑂𝐻                                                                𝑅1.13 
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2.3 Le cycle catalytique des NOx et la formation de l’ozone troposphérique 

2.3.1 En absence de COV : le cycle de Leighton 

L’ozone est formé à partir de la photodissociation du dioxyde d’azote (NO2) à une 

longueur d’onde λ < 420 nm. Cette réaction aboutira à la formation d’une molécule d’oxyde 

d’azote et de l’oxygène atomique (R1.14). Ce dernier réagira rapidement avec une molécule 

d’oxygène à la présence d’un troisième corps M pour former une molécule d’ozone (R1.15). 

La molécule d’ozone formée va réagir ensuite avec NO pour reformer NO2 (R1.16) selon 

les schémas réactionnels suivants :  

𝑁𝑂2 + ℎ𝑣
𝜆<420 𝑛𝑚 
→         𝑁𝑂 + 𝑂(3𝑃)                                        𝑅1.14 

𝑂(3𝑃) + 𝑂2 +𝑀 → 𝑂3 +𝑀                                                        𝑅1.15     

𝑁𝑂 + 𝑂3  →  𝑁𝑂2 + 𝑂2                                                         𝑅1.16 

 

Les réactions R1.14 à R1.16 forment un cycle de bilan nul dans lequel il n’y a pas de 

formation additionnelle d’ozone car chaque molécule d’ozone produite est immédiatement 

consommée. L’équilibre photochimique établi entre NO2, NO et O3 est appelé cycle de 

Leighton (Leighton, 1961) représenté par les lignes vertes dans la Figure I.5. Le cycle de 

Leighton est quantifié par le rapport de Leighton noté Φ exprimée selon l’équation 2 : 

 

Φ = 
𝐽(𝑁𝑂2)[𝑁𝑂2]

𝑘𝑂3+𝑁𝑂[𝑁𝑂][𝑂3]
                                                       Équation 2 

 

où J(NO2) est la fréquence de photolyse de NO2 (s-1), kO3+NO est la constante de la 

réaction entre O3 et NO (cm3.molecule-1.s-1) (R1.16), [NO2],[NO] et [O3] sont les rapports 

de mélanges de NO2, NO et O3 respectivement (molecule.cm-3) .  

L’équilibre photostationnaire est atteint lorsque le rapport de Leighton est égal à 1 ou 

proche de 1. Lorsque ce rapport dévie positivement de l’unité, l’équilibre photostationnaire 

n’est plus atteint. Cela signifie que le cycle de Leighton est perturbé par la présence des 

radicaux péroxyles qui convertissent NO en NO2 sans consommer de l’ozone. Ce rapport 

a été calculé dans plusieurs études qui ont montré par le passé que, dans les zones urbaines 

riches en NOx, l’état photostationnaire était atteint avec une valeur de Φ proche de l’unité 

(Thornton et al., 2002; Volz-Thomas et al., 2003; Yang, 2004; Matsumoto et al., 2006; 

Griffin et al., 2007). 

 

2.3.2 En présence de COV 

En présence des COV, le cycle de Leighton est perturbé par la présence des RO2 et 

HO2 qui convertissent NO en NO2 sans consommer d’ozone (Figure I.5) selon les schémas 

réactionnels suivants : 
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𝑁𝑂 + 𝐻𝑂2
 𝑘𝑁𝑂+𝐻𝑂2   
→        𝑁𝑂2 + 𝑂𝐻                                            𝑅1.17 

    𝑁𝑂 + 𝑅𝑂2
 𝑘𝑁𝑂+𝑅𝑂2
→      𝑁𝑂2 + 𝑅𝑂                                            𝑅1.18 

 

En présence de COV, le cycle conduit à la production nette de l’ozone. Dans les zones 

rurales, isolées et loin des sources d’émission des NOx, les valeurs du rapport de Leighton 

sont généralement supérieures à l’unité (Ridley, 1992; Cantrell et al., 1993; Hauglustaine et 

al., 1996; Mannschreck et al., 2004; Yang, 2004; Ma et al., 2017).  

 

2.4 Les régimes chimiques   

La relation entre l’ozone et ses précurseurs n’est pas linéaire (Liu et al., 1987). La 

compréhension de cette relation est un point crucial de la chimie atmosphérique pour 

notamment soutenir les mesures de régulation des COV et des NOx afin de réduire la 

production d’ozone. La production d’ozone se décline par des régimes chimiques qui 

dépendent des rapports COV/NOx au travers de diagrammes isoplèthe permettant de 

distinguer trois domaines de variation de l’ozone en fonction des concentrations initiales 

en NOx et en COV (Figure I.7) : 

− Régime saturé en NOx ou régime limité en COV (VOC-limited or -sensitive sur le 

diagramme) : COV/NOx < 4. Ce régime est rencontré dans les atmosphères 

urbaines où les concentrations des NOx sont élevées (plusieurs dizaines de ppb). Les 

concentrations d’ozone diminuent lorsque celles des NOx augmentent. 

− Régime standard : COV/NOx > 15 (partie centrale du diagramme). Dans ce régime, 

la production d’ozone dépend des concentrations des deux groupes de précurseurs : 

une diminution des NOx et/ou des COV entrainera également une diminution de 

l’ozone.  

− Régime limité en NOx ou saturé en COV (NOx-limited ou –sensitive) sur le 

diagramme) : COV/NOx < 15. Ce régime est rencontré dans les milieux ruraux ou 

éloignés des sources d’émission avec des concentrations en NOx faibles. La 

production d’ozone augmente avec celle des NOx quasi-linéairement et n’est que 

très peu perturbée par les variations des COV. 

Ces régimes mettent en relief la difficulté de la mise en place de politiques de réduction 

des émissions de COV et de NOx. Bien connaitre le régime chimique de la zone où les 

mesures doivent être prises est nécessaire pour que ces mesures de réduction soient 

efficaces.  

Dans les centres urbains, les concentrations des NOx étant élevées, le rapport 

COV/NOx est donc faible : la production d’ozone est lente et n’excède pas la centaine de 

ppbv. Au fur et à mesure que l’on s’éloigne des panaches urbains, et donc des sources des 

NOx, les concentrations de ces derniers diminuent du fait de leur temps de vie court, de la 



Chapitre I : Synthèse bibliographique 

 

47 

 

dilution et de sources plus limitées en zone rurale. Le régime chimique bascule d’un 

caractère saturé en NOx à limité en NOx. Contrairement aux NOx, les COV ont une charge 

plus élevée dans les panaches due à leur émission importante par les sources biogéniques 

d’une part et de leur temps de vie plus élevée que celle des NOx en moyenne. Dans les 

panaches, le rapport COV/NOx augmente donc à mesure que l’on s’éloigne du centre 

urbain. La diminution de la charge en NOx, et l’augmentation du rapport COV/NOx induit 

une augmentation de la production d’ozone : la production d’ozone est maximale à 

plusieurs dizaines de kilomètres des centres urbains (Council, 1992). L’évolution de la 

concentration des NOx et de l’ozone dans un panache urbain est illustrée dans la Figure I.8. 

 

 
Figure I.7 : Diagramme isoplèthe des régimes chimiques de la production d’ozone (Oke 

et al.,2017) 

 
Figure I.8 :Evolution du profil de concentration de l’ozone et des oxydes d’azote dans un 

panache urbain (Solberg et al., 2004) 
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3 Bilan de l’ozone troposphérique 

3.1 Bilan de l’ozone troposphérique à l’échelle globale 

Depuis la période préindustrielle jusqu’en 2000, le niveau d’ozone n’a cessé 

d’augmenter avec les émissions de ses précurseurs. Plusieurs études basées sur des 

observations ont montré que le niveau de l’ozone est entrain de réduire avec la réduction 

de ses précurseurs en Amérique du Nord, dans certaines partie de l’Asie (Lefohn et al., 

2010; Cooper et al., 2012; Simon et al., 2015; Lin et al., 2017; Young et al., 2018), ainsi qu’en 

Europe (Derwent et al., 2010). Par ailleurs, dans certaines régions du globe, l’ozone 

continue d’augmenter comme dans le bassin de la Méditerranée et en Afrique (Lelieveld et 

al., 2012). Ces régions sont caractérisées par un rayonnement solaire intense favorable à la 

photochimie ainsi qu’une urbanisation croissante favorisant les émissions anthropiques des 

précurseurs de l’ozone. 

Dans le cinquième rapport de l’IPCC (2013), le bilan global de l’ozone troposphérique 

et les contributions respectives de ses puits et de ses sources ont été calculés pour les années 

2000 à partir de différents modèles dont le plus récent est celui du projet ACCMIP 

(Atmospheric Chemistry and Climate Model Intercomparaison Projet  (Young et al., 2013)) 

(Tableau I.1). 

La charge globale annuelle de l’ozone au niveau de la troposphère est estimée à 337 ± 

23 Tg en moyenne dans la plupart des modèles récents. Cette estimation moyenne de 

plusieurs modèles de la charge annuelle globale de l’ozone troposphérique n’a pas beaucoup 

changé depuis Stevenson et al. (2006) (344 ± 39 Tg) et est aussi cohérente avec la plupart 

des observations par satellite à la même période(Osterman et al., 2008; Ziemke et al., 2011).  

La production photochimique de l’ozone (décrite dans la section 2) est sa principale 

voie de formation au niveau de la troposphère (oxydation du méthane, de CO et des COV 

en présence des NOx) et représente environ 90 % des sources de l’ozone troposphérique 

(Seinfeld and Pandis, 2016). La production annuelle globale d’ozone est estimée à 

4877 ± 853 Tg par le model ACCMIP (Young et al., 2013) et sa production nette qui est la 

différence entre la production et la perte est estimée à 618 ± 275 Tg. Cette production est 

plus élevée que les résultats d’ACCENT (Atmospheric Composition Change: a European 

Network ; Stevenson et al., 2006) estimée à 442 ± 309 Tg. Cette production nette varie 

fortement selon la latitude, les saisons et les hémisphères. En effet, elle est plus élevée dans 

l’hémisphère nord que dans l’hémisphère sud (Seinfeld and Pandis, 2016).  

Le transport de l’ozone depuis la stratosphère à la troposphère (STE), bien qu’étant 

une voie de production mineure, représente 10 % des sources dans le bilan de l’ozone 

(Seinfeld and Pandis, 2016) avec une estimation globale annuelle de 477 ± 96 Tg (Young 

et al., 2013). Cette estimation a légèrement diminué depuis Stevenson et al. (2006) (552 ± 

168 Tg). Cependant, les estimations par les observations satellitales se trouvent entre ces 

deux intervalles ( Murphy and Fahey, 1994; Gettelman and Rosenlof, 1997; Olsen et al., 

2001) ainsi que celles par deux autres modèles (Hegglin and Shepherd, 2009; Hsu and 

Prather, 2009).  
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Les puits de l’ozone troposphérique sont : sa photodissociation aboutissant à la 

formation du radical hydroxyle (Seinfeld and Pandis, 2016) et son dépôt sec sur les plantes 

ou les végétaux  (Fowler et al., 2001). Tandis que le premier terme représente environ 74 % 

des puits de l’ozone, le depôt quant à lui est estimé 1094 ± 264 Tg.an-1 (Young et al., 2013) 

et représente 26 % des puits de l’ozone. Le dépôt domine à la surface des continents surtout 

au niveau de forêts tropicales et est quasi nulle à la surface des oceans (Wesely and Hicks, 

2000; Matsuda et al., 2006). 

Tableau I.1: Bilan global de l’ozone troposphérique par les modèles et les observations pour les 

années 2000. STE = échanges entre la stratosphère et la troposphère (IPCC, 2013).

 

 

En somme, l’estimation des sources et des puits globaux de l’ozone troposphérique 

apparaît moins robuste que l’estimation du bilan global elle-même. En effet, les estimations 

des productions et des dépôts de l’ozone varient d’un modèle de simulation à un autre 

(Tableau I.1). Approximativement 10 % de ces variations inter-modèles peuvent être 

expliqués par les différences dans la définition de la tropopause (Wild, 2007). De plus, 

l’utilisation des modèles de chimie-transport implique une bonne représentation des 

processus chimiques et physiques qui affectent la distribution de l’ozone. Cependant, les 

modèles ont besoin d’être évalués par les observations.  

Si certains des modèles actuels peuvent bien reproduire une grande partie de la 

climatologie de l’ozone, certaines études ont aussi observé des différences avec les 

observations (notamment une sous-estimation par le modèle) (Lamarque et al., 2010). De 

plus, la relation entre l’ozone et ses précurseurs étant non linéaire et très complexe, cela 

peut rendre difficile le bilan de l’ozone.  
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3.2 La pandémie de COVID-19 révélatrice de cette complexité 

Durant le confinement lié à la pandémie du COVID-19 en 2020, plusieurs études ont 

été menées afin d’évaluer si la réduction des émissions des précurseurs de l’ozone était 

suffisamment large pour réduire le niveau de l’ozone dans la troposphère. Tandis qu’une 

réduction du niveau de l’ozone a été observée dans plusieurs zones urbaines à travers 

l’hémisphère nord (Steinbrecht et al., 2021), une augmentation du niveau d’ozone est 

observée dans d’autres études (Sicard et al., 2020; Collivignarelli et al., 2020; Lee et al., 2020; 

Shi and Brasseur, 2020; Siciliano et al., 2020; Venter et al., 2020). Cela montre non 

seulement que les impacts du COVID-19 sur la qualité de l’air n’est pas uniforme dans le 

monde, mais il souligne également la grande complexité et la non-linéarité des relations 

entre l’ozone et ses précurseurs. En particulier, les conditions météorologiques jouent un 

rôle très important dans cette complexité (Goldberg et al., 2020; Keller et al., 2020; Shi and 

Brasseur, 2020). 

 

3.3 Les métriques : une alternative aux modèles 

Comme nous venons de voir, la compréhension des sources et des puits de l’ozone 

passe par l’utilisation des modèles de chimie-transport à 3 dimensions (3D) permettant 

d’établir son bilan. Ces modèles ont pour enjeu de décrire les relations complexes et non 

linéaires entre les émissions de ses précurseurs, la météorologie ou encore le transport 

atmosphérique. La crise sanitaire du COVID-19 a rappelé cette non-linéarité.  

De plus, la durée de vie de l’ozone varie fortement avec la latitude, les saisons et la 

localisation. En effet, elle peut aller de quelques jours (dans les tropiques) à 1 an dans la 

haute troposphère. Elle est plus courte en été qu’en hiver dû à l’intensité élevée du 

rayonnement solaire pendant cette période. Sa durée de vie est aussi courte à la surface due 

à la concentration élevée de la vapeur d’eau. Dans les altitudes élevées, sa durée de vie 

augmente dû à la réduction de l’intensité du rayonnement solaire (Seinfeld and Pandis, 

2016). Sa durée de vie globale moyenne est estimée à 23.4 ± 2.2 jours (Young et al., 2013). 

L’enjeu pour les modèles est de pouvoir représenter l’ensemble des termes très variables 

qui déterminent la durée de vie de l’ozone à l’échelle globale.  

En complément des modèles numériques, les métriques sont utilisées afin 

d’appréhender l’impact des COV (et autres précurseurs de l’ozone) sur la production de 

l’ozone. C’est ainsi que les métriques comme le rapport de Leighton (Φ), le taux de 

production de l’ozone (PO3), le potentiel de formation de l’ozone par les NOx (PFO), 

l’estimation de la concentration des radicaux peroxyles définis dans la section 2.3, ainsi que 

d’autres métriques sur la réactivité des COV et la formation des AOS (section 4.4.3.1) ont 

été mis en place. Ces métriques ont la particularité de s’appuyer sur des mesures au 

laboratoire permettant de connaitre la réactivité des composés individuels.  

Nous avons montré précédemment (cf. équation 2) que le bilan de l’ozone 

troposphérique pouvait être appréhendé par le rapport de Leighton. Lorsque les oxydes 

d’azote et l’ozone sont en équilibre photostationnaire, le rapport de Leighton est proche de 
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l’unité. L’estimation de la concentration de l’ozone à l’état photostationnaire peut être 

déduite de l’équation 2 suivant  l’équation 3 (Seinfeld and Pandis, 2016) :  

 

[𝑂3] =
𝐽𝑁𝑂2

[𝑁𝑂2]

𝑘𝑂3+𝑁𝑂
[𝑁𝑂]
                                                            Équation 3 

 

Le taux de production d’ozone (noté PO3) qui est la quantité d’ozone produite par 

unité de temps peut être alors calculée selon l’équation 4 : 

 

𝑃𝑂3 = 𝐽𝑁𝑂2
[𝑁𝑂2]− 𝑘𝑂3+𝑁𝑂[𝑁𝑂][𝑂3]                      Équation 4 

 

Le potentiel de formation de l’ozone est aussi une métrique de la mesure de la 

formation de l’ozone troposphérique par les NOx. Par définition c’est le nombre de 

molécules d’ozone produits par molécules de NOx émis (Seinfeld and Pandis, 2016). Il est 

déterminé comme étant la pente des [Ox] en fonction de [NOz] (Liu et al., 1987; Trainer, 

1993). Ox est la somme des oxydants (O3 + NO2) et il est utilisé à la place de O3 car elle 

n’est pas affectée par la réaction de titrations R1.16. NOz est la différence de la somme de 

tous les composés azotés avec les oxydes d’azotes. Cela inclut HNO3, les PAN, l’acide 

peroxynitrique, etc. (Seinfeld and Pandis, 2016). 

Lorsque les oxydes d’azote et l’ozone ne sont plus à l’équilibre photostationnaire 

(quantifiée par Φ > 1), cela indique la présence des radicaux peroxydes qui peuvent 

convertir NO en NO2 sans consommer de l’ozone (cf. section 2.3.2). La concentration de 

ces radicaux peut être estimée. En notant ROx, la somme des radicaux RO2 et HO2, on 

obtient : 

 

[𝑅𝑂𝑥] = (Φ− 1)
𝑘𝑂3+𝑁𝑂[𝑂3]

𝑘𝑁𝑂+𝑅𝑂2
                                          Équation 5 

 

Le taux de production d’ozone devient dans ce cas :  

 

𝑃𝑂3 = (𝑘𝑁𝑂+𝑅𝑂2[𝑅𝑂2]− 𝑘𝑁𝑂+𝐻𝑂2[𝑁𝑂])[𝑁𝑂]          Équation 6 

 

4 Lumière sur les COV précurseurs de l’ozone  

4.1 Connaissances générales sur les COV 

4.1.1 Définitions 

Les COV peuvent être définis de plusieurs manières. Selon l’agence américaine de la 

protection de l’environnement (US Environnemental Protection Agency USEPA), un COV 
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est tout composé contenant au moins un atome de carbone et qui, une fois émis, dans 

l’atmosphère, y demeure suffisamment longtemps pour participer à des réactions 

photochimiques. Selon la Directive Européenne du 11 Mars 1999 (1999/13/CE), un COV 

est tout composé à l’exception du méthane contenant des atomes de carbone et 

d’hydrogène substitué à d’autres composés (oxygène, halogènes, souffre, l’azote, le 

phosphore...) ayant une pression de vapeur saturante supérieure ou égale à 0,01kPa à une 

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

d’utilisation particulière. Finalement, les COV se caractérisent par leur grande volatilité qui 

peut être définie par leur capacité à se vaporiser ou la vitesse à laquelle ils se vaporisent. 

La volatilité d’un composé peut être estimée selon différents critères comme la 

température d’ébullition, la pression de vapeur saturante et la concentration de saturation 

effective (Shiraiwa and Seinfeld, 2012). Plus la température d’ébullition est faible, ou plus la 

pression de vapeur saturante est élevée, plus un composé est volatil. L’union Européenne 

utilise la température d’ébullition plutôt que la volatilité dans sa définition des COV. Un 

COV est tout composé organique qui a une température d’ébullition initiale de 250 °C aux 

pressions atmosphériques de 101.3 kPa (Directive 2004/42/CE of the European 

Parliament and the Council" EUR-Lex. European Union Publications Office. Retrieved on 

2007-09-27). La concentration de saturation effective (Ci) quant à elle est définie suivant 

l’équation 7: 

𝐶𝑖
∗ = 

106 × 𝑀𝑖 × 𝜌𝑖
°

760 ×𝑅 ×𝑇
                                                             Équation 7 

 

où Ci correspond à la concentration de saturation effective du composé organique i 

(µg.m-3), Mi représente la masse molaire du COV i (g.mol-1), ρi
° est la pression de vapeur 

saturante du composé i (Torr), R est la constante universelle des gaz parfaits (m3.atm.mol-

1.K-1) et T est la température (Kelvin, K).  

Sur cette base, les composés organiques peuvent être classés en fonction de leur 

concentration de saturation effective. :  

− Les COV constitués tout au plus de 11 atomes de carbones et pour lesquels C* > 

106 µg.m-3. 

− Les Composés Organiques à Volatilité Intermédiaire (COVI), constitués de 12 à 18 

atomes de carbones et pour lesquels 103 < C* < 106 µg.m-3. 

− Les Composés Organiques Semi-Volatils (COSV), constitués de 18 è 32 atomes de 

carbone et pour lesquels 10 < C* < 103 µg.m-3. 

− Les Composés Organiques Non-Volatils (CONV), composés de plus de 32 atomes 

de carbones et pour lesquels C* < 10 µg.m-3. 

Toutes ces définitions excluent le méthane (CH4) en raison de sa faible réactivité et, 

de fait, de sa longue durée de vie dans l’atmosphère (8 ans), de sa large présence naturelle 

dans l’air et de son impact sur l’environnement comme gaz à effet de serre.  
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Dans ce manuscrit, les COV font référence aux Composés Organiques Volatils Non 

Méthaniques (COVNM). 

 

4.1.2 Les grandes familles de COV 

Les COV regroupent un grand nombre d’espèces organiques aux propriétés physico-

chimiques et réactivités variées. Selon leur structure moléculaire (fonctions chimiques et 

degré d’insaturation), ils sont classés en plusieurs familles et parmi elles nous trouvons : 

− Les alcanes : les alcanes sont des hydrocarbures saturés de formule CnH2n+2. Ils sont 

constitués de simples liaisons C-C et C-H. Leur structure peut être linéaire (éthane, 

propane, n-butane…), ramifiée (i-butane, 2,4-dimethylhexane, 2-methylpentane…) ou 

cyclique (cyclopentane). Les alcanes sont stables en raison de leur faible réactivité et 

réagissent généralement en remplaçant un atome d’hydrogène en formant un radical 

libre : le radical alcyl (méthyl, éthyle, n-propyl…).  

− Les alcènes : les alcènes sont des hydrocarbures insaturés caractérisés par la présence 

d’au moins une double liaison covalente entre deux atomes de carbone. Tout comme 

les alcanes, leur structure peut être linéaire (formule CnH2n : éthylène ou éthène, 

propène, 1-butène), ramifiés (trans-2-pentène) ou cycliques (cyclopentène). 

− Les alcynes : les alcynes sont des hydrocarbures insaturés caractérisés par la présence 

d’une triple liaison covalente entre deux atomes de carbone. Leur structure peut aussi 

être linéaire (acétylène), ramifiée (ou cyclique). Ils ont pour formule générale brute : 

CnH2n-2. 

− Les composés aromatiques : les composés aromatiques sont des composés dont les 

atomes forment des structures cycliques particulièrement stables comprenant le 

benzène, le toluène, les xylènes et les triméthylbenzènes. Cette structure cyclique est 

appelée cycle benzénique et possède des doubles liaisons délocalisées. 

− Les aldéhydes : les aldéhydes sont les COV faisant partie du groupe des carbonylés, 

c’est à dire comportant un groupe carbonyle (CO). Leur formule générale est R-CHO.  

− Les cétones : Les cétones sont également des COV faisant partie de la famille des 

carbonylés. Leur formule brute est R-CO-R’.  

− Les alcools : ce sont les COV contenant la fonction R-OH. 

− Les acides carboxyliques : ce sont des COV contenant la fonction R-COOH. 

Les alcanes, les alcènes, les alcynes et les composés aromatiques sont appelés les 

Hydrocarbures Non Méthaniques (HCNM). Ils sont uniquement constitués d’atomes de 

carbone et d’hydrogène. Les aldéhydes, cétones, alcools et les acides carboxyliques sont 

regroupés sous l’appellation COVO pour COV oxygénés. La Figure I.9 montre la structure 

chimique de quelques composés étudiés dans ce manuscrit ainsi que leurs familles 

chimiques.  
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Figure I.9: Familles des principaux Hydrocarbures Non Méthaniques ciblés (à l’exeption 

des acides carboxyliques) dans cette thèse. 

 

4.1.3 Effets des COV 

    Effets directs des COV 

Les COV ont des impacts directs sur la santé des hommes en provoquant des gênes 

olfactives (composés soufrés et azotés), des troubles respiratoires et cardiovasculaires, des 

irritations de la peau (aldéhydes), des cancers (benzène, 1,3-butadiène) et des effets 

mutagènes et tératogènes (WHO, 2018). Ces effets peuvent varier en fonction des 

composés, de la durée de l’exposition, du mode de contamination et de la quantité absorbée. 

Le benzène a été classé comme cancérogène pour l’homme par le Centre International de 

Recherche sur le Cancer (CIRC) en 2013 (IARC, 2013). Le toluène et les xylènes irritent la 

peau et peuvent aussi provoquer des troubles nerveux, de la mémoire, du sommeil ou 

encore de la personnalité. En raison de leur dangerosité pour la santé, des normes de qualité 

de l’air et des valeurs règlementaires ont été établies pour certains COV comme les BTEX 

(Benzène, Toluène, Ethylbenzène et Xylènes). Ces valeurs sont reportées dans le Tableau 

1.2. 

 

 Tableau I.2: Valeurs guides de l’OMS pour les BTEX et l’ozone (WHO, 2005). 

COV Valeur guide 

µg/m3 

Base de temps 

Benzène 5  Année 

Toluène 260  Semaine 

Ethylbenzène 22000 Année 

Xylènes 4800 Journée 
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    Effets indirects des COV via leur oxydation atmosphérique 

En plus de leurs impacts nocifs directs sur la santé, les COV ont un impact sanitaire 

lié à leur réactivité chimique atmosphérique décrite dans la section 2. Les COV primaires 

présents dans l’atmosphère sont soumis à des phénomènes d’oxydation principalement par 

le radical OH le jour, qui conduit à la formation de l’ozone troposphérique ( Finlayson-Pitts 

and Pitts, 2000; Delmas et al., 2005; Seinfeld and Pandis, 2016). L’oxydation des COV par 

le radical OH ayant été discutée dans les sections précédentes, nous nous intéresserons dans 

les sections suivantes, à l’oxydation par les autres oxydants que sont l’ozone et le radical 

nitrate.  

− Oxydation par l’ozone 

L’oxydation par l’ozone est déterminante lorsque les concentrations de OH sont 

faibles surtout la nuit et lorsque les concentrations des NOx (et donc de NO3) sont faibles. 

En effet, l’ozone n’oxyde que les COV possédant une ou plusieurs doubles liaisons entre 

deux atomes de carbone. L’ozonolyse d’un alcène débute par addition d’une molécule 

d’ozone sur la double liaison pour former un ozonide primaire dans un état excité 

(Finlayson-Pitts and Pitts, 2000; Monks, 2005). Cet ozonide se décomposera ensuite 

rapidement pour former un aldéhyde et un oxyde de carbonyle excité (un biradical de 

Criegee) qui à son tour se stabilise soit par collision avec un tiers corps (M), soit par 

décomposition rapide aboutissant à la formation du radical OH et d’un radical peroxyde 

(RO2) (Delmas et al., 2005) selon la Figure I.10.  

 
Figure I.10: Ozonolyse des alcènes (Salisbury et al., 2001). 
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Ces intermédiaires de Crigee sont susceptibles de moduler la capacité oxydante 

atmosphérique et de jouer un rôle sur la formation de l’AOS. A la fin, l’ozonolyse des 

alcènes conduit à la formation de radicaux RO2 et HO2. Ce mécanisme est la principale 

source d’OH durant la nuit en absence de la lumière. L’ozone est un oxydant nocturne mais 

aussi diurne. 

− Oxydation nocturne par le radical NO3 

Le radical NO3 se forme par réaction de NO2 et O2 et il est rapidement photolysé 

pendant le jour. Pendant la nuit, il entraine une oxydation des COV notamment des alcènes. 

Les réactions des COV avec NO3 ne sont importantes que lorsque les concentrations de 

l’ozone sont assez élevés pour réduire la proportion de NO par rapport à NO2 (Delmas et 

al., 2005). L’oxydation des COV par NO3 débute comme pour la réaction avec le radical 

OH, soit par l’abstraction d’un atome d’hydrogène (pour les alcanes) , soit par addition sur 

la double liaison pour les alcènes avec dans les deux cas la formation de HNO3 (Delmas et 

al., 2005) : 

𝑅𝐻 + 𝑁𝑂3  
𝑂2
→ 𝑅𝑂2 + 𝐻𝑁𝑂3                             𝑅1.19 

Lorsque les concentrations du radical NO3 augmentent, les concentrations de NO 

diminuent et sont faibles, donc la réaction R1.18 est remplacée par la réaction de RO2 avec 

NO3, ce qui permet d’obtenir un cycle réactionnel permettant la production nocturne de 

radicaux HOx.  

− Les COV : précurseurs de l’AOS 

Quant aux aérosols secondaires, ils résultent de la conversion d’un gaz atmosphérique 

en particule par condensation ou nucléation (Finlayson‐Pitts and Pitts, 2000). En effet, 

l’oxydation des COV primaires par les principaux oxydants OH, NO3 et O3 peut conduire 

à la formation des COV semi-volatils. Ces composés ont une pression de vapeur saturante 

assez faible pour permettre leur condensation sur les aérosols préexistants et contribuer 

ainsi à la formation des aérosols organiques secondaires (Delmas et al., 2005; Kroll and 

Seinfeld, 2008). Le processus dominant qui contrôle la partition de ces espèces entre phase 

gaz et phase particulaire est un mécanisme d'absorption (Pankow, 1994). On peut définir 

cette distribution par un équilibre de phase thermodynamique représenté par la loi de 

Raoult : 

 

𝑃𝑖 =  𝛾𝑖𝑥𝑖𝑃𝑖
𝑣𝑎𝑝
                                                                         Équation 8 

 

Où Pi est la pression de vapeur partielle de l'espèce chimique i en équilibre avec la 

phase condensée ; Pi
vap est la pression de vapeur saturante de l'espèce i ; γi et xi sont 

respectivement le coefficient d'activité et la fraction molaire de l'espèce i dans la phase 

condensée considérée. Plus γi est faible, plus le composé est stable dans la phase liquide et 

plus il aura d'affinité avec les autres composés qui constituent la phase condensée. A 

l’inverse, plus γi est élevé, plus le composé est instable et moins il aura d'affinité avec les 
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autres composés. Lorsque γi est inférieur à 1, le composé se stabilise par la présence de 

certains composés dans le mélange ; et lorsqu’il est supérieur à 1, le composé se déstabilise. 

Les aérosols jouent un rôle important sur le changement climatique. En effet, ils 

peuvent absorber ou diffuser le rayonnement solaire et modifier le bilan radiatif terrestre 

en ayant ainsi un impact sur le climat. (Delmas et al., 2005; M. Kanakidou et al., 2005). Ils 

favorisent également la formation des nuages en servant de noyaux de condensation pour 

les gouttelettes d’eau ; ils permettent aussi d’augmenter leurs temps de vie. Ils ont des 

impacts sanitaires en provoquant des irritations oculaires, des problèmes respiratoires, un 

accroissement de la mortalité ainsi qu’une réduction de la visibilité.  

 

4.2 Devenir des COV dans l’atmosphère 

Une fois que les COV sont émis dans l’atmosphérique, leur devenir est déterminé non 

seulement par les transformations chimiques et les phénomènes de transport subis par ces 

derniers, mais aussi par les phénomènes de dépôt qui les caractérisent.  

 

4.2.1 Durée de vie des COV 

Les COV peuvent réagir avec au moins l’un des trois oxydants atmosphériques 

majeurs : l’ozone, le radical OH et le radical NO3. Chaque espèce gazeuse a une réactivité 

propre vis à vis de l’oxydant. Le temps de vie atmosphérique noté τ d’une espèce gazeuse 

dépend de cette capacité à réagir avec les oxydants. Il dépend des conditions physiques 

environnantes ainsi que des puits de l’espèce (oxydation par les radicaux ou l’ozone, la 

photolyse, dépôt sec et humide).  

 

𝜏 =  
1

([𝑂𝐻] × 𝑘𝑂𝐻+ [𝑂3] × 𝑘𝑂3+ [𝑁𝑂3] × 𝑘𝑁𝑂3+ 𝑘𝑝ℎ𝑜𝑡𝑜𝑙𝑦𝑠𝑒)
           Équation 9 

 

où kOH kO3 et kNO3 sont les constantes cinétiques de la réaction d’oxydation de l’espèce 

considérée vis-à-vis du radical OH, de l’ozone et du radical NO3. Elles sont exprimées en 

molecules.cm-3.s-1. kphotolyse est la constante de photolyse exprimée en s-1. 

 

Le temps de vie d’une espèce chimique est un paramètre clé pour la détermination de 

son impact à échelle locale, régionale ou globale. Les espèces les plus réactives auront plutôt 

un impact local même si leurs produits d’oxydation peuvent avoir un temps de vie plus 

long. Les espèces à plus longue durée de vie (les moins réactives) quant à elles seront 

transportées à grande distance loin des sources d’émissions en peuvent avoir un impact 

planétaire. En s’appuyant sur ces bases, on peut dire que l’échelle de la pollution 

photochimique crée par l’ozone troposphérique, ainsi que les NOx, est continentale due à 

leur temps de vie modéré (quelques jours). 
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La durée de vie des COV est liée aux constantes cinétiques de leurs réactions avec le 

radical OH car ce dernier est la principale voie de dégradation des COV dans l’atmosphère 

(Atkinson et al., 2008). Les COV ont un temps de vie de l’ordre de quelques heures 

(isoprène) à des dizaines de jours (voir Tableau I.3). 

 

4.2.2 Métriques de réactivité pour appréhender le devenir des COV 

    Potentiel de formation des AOS 

Le potentiel de formation des AOS noté Y est la capacité d’un COV à former de 

l’AOS (Pandis et al., 1992). C’est la quantité de COV précurseur (d’AOS) qui est convertie 

en AOS selon l’équation 10 :  

Y =  
M0

∆COV
                                                                                 Équation 10 

 

où Mo represente la concentation totale d’AOS produits (µg.m-3) et ΔCOV la 

concentration de COV précurseur ayant réagi. Ce dernier peut etre exprimé en ppm ou en 

µg.m-3. Y s’exprime soit en µg.m-3.ppm-1 soit en pourcentage. En multiplaint Y par la 

quantité de COV precurseurs ayant réagi, on obtient la masse d’AOS formé par ce 

précurseur. 

 

Tableau I.3: Temps de vie de quelques espèces chimiques étudiés dans ce manuscrit 

(Atkinson, 2000; Atkinson and Arey, 2003). 

COV / puits OHa O3
b NO3

c Photolyse 

N-butane 4.7 j > 4.5 ans 2.8 ans  

N-pentane 1.5 j    

N-hexane 1.1 j    

N-heptane 0.9 j    

N-octane 1.3 j >4.5 ans 240 j  

1,3-butadiène 2.1 h     

1-pentène 4.4 h    

Isoprène 1.4 h 1.3 j 1.6 h  

Benzène 9.5 j > 4.5 ans > 4.2 ans  

Toluène 1.9 j > 4.5 ans 1.8 ans  

Éthylbenzène 19.8 j    

M-xylène 5.9 h > 4.5 ans 200 j  

O-xylène 10.2 h    

1,2,3-trimethylbenzène 4.2 h > 4.5 ans 24 j  

1,2,4-trimethylbenzène 4.3 h > 4.5 ans 26 j  

1,3,5-trimethylbenzène 2.4 h > 4.5 ans   
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Méthanol 12 j > 4.5 ans 2 ans  

Acétaldéhyde 8.8 h > 4.5 ans 17 j 6 j 

Acétone 68 j > 4.5 ans > 8 ans 129 j 

Formaldéhyde 1.2 j > 4.5 ans 80 j 4 h 

Méthacroléine (MACR) 4.8 h 15 j 28 j 1 j 

Méthylvinyl cétone 

(MVK) 
6.9 h 3.4 j > 2.1 ans 2 j 

Méthyl Ethyl Cétone 

(MEK) 
10 j    

Camphène 2.6 h 18 j 1.7 h  

Limonène 49 min 2 h 5 min  

α-Pinène 2.6 h 4.6 h 11 min  

β-pinène 1.8 h 1.1 j 27 min  

α-terpinène 23 min 1 min 0.5 min  

a. Concentration moyenne diurne en OH sur 12 h = 2.106 molecule.cm-3 b. Concentration moyenne 

journalière en O3 = 7. 1011 molecule.cm-3 c. Concentration moyenne nocturne (sur 12 h) en NO3 = 5.108 

molecule.cm-3 

 

 

 Réactivité des COV 

− Potentiel de formation de l’ozone 

Le Potentiel de Création de l’Ozone Photochimique (PCOP) permet de quantifier la 

capacité d’un COV à produire de l’ozone troposphérique. Il a été développé par (Derwent 

et al., 1998). PCOP caractérise la modification de la production d’ozone photochimique 

lorsque l’émission d’un COV considéré est modifiée. Pour le déterminer, le modèle 

chimique MCM (Master Chemical Mechanism) a été utilisé pour stimuler des épisodes de 

forte production d’ozone au Nord de l’Europe et aux Etats unis dans des environnements 

urbains. Le calcul consiste à ajouter successivement un COV à une situation de référence 

fixée et à attribuer la variation des évolutions de l’ozone obtenue à ce COV. L’éthylène est 

pris comme le COV référent et la valeur de son POCP est de 100.  

 

𝑃𝐶𝑂𝑃𝑖 = 100 × 
𝐼𝑐𝑜𝑣𝑖

𝐼é𝑡ℎ𝑦𝑙è𝑛𝑒
                                                      Équation 11 

 

où ICOVi est l’incrément d’ozone avec un COVi et Iéthylène est l’incrément d’ozone avec 

l’éthylène. 

Une autre échelle de réactivité des COV vis-à-vis de la formation de l’ozone est 

utilisée : Le MIR (Maximum Incremental Reactivity) développée par Carter (1994). Dans 

cette approche, les conditions les plus favorables à l’observation du maximum de réactivité 

pour chaque COV sont représentées après la mise en place d’une très grande variété de 
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scenarios de pollution. Contrairement au PCOP, la référence est un mélange de gaz 

organiques réactifs et non un composé individuel. La méthode MIR s’exprime comme suit :  

 

𝑀𝐼𝑅 =  
𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡é 𝑑′𝑜𝑧𝑜𝑛𝑒𝑓𝑜𝑟𝑚é𝑒

𝑞𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡𝑖é 𝑑𝑒 𝐶𝑂𝑉 𝑎𝑗𝑜𝑢𝑡é𝑒
                                             Équation 12 

 

Le Tableau I.4 donne les valeurs des POCP ainsi que des MIR pour quelques familles 

de COV. On voit une grande différence de réactivité entre les COV ainsi qu’entre les 

familles de composés. Les alcènes sont les plus réactifs avec une valeur de PCOP compris 

entre 70 et 173. L’isoprène et le trans-2-butène sont les COV qui produisent le plus d’ozone 

avec un PCOP égale à 173. Ils sont suivis par les composés aromatiques à 9 atomes de 

carbones puis par la méthacroléine qui est un produit d’oxydation de l’isoprène. Le benzène 

a la plus faible contribution à la production d’ozone en termes de PCOP suivie par les 

alcanes. En termes de MIR, les mêmes grandes familles de composés dominent même si la 

dominance diffère légèrement par COV individuel.  

 

 

 

Tableau I.4: Réactivités PCOP et MIR des quelques familles de COV (Carter, 2008; 

Derwent et al., 2010). 

Familles COV PCOP MIR 

A
lc

a
n

e
s 

Éthane 3 0.26 

Propane 9 0.46 

N-butane 18 1.08 

Isobutane 20 1.18 

N-pentane 22 1.22 

Isopentane 21 0.88 

N-hexane 20 1.14 

2-methylpentane 26 1.4 

N-heptane 15 0.97 

Octane 13 0.8 

Nonane 11 0.68 

Décane 12 0.59 

Undécane 12 0.52 

Dodécane 12 0.47 

Cyclohexane 20 1.14 

A
lc

è
n

e
s 

Éthylène 100 8.88 

1-butène 108 9.57 

Trans-2-butène 173 15.2 

1-pentene 89 7.07 
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Isoprène 173 10.48 

1,3-butadiene 120 12.45 

α-pinène 109 4.49 

β-pinène 70 3.43 

Alcynes 
Acétylène 4 0.95 

Propyne 101 6.67 

A
ro

m
a
ti

q
u

e
s 

Benzène 1 0.69 

Toluène 33 3.93 

O-xylène 79 7.58 

M-xylène 94 9.73 

P-xylène 74 5.78 

Éthylbenzène 36 2.96 

1,2,3-trimethylbenzene 125 11.94 

1,2,4-triméthylbenzene 137 8.83 

1,3,5-trimethylbenzene 141 11.75 

 

COVO 

Méthanol 8 0.66 

Acétaldéhyde 69 6.46 

Acétone 4 0.35 

Méthacroléine (MACR) 136 5.96 

Méthylvinylcétone (MEK) 18 1.45 

Formaldéhyde 78 9.59 

 

Au vu des impacts la fois sur l’ozone mais aussi la formation de l’AOS, il est 

primordial de bien identifier et quantifier les sources primaires des COV. 

 

4.3 Sources primaires des COV 

Les sources des COV sont tout aussi nombreuses que variées. Comme nous l’avions 

déjà mentionné dans les sections précédentes, les sources des COV peuvent être 

anthropiques ou naturelles. Il existe également une autre grande catégorie de source qui, 

bien que d’origine naturelle soit largement influencée par les activités humaines : les feux 

de biomasse. Ces derniers sont importants et sont responsables de 55 % des émissions 

anthropiques à l’échelle globale (Delmas et al., 2005 ; Karl et al., 2007).  

  

4.3.1 Sources anthropiques 

Les émissions globales des COV d’origine anthropique sont estimées à 142 Tg.an-1 

(Goldstein and Galbally, 2007). Les activités anthropiques expliquent la majorité des 

concentrations ambiantes en milieu urbain. Les sources majoritaires anthropiques primaires 

sont : le transport routier, le secteur résidentiel et le secteur industriel. 
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− Le transport routier  

Les COV émis par le transport routier peuvent être d’origine mobile (échappement 

et évaporation de carburant) ou fixe (fuites évaporatoires au sein de la réception, du 

stockage ou de la distribution des carburants comme les stations-services). Les activités liées 

aux sources mobiles (trafic automobile) sont liées à deux processus : la combustion 

incomplète et l’évaporation des essences.  

En plus d’émettre du CO et du CO2, la combustion peut émettre une fraction non-

oxydée comme les alcènes (éthylène, 1,3-butadiène), les alcynes et les aromatiques et une 

fraction oxydés partiellement comme les composés carbonylées, et des fraction totalement 

oxydées ou obtenues suite à plusieurs réactions chimiques (Olson et al., 2009 ; Nguyen et 

al., 2009). La nature des COV émis et la quantité émise dépendent également du type de 

véhicule utilisé : par exemple les véhicules diesels émettent majoritairement des alcènes 

tandis que les véhicules à essence émettent majoritairement des alcanes et des composés 

aromatiques (Delmas et al., 2005). En plus de la composition du carburant, plusieurs autres 

paramètres entrent en jeu comme la motorisation, la vitesse ou encore la durée du trajet. 

Les traceurs des émissions automobiles fréquemment utilisés dans la littérature sont 

l’acétylène et le benzène (Borbon et al., 2003; Hoshi et al., 2008) 

Les émissions par évaporation sont quant à elle constituées principalement d’alcanes 

à 4 et 5 atomes de carbone (butanes (iso/n) et pentanes (iso/n) (Borbon et al., 2002; 

Passant, 2002) et de composés aromatiques. Selon Borbon et al. (2002), 30% des émissions 

totales de COV sont liées aux pertes par évaporation de carburant en ville. La composition 

de ces émissions dépend également d’un certain nombre de paramètres comme la 

composition initiale du carburant, sa volatilité et de la température ambiante avec pour 

conséquence des émissions par évaporation plus importantes en été (Wang et al., 2012).  

Les émissions par la source trafic sont bien marquées dans les zones urbaines. Elles 

connaissent une importante variation temporelle avec une évolution diurne typique 

marquée par des pics d’émissions entre 7h et 10h au cours de la matinée et entre 16h et 18h 

dans l’après-midi. Ces pics correspondent aux heures de pointes du trafic (Baudic et al., 

2016; Borbon et al., 2002; Salameh et al., 2014). 

 

− Emissions industrielles 

Ce secteur regroupe une multitude d’activités diverses comme l’usage des solvants, 

les industries de papier, agro-alimentaires, matériaux et verres, la chimie ou encore la 

pétrochimie. La quantité ainsi que la nature des composés dépend du procédé mis en œuvre. 

La composition des émissions dépendra donc du type d’activité (Passant, 2002).  

En France, à l’instar des pays règlementés, les émissions industrielles ont connu une 

baisse de 60 % entre 1990 et 2015 en France (CITEPA, 2015) dues aux règlementations de 

plus en plus exigeantes, la technologie visant à utiliser des dispositifs de réductions des 

émissions des COV, l’utilisation des produits contenant de moins en moins de solvants, etc.   
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Les variations temporelles de ce secteur dépendent du rythme des activités à différents 

échelles temporelles : ainsi elles sont maximales la journée et minimales la nuit, plus intenses 

pendant les jours ouvrés que le weekend end et plus faibles pendant les congés. 

  

− Les usages domestiques 

Le secteur résidentiel regroupe plusieurs sources différentes dont les principales sont 

le chauffage domestique ou urbain, l’utilisation des solvants domestiques ou tertiaires, Les 

gaz pour la cuisson. Ces sources ne peuvent être étudiées ou analysés individuellement : 

elles sont dites surfaciques.  

La proportion de COV émis dépend de la nature du chauffage utilisé (Passant, 2002). 

Tandis que la combustion de la biomasse et du bois émettent de grandes quantités de COV 

à faible volatilité comme le naphtalène (Passant, 2002), le chauffage au gaz émet quant à lui 

majoritairement des alcanes légers à forte volatilité. Les émissions liées au chauffage sont 

aussi dépendante de la saison car elles sont plus marquées en hiver dues à leur utilisation 

accrue pendant cette période (Airparif, 2016). 

Les sources de COV liées aux à l’usage des solvants sont très diverses et de surcroit 

difficile à appréhender. Alors que les produits d’entretien ménagers émettent 

majoritairement des alcools (éthanol) et des cétones (acétone), les produits cométiques 

émettent une grande proportion d’éthanol, d’alcanes (n-heptane, n-hexane) et de composés 

aromatiques (toluène, éthylbenzène, xylènes) (Borbon et al., 2002; Guo et al., 2011). Des 

travaux récents (McDonald et al., 2018) ont montré que les émissions du secteur résidentiel 

étaient très largement sous-estimées et qu’une grande part de la diversité des COV, au-delà 

de ceux cités plus haut, n’était peu voire pas prise en compte, en particulier à l’échelle des 

villes Nord-Américaines.  

 

4.3.2 Sources naturelles 

Les sources naturelles des COV sont les océans et la végétation (Guenther, 1995; 

Broadgate et al.,  1997). Les émissions biogéniques representent 90% des emissions globales 

des COV et varient entre 760 et 1150 Tg.an-1 (Guenther, 1995 ; Kesselmeier and Staudt, 

1999).  

Selon Guenther et al. (1995), l’isoprène et les monoterpènes représentent 60% des 

émissions biogéniques. Ces derniers sont émis principalement par la végétation (99%) 

(Finlayson-Pitts and Pitts, 2000). Borbon et al. (2002) a montré que l’isoprène pouvait 

cependant être aussi émis par des sources anthropiques comme le traffic routier expliquant 

100 % de sa présence en hiver. Les emissions globales d’isoprène varient entre 503 et 660 

Tg.an-1 (A. Guenther, 1995) et proviennent essentiellement des arbres à feuilles; celles des 

monoterpenes varient entre 83 et 127 Tg.an-1 (A. Guenther, 1995) et proviennent 

essentiellement des arbres résineux et des conifères.  
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D’autres COV peuvent être émis par la végétation comme les COV oxygénés comme 

le méthanol, ainsi que les composés carbonylés (formaldéhyde, acétone et les aldéhydes de 

6 à 12 atomes de carbone (Finlayson-Pitts and Pitts, 2000; Fuentes et al., 2000; Seco et al., 

2007). Les émissions biogéniques des COVO sont estimées à 530 Tg.an-1 (A. Guenther, 

1995). 

Les émissions biogéniques varient selon les saisons : elles sont importantes en été 

dues à la photosynthèse qui se trouve à son maximum et moins importantes en hiver. En 

effet, la nature et la quantité des COV biogéniques émis dépendent de l’intensité du 

rayonnement solaire, de la température, de l’humidité foliaire, de la nature des espèces 

végétales et même du stade de maturité des plantes (Owen et al., 2002). Les COV 

biogéniques sont généralement très réactifs avec des temps de vie courts (quelques heures) 

(Atkinson, 2000; Atkinson and Arey, 2003) en raison de la présence d’insaturations. 

Nous venons de voir que les sources des COV ont des origines diverses et variés. 

Compte tenu de cette grave diversité de sources d’émission des COV, leurs caractérisation 

et quantification apparaissent comme complexe mais reste pourtant nécessaires et 

importantes car elles permettront d’instaurer des politiques efficaces de réduction des 

émissions de ces polluants (Butler et al., 2008; Vautard et al., 2003). La caractérisation d’une 

source dépend de la connaissance de plusieurs éléments : la connaissance de sa composition 

chimique et de sa variation spatiale et temporelle. L’un des moyens d’y parvenir est la mise 

en place des inventaires d’émission.  

5 Méthodes de détermination des sources d’émission des COV 

5.1 Les inventaires d’émissions 

Les inventaires d’émissions fournissent des informations qualitatives et quantitatives 

des sources d’émissions et sont utilisés en données d’entrée des modèles déterministes de 

chimie-transport. Ils estiment la quantité d’un polluant émis pour un émetteur donné, pour 

une zone géographique, durant une période donnée et sa distribution spatio-temporelle. 

L’équation fondamentale pour quantifier la plupart des émissions des polluants 

atmosphériques est exprimée par l’équation 13 :  

 

𝐸𝑖,𝑠,𝑡 = 𝐴𝑠,𝑡  ×  𝐹𝐸𝑖,𝑠                                                                   Équation 13 

 

où Ei,s,t est la quantité de polluant i de la source s pendant un temps t. As,t représente 

l’activité de la source s pendant un temps t et FEi,s est le facteur d’émission du polluant i 

par la source j.  

La quantité totale d’émission du polluant i par n sources différentes est la somme des 

émissions de chacune des sources selon l’équation 14 : 

 

𝐸𝑖,𝑡 = ∑ 𝐸𝑖,𝑠,𝑡 
𝑎=𝑛
𝑎=1                                                                    Équation 14 
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La construction d’un inventaire nécessite la prise en compte d’un certain nombre de 

facteurs notamment, les espèces à étudier, les sources d’émission, la période de référence, 

la zone d’étude, la résolution spatiale, les facteurs d’émission et les activités des sources. Ces 

dernières doivent être les plus précises possible afin d’être réalistes. 

La répartition spatiale est aussi appelée maillage et dépend de la nature de la source : 

il existe des sources ponctuelles (cheminées), les sources surfaciques (chauffage résidentiel), 

les sources linéiques (axes routiers), sources volumiques (émissions diffuses de certaines 

industries) (Seigneur, 2018). 

L’activité d’une source dépend de la nature de la source. Par exemple pour le trafic, 

routier, elle est définie en termes de kilomètres parcourues par le véhicule roulant par unité 

de temps (vehicules.km.h-1), pour les centrales électriques en production d’énergie par unité 

de temps. 

Le facteur d’émission est le socle même de l’inventaire. Il relie l’émission d’un 

composé à la grandeur de son activité. On peut l’obtenir à travers les mesures directes à la 

source, un bilan matière sur le processus d’émission ou la simulation du processus afin 

d’obtenir la spéciation chimique par exemple. Cependant les facteurs d’émissions ont des 

origines diverses et ne sont pas toujours connues.  

Il existe deux types de méthodes pour le calcul des émissions : les méthodes « bottom-

up » et « top down ». Dans la méthode « bottom-up », les émissions sont calculées 

individuellement sur une échelle spatiale plus fine que celle de l’inventaire avant d’être 

agrégées pour fournir les informations sur les émissions à une échelle spatiale et temporelle 

plus importante (François et al., 2005; Zheng et al., 2009). Cette méthode bien que plus 

fiable et plus réaliste nécessite l’utilisation d’un très grand nombre de données (Fontelle, 

2005). La méthode « top down » réalise un calcul global des émissions à l’échelle régionale 

ou nationale avant de les désagréger sur de plus fines échelles correspondant aux échelles 

de l’inventaire d’émission. Cette méthode fournit une vue d’ensemble grossière des sources 

d’émissions Elle est facile à réaliser et permet d’accéder à une résolution spatiale et 

temporelle des sources d’émissions plus rapidement. Cependant, elle est accompagnée de 

très grandes incertitudes (Fontelle, 2005). 

 

5.1.1 Prise en compte de la composition des émissions 

L’élaboration des inventaires est un travail long et onéreux, exigeant la constitution 

d’une base de données riche et détaillée. Les facteurs et la composition des émissions (ou 

spéciation) sont très nombreux et souvent méconnus. La représentation de la spéciation 

des émissions pour les COV et de leur variabilité spatiale et temporelle est un enjeu majeur 

compte tenu des réactivités variées de chaque COV. Il correspond au pourcentage massique 

des COV individuellement présents dans les émissions d’une source donnée. Tandis que 
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certaines sources ont leur composition bien renseignée comme le transport routier, d’autres 

le sont moins comme les sources résidentielles ou rares (sources industrielles). Plusieurs 

études ont établi des profils de sources dans plusieurs régions du monde : aux Etats-Unis 

(EPA SPECIATE Database), en Australie (Duffy et al., 1999), au Royaume uni (Passant, 

2002), en Chine (Liu et al., 2008), au Liban (Salameh et al., 2014), en France (Baudic et al., 

2016). Cependant, les profils de sources sont très variables d’une région à une autre car 

plusieurs paramètres doivent être pris en compte comme la nature des carburants ou la 

règlementation des véhicules dans le cas du secteur transport routier par exemple. De 

nombreuses études ont aussi trouvé de la disparité entre les profils de sources dans 

différents régions du monde soulignant ainsi la nécessité d’établir des profils de sources 

localement (Na et al., 2004; Zheng et al., 2013). 

A titre d’exemple, la Figure I.11 extraite des travaux de Huang et al. (2017) compare 

la spéciation des émissions de COV par deux inventaires de référence globaux : EDGAR 

(Emissions Database for Global Atmospheric Research) et RETRO (REanalysis of 

TROpospheric chemical composition) aux Etats Unis pour deux secteurs : le transport 

routier et la combustion domestique. La composition des émissions diffère d’un inventaire 

à un autre quel que soit le secteur d’émission, en particulier pour des familles chimiques clé 

comme les aldéhydes jusqu’à un facteur 4. Par ailleurs, l’utilisation des observations a 

montré des erreurs importantes sur les inventaires d’une différence de facteurs allant jusqu’à 

4 pour les COV à Paris (France) (Borbon et al., 2013) et de trois ordres de grandeurs à 

Abidjan (Côte d’Ivoire) (Dominutti et al., 2019). 

 

 
Figure I.11: Profil des émissions des principales familles chimiques des COV pour les 

secteurs du transport routier et de la combustion domestique pour les Etats unis (Huang et 

al., 2017. 
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5.2 Les approches source-récepteurs : une alternative aux inventaires des 

émissions 

Les modèles source-récepteurs sont de plus en plus utilisés au sein de la communauté 

scientifique afin d’identifier et de quantifier l’importance relative des sources d’émissions 

des polluants atmosphériques sur un site de mesure dit récepteur. Ce site récepteur reçoit 

les différentes masses d’air chargées en polluants émis par des sources à la fois proches mais 

parfois éloignées. Contrairement aux modèles de chimie-transport, les modèles sources-

récepteurs prennent en compte les processus de transformation, de dilution et de transport 

entre la source et le site récepteur (Hopke, 2003).  

 

5.2.1 Principe 

L’approche source-récepteur a pour fondement la conservation de la masse entre 

l’émission et le site récepteur (Hopke, 2003; Viana et al., 2008). Ce bilan de masse est utilisé 

pour identifier les différentes sources et déterminer les contributions de ces sources. Afin 

d’appliquer correctement le modèle source-récepteur, il faudrait recueillir un grand nombre 

d’échantillons ou observations (n) de plusieurs espèces chimiques m en un site récepteur. 

Chaque observation s’écrit comme la somme des contributions de chacune des sources p 

identifiées et d’une part non expliquée par le modèle :  

 

xij = ∑ g
ik
fkj + eij                                                              

p
k=1 Équation 15 

 

où xij est la concentration de l’espèce j dans l’échantillon i, fkj est la fraction massique 

de l’espèce j par la source k, gik est la contribution de la source k pour l’échantillon i, p est 

le nombre de sources ou de facteurs, eij est la partie de xij qui n’est pas expliquée par le 

modèle.  

Afin que le modèle soit validé, plusieurs contraintes doivent être respectées :  

(i) Le modèle doit être capable d’expliquer les observations : cela se traduit un 

résidu eij tendant vers 0. 

(ii) Les sources doivent obligatoirement avoir une contribution positive ou nulle 

(mais jamais de contribution négative) : gik ≥ 0 

(iii) Les concentrations des sources doivent obligatoirement être positives : fkj ≥ 0 

(iv) La somme des contributions de chaque source doit être inférieure ou égale à la 

somme totale des observations :∑ gikfkj  ≤  xij
p
k=1    

La Figure I.12 montre les différentes approches sources récepteurs. La différence 

majeure entre ces différentes approches est la connaissance préalable des sources 

d’émission des polluants et leurs champs d’applications adéquats (gaz, aérosols, etc.). Par 

exemple, l’application du modèle PMF (Positive Matrix Factorisation) (Paatero and Tapper, 

1994) et de l’ACP (Analyse en Composante Principale-PCA : Principal Component 

Analysis) (Blifford and Meeker, 1967) et UNMIX seront privilégiées lorsque peu de 
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connaissances relatives aux sources sont disponibles. Le modèle CMB (Chemical Mass 

Balance) quant à lui requiert la connaissance des profils de sources en données d’entrée. 

Ces modèles source-récepteurs ont également d’autres avantages ou limites. Le modèle 

ACP ne respecte pas la contrainte de non-négativité des sources et est donc susceptible de 

fournir des résultats négatifs qui n’ont aucun sens physique. Le modèle UNMIX est quant 

à lui très sensible aux valeurs extrêmes des observations, ce qui peut fortement affecter les 

résultats de l’analyse. Enfin le modèle PMF a l’avantage de respecter la non-négativité des 

sources et de leurs contributions et n’est pas affecté par les valeurs extrêmes. Cela fait de 

lui un outil robuste d’analyse des COV.  

 

 

 

Figure I.12 : Les différentes approches sources-récepteurs en fonction du degré de 

connaissance préalable des sources d’émissions. Les modèles statistiques sont représentés 

par des flèches en pointillés (Viana et al., 2008). 

 

5.2.2 Le modèle PMF (Positive Matrix Factorization) 

Le modèle PMF est un modèle d’analyse statistique multivarié développé par Paatero 

et Tapper (1994). Il identifie et caractérise les p sources des m espèces (aérosols, COV) 

observées n fois. Le principe général du modèle PMF est le suivant : toute matrice X (n×m) 

peut être décomposée en un produit vectoriel de deux matrices G (n × p) et F (p × m) et 

une part E (n × m) non expliquée par le modèle suivant l’équation 16 :  

 

𝑋 = 𝐹𝐺 + 𝐸                                Équation 16 

 

La matrice F représente les émissions de chaque facteur p pour les espèces m 

mesurées. Chaque facteur représente un profil de source qui doit être identifié. La matrice 
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G présente les contributions de chaque facteur p aux n observations. La résolution de 

l’équation 16 consiste à minimiser la valeur de Q(E) définie comme suit :  

 

𝑄 = ∑ ∑ (
𝑒𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗
)
2

= ∑ ∑ (
𝑥𝑖𝑗−∑ 𝑔𝑖𝑘𝑓𝑘𝑗

𝑝
𝑘=1

𝑠𝑖𝑗
)
2

            𝑚
𝑗=1

𝑛
𝑖=1

𝑚
𝑗=1

𝑛
𝑖=1 Équation 17 

 

où sij représente l’incertitude sur la mesure l’espèce i se trouvant dans l’échantillon j, 

eij est la valeur résiduelle. Dans un premier temps, la matrice G est fixée et la minimisation 

de Q(E) s’effectue par la détermination des éléments de F en utilisant la méthode des 

moindres carrés. Puis, F est fixé et les éléments de G sont obtenus en minimisant Q(E). 

Ces deux étapes se poursuivent jusqu’à ce que Q(E) converge.  

La méthodologie du model PMF sera discutée en détails dans la partie introduction 

du chapitre III.  

 

6 Conclusion, objectifs et cadre de la thèse 

Ce premier chapitre a abordé les différentes facettes de la capacité oxydante 

atmosphérique qui pilote l’oxydation des composés gazeux traces dans l’atmosphère. Nous 

avons montré l’importance d’étudier l’ozone troposphérique qui est le principal polluant 

chimique et le troisième gaz à effet de serre après le méthane et le dioxyde de carbone. 

Les niveaux et la variabilité spatiale et temporelle de l’ozone dépendent de sa 

production chimique, de sa consommation, des phénomènes de transport et de dépôt. L’un 

des enjeux majeurs des modèles aujourd’hui est notamment la représentation des émissions 

des COV, ses précurseurs principaux avec les NOx, ainsi que la chimie complexe associé à 

l’oxydation de ces derniers. Les COV ont des impacts bien au-delà de ceux conduisant à la 

formation de l’ozone : effets nocifs sur la santé des hommes, des animaux, précurseurs de 

l’aérosol organique secondaire. Bien représenter les émissions de COV fournira les 

éléments nécessaires pour atténuer leurs nombreux effets sur les êtres vivants, sur la qualité 

de l’air et sur le climat. La grande variété de leurs sources qui peuvent être anthropiques ou 

naturelles rend difficile leur quantification L’un des moyens pour parvenir à les caractériser 

est l’établissement d’inventaire d’émissions. Une des difficultés des inventaires est d’accéder 

à la spéciation des émissions en COV. En plus d’être des exercices laborieux et coûteux, les 

inventaires conduisent à de grandes incertitudes. Les approches sources-récepteurs, à partir 

des observations en COV, se sont révélées efficaces ces dernières années et sont une 

alternative pertinente aux inventaires. 

Bien quantifier les émissions ne suffit pourtant pas. En effet, il a été montré que la 

relation entre l’ozone et ses précurseurs gazeux (les COV et les NOx) n’est pas linéaire et 

que la compréhension de cette relation dans son ensemble est nécessaire pour établir des 

stratégies efficaces de réduction de l’ozone. La crise sanitaire en cours nous en rappelle 

d’une part toute la complexité. D’autre part, malgré la réduction des émissions des 
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précurseurs de l’ozone, les niveaux de ce dernier continuent d’augmenter dans certaines 

régions du globe, notamment dans des régions soumises à une pression anthropique forte 

comme le bassin de la Méditerranée et l’Afrique de l’Ouest. Ces deux régions du globe sont 

caractérisées par une urbanisation croissante, favorable aux émissions anthropiques, et un 

rayonnement solaire intense, favorable à la photochimie. Les phénomènes de pollution 

atmosphériques à l’ozone et la réactivité des COV associée restent par ailleurs difficile à 

évaluer à cause du manque cruel de données dans ces régions. 

Dans ce contexte, l’objectif de la thèse est de (1) mieux comprendre les sources des 

émissions des COV précurseurs en région source (2) mieux comprendre leur devenir et 

celui, plus largement, des photo-oxydants au cours de leur transport à partir des 

observations collectées au cours de la dernière décennie dans trois régions contrastées du 

globe : les moyennes latitudes Nord (Paris), le bassin de la Méditerranée et l’Afrique de 

l’Ouest. Cette thèse s’inscrit dans le cadre de trois programmes internationaux : 

MEGAPOLI (Megacities: Emissions, urban, regional and Global Atmospheric POLlution 

and climate effects, and Integrated tools for assessment and mitigation; 2009; 

http://megapoli.info) pour Paris, ChArMEx (Chemistry-Aerosol Mediterranean Experiment, 

2013) pour le bassin de la Méditerranée et DACCIWA Dynamics Aerosol Chemistry Cloud 

Interactions in West Africa, 2016) pour l’Afrique de l’Ouest. Ces trois programmes ont eu 

pour point commun le déploiement de la plateforme de mesure aéroportée française à bord 

de l’ATR-42 au cours des étés 2009, 2013 et 2016. 

Pour répondre à ces deux objectifs, nous nous sommes appuyées sur l’analyse des 

données d’observations de surface et aéroportées par une approche comparée. Le 

manuscrit se décline pour la suite en trois volets avec des résultats présentés sous forme 

d’articles.  

− Dans un premier volet (chapitre II), les dispositifs de mesure déployés et le cadre 

des campagnes sont présentés. 

− Dans un second volet (chapitre III), les résultats de l’évaluation des émissions des 

COV précurseurs dans la mégapole d’Istanbul, en Méditerranée orientale, sont 

rapportés. Ces résultats font l’objet d’un article publié dans le journal Atmospheric 

Chemistry and Physics Composition and variability of gaseous organic pollution in the port 

megacity of Istanbul : source attribution, emission ratios, and inventory evaluation. 

− Dans un troisième et dernier volet (chapitre IV), les résultats de l’analyse comparée 

de la photochimie au sein des panaches de pollution au travers d’une part du système 

Ozone-NOy et, d’autre part, de la réactivité des COV sont exposés. Ce troisième 

volet se décline sous la forme de deux articles qui seront prochainement soumis :  

o A comparative study of O3-NO-NO2 photochemistry in polluted plumes: insights from 

the MEGAPOLI (Paris), ChArMEx/SAFMED (West Mediterranean) and 

DACCIWA (South West Africa) aircraft campaigns et  

o Composition, sources, and reactivity of Volatile Organic Compounds (VOC) in polluted 

plumes from the airborne PTRMS: insights from the MEGAPOLI (Paris), 

http://megapoli.info/
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ChARMEx (West Mediterranean) and DACCIWA (South West Africa) aircraft 

experiments. 

 

Le manuscrit se termine par une conclusion générale et des perspectives. 
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Ce deuxième chapitre présente les dispositifs de mesure ayant permis la collecte des 

observations utilisées dans ces travaux de thèse, principalement pour la mesure des 

composés gazeux traces, et les différents programmes dans lesquels ces dispositifs ont été 

déployés : MEGAPOLI, ChArMEx/SAFMED et DACCIWA. Ces dispositifs de mesure 

ont été principalement déployés sur la plateforme de mesure aéroportée de l’ATR-42, 

l’avion de recherche opéré par Safire, le Service des Avions Français Instrumentés pour la 

Recherche en Environnement. 

1 Les dispositifs de mesure des gaz traces 

1.1 Les grands principes de la mesure des COV 

La mesure des COV est souvent complexe compte tenu de leur très grande diversité 

en termes de familles chimiques, de sources, de réactivité chimique et de rapports de 

mélange. Par conséquent, il existe plusieurs techniques de mesure, souvent 

complémentaires, selon la nature des COV et des moyens à disposition. Les méthodes se 

divisent en deux grandes catégories : les mesures en continu dites « on-line » et les mesures 

nécessitant le prélèvement des échantillons in situ sur des supports adaptés suivies d’une 

analyse au laboratoire dites « off-line ». 

 

1.1.1 Mesure « on-line » 

A ce jour, il existe différentes techniques de mesures « on-line », les deux principales 

étant : la chromatographie en phase gazeuse (CPG) (James and Martin, 1952) et par 

spectrométrie de masse à transfert de protons (PTR-MS) (Hansel et al., 1995; Badjagbo et 

al., 2007).  

 

    Mesure on-line par CPG 

La mesure par chromatographie en phase gazeuse (CPG) permet la séparation des 

différents COV en fonction de leur affinité avec la phase stationnaire de la colonne 

chromatographique. La chaine d’analyse comprend généralement 3 étapes (cf. Figure II.1) 

qui sont : (i) l’échantillonnage au moyen d’un pré-concentrateur qui sert à piéger les COV ; 

(ii) l’injection et le passage de l’échantillon dans la colonne après désorption thermique 

permettant la séparation des composés étudiés; (iii) l’identification et la quantification des 

COV grâce au détecteur placé au bout de la chaine chromatographique. Le détecteur peut 

être à ionisation de Flamme (FID), à spectrométrie de masse (MS) ou encore à Photo-

Ionisation (PID). 
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Figure II.1: Exemple de chaine d’analyse par chromatographie en phase gazeuse avec une double 

colonne (on-line). TD : Thermo-désorption, MFC : régulateur de débit massique, GC: 

Chromatographie en phase gazeuse, FID : Flame ionization detector) (source : (Qin et al., 2007) 

 

Ce dispositif permet la mesure des concentrations des COV avec des limites de 

détection faibles (5 à 10 ppt) ainsi que la séparation des composés avec une détection 

spécifique contrairement au PTRMS. Cela le rend parfaitement adapté pour les études en 

milieu rural de fond, urbain ou industriel (Badol et al., 2004).  

La CPG permet la mesure d’un large spectre de COV depuis les hydrocarbonés aux 

composés les plus polaires. Cependant, l’analyse chromatographique en phase gazeuse est 

longtemps restée incompatible avec la présence de l’eau dans les échantillons qui pouvait 

entrainer la formation de bouchons de glace dans le piège dû au système de refroidissement 

(Ras et al., 2009). Pour pallier ce problème, des systèmes de séchage (i.e. membrane Nafion) 

ont été utilisés. Cependant, ces derniers entrainaient la perte des composés oxygénés. Des 

avancées récentes (nouveaux adsorbants, meilleure optimisation des systèmes de séchage) 

permettent de nos jours, la mesure des COV oxygénés sans aucune perte (Roukos et al.,  

2009). 

Cependant, cette technique de mesure peut souvent s’avérer volumineuse (donc peu 

transportable), coûteuse et contraignante. De plus, elle nécessite l’usage de gaz (air zéro, 

hélium dihydrogène) souvent contenus dans des bouteilles comprimées dont la sécurité 

peut être problématique. Toutefois, elle est mise en place dans plusieurs études en raison 

de sa sensibilité, de sa spécificité et de sa robustesse ( Borbon et al., 2002; Gaimoz et al., 

2011; Ait-Helal et al., 2014; Salameh et al., 2014; Baudic et al.,  2016). En parallèle, cela a 

conduit au développement de systèmes de CPG commerciaux comme ceux de la société 

Chromatotech décrits dans (Gaimoz et al., 2011) avec un déploiement plus flexible et qui  

ont été déployés pendant la campagne TRANSEMED à Istanbul (cf. chapitre III).  

 

    Mesure on-line par PTR-MS 

Le PTR-MS (Proton Transfer Reaction-Mass Spectrometry) (Lindinger et al., 1998a, 

1998b) est un instrument analytique sensible (10-100 ppt) à haute résolution temporelle (de 

la minute à la seconde) qui permet la quantification en temps réel d’un très grand nombre 
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de COV dans l’air. Il a été développé par Lindinger en 1997 et commercialisé ensuite par la 

société IONICON Analytik (Innsbruk, Autriche). C’est un spectromètre de masse dont le 

principe repose sur l’ionisation chimique des composés d’intérêt. L’instrument comprend 

quatre parties principales (Figure II.2) : 

1. Une source d’ions permettant la formation des protons H3O+ 

2. Une chambre réactionnelle (drift tube) dans laquelle a lieu la réaction 

d’ionisation des COV 

3. Un quadripôle (Quadripole Mass Spectrometer (QMS)) qui permet de séparer 

les COV en fonction de leurs masses molaires 

4. Un détecteur multiplicateur d’électrons (Secondary Electron Multiplier (SEM)) 

qui convertit le signal ionique en signal électrique. 

 

 

Figure II.2: Représentation schématique du PTR-MS (source : ionicon Analytic) 

 

Dans la source d’ionisation du PTRMS (1), la vapeur d’eau injectée génère à travers 

une décharge électrique des ions H3O+. Cependant, d’autres ions secondaires ou impuretés 

peuvent également être formés (clusters d’eau de premier ou second ordre). Puis les ions 

H3O+ sont dirigés dans la chambre réactionnelle dans laquelle ils réagissent avec les COV 

à analyser à la suite d’une seconde décharge électrique (2). Seuls les COV ayant une affinité 

protonique supérieure à celle de l’eau peuvent réagir avec H3O+ suivant la réaction R2.1 : 

 

𝐻3𝑂
+ + 𝐶𝑂𝑉 →  𝐻2𝑂 + 𝐶𝑂𝑉𝐻

+                         𝑅2.1 

 

Les molécules protonées sont ensuite extraites via une pompe turbo-moléculaire, puis 

injectées dans le quadripôle (3) dans lequel les COV sont séparés en fonction de leur rapport 

masse sur charge (m/z). Elles sont ensuite analysées après leur séparation par un détecteur 

SEM (4). 
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Le PTRMS permet de détecter les traces de COV avec un temps de réponse très court 

de l’ordre de la seconde. Son temps de mesure rapide le rend adapté à la mesure aéroportée. 

Cependant, malgré la performance de cet appareil en air sec, il peut montrer des 

interférences avec l’humidité en rendant la mesure des composés ayant une affinité 

protonique proche de l’eau très difficile (i.e. formaldéhyde). Puisque le PTRMS permet 

d’analyser et de quantifier les COV à travers leur masse moléculaire +1, il ne peut donc pas 

dissocier les isomères ainsi que les COV ayant la même masse. Par conséquent, plusieurs 

composés peuvent interférer sur une même masse. Pour pallier ce problème, le couplage 

GC-PTR-MS est utilisé pour identifier les isotopes (Warneke et al., 2003). Le PTRMS a été 

utilisé dans plusieurs études partout dans le monde (Baudic et al., 2016; Borbon et al., 2013; 

Gaimoz et al., 2011). 

 

1.1.2 Mesure « off-line »  

 

Les techniques off-line reposent sur le prélèvement des échantillons sur différents 

supports avant leur analyse au laboratoire. Différentes techniques et différents supports 

peuvent être utilisés pour le prélèvement des échantillons.  

 

    Méthodes de prélèvement 

L’échantillonnage peut se faire dans les conteneurs métalliques comme les canisters, 

des ampoules en verres, ou des sacs en Téflon. Ces techniques ont l’avantage de pouvoir 

conserver l’ensemble des composés échantillonnés mais nécessite que les teneurs de ces 

composés soient suffisamment élevés afin d’être détecté ultérieurement. L’échantillonnage 

peut également se faire par préconcentration. Cette technique permet la mesure des 

composés à l’état de trace (5 ppt).  

Deux méthodes de pré-concentration des COV, basées sur des modes de piégeage 

différents, sont couramment utilisées : 

− L'absorption dans un solvant par barbotage (Farmer et al., 1982) 

Cette technique consiste à faire barboter l’atmosphère à analyser dans une série de 

solutions. Elle ne conduit cependant qu'à une récupération souvent partielle des composés 

dissous. De plus, sa mise en œuvre se prête mal à une utilisation dans des conditions 

difficiles (campagnes de mesures sur le terrain, par exemple).  

 

− L'adsorption sur un support solide (West et al., 1958) 

Cette technique est souvent utilisée pour l’échantillonnage des COV à l’état de trace 

dans des atmosphères de types différents. Sa mise en œuvre est simple et présente un 

moindre coût. Le principe de cette méthode est le suivant : le volume d'air à analyser est 

aspiré au moyen d'une pompe au travers d’une cartouche en verre ou en acier remplie 

d'adsorbant. Le piégeage des molécules sur le support solide met alors en jeu des 
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phénomènes d'adsorption soit physique (physisorption), les forces attractives étant celles 

de Van der Waals ; soit chimique (chimisorption), les forces attractives étant alors celles 

mises en jeu lors d’une réaction chimique. Dans le cas de la physisorption, on a une 

adsorption non sélective d’autant plus efficace que la température est abaissée, tandis que 

pour la chimisorption, l’adsorption est sélective. La restitution des composés adsorbés pour 

l'analyse peut se faire soit par extraction par solvant ou par extraction thermique selon le 

type d’adsorbant solide utilisé. 

Les performances du système (efficacité d'adsorption et de désorption) vont 

dépendre : 

− De la nature et des propriétés physico-chimiques des composés étudiés : polarité, 

polarisabilité, volatilité, fonctionnalité, point d'ébullition, 

− De la nature et des propriétés physico-chimiques de l'adsorbant : polarité, 

fonctionnalité, porosité, surface spécifique, granulométrie, inertie chimique, 

− De la température et de l'humidité relative du milieu, 

− Des conditions de prélèvements (débit et durée, concentration des composés). 

  

Il existe plusieurs types d’adsorbants solides spécifiques pour une catégorie de 

composés : noirs de carbone graphités (Carbotrap, Carbopack), adsorbants non poreux, et 

les polymères carbonés en forme de tamis moléculaires (Carbosieve, Carboxen, 

Carbosphère, Ambersorb). Un adsorbant est idéal lorsqu’il est capable de piéger 

efficacement les composés ciblés en tenant compte des caractéristiques du milieu 

(concentration des composés, humidité, température) ainsi que les libérer lors de la 

désorption. La nature de l’adsorbant utilisé dépend de la nature des espèces ainsi que les 

conditions de mesure.  Pour la mesure d’une grande variété de composés, il est nécessaire 

d’utiliser des cartouches avec plusieurs couches successives d’adsorbants avec des capacités 

différentes (Ras et al., 2009). 

La thermodésorption comme l'extraction par solvant sont applicables pour ces 

supports. Les noirs de carbone graphités conviennent pour le prélèvement d'une large 

gamme de composés organiques de C2 à C14 dont les composés polaires. Les tamis 

moléculaires sont essentiellement utilisés pour collecter les composés de petite taille. Ils 

sont de nature hydrophobe mais ce caractère n'est pas très marqué et ils ont tendance à 

retenir l'eau. Des cartouches composées de plusieurs de ces adsorbants peuvent également 

être employées. 

Depuis les années 1970, plusieurs polymères ont été élaborés comme support de 

prélèvement. Certains étaient même utilisés comme phase stationnaire chromatographique. 

Ces supports sont moins polaires que les adsorbants inorganiques, ils piègent moins 

facilement l'eau, ce qui permet de prélever des volumes d'air plus importants. Parmi ces 

polymères, le Tenax est un adsorbant très utilisé. Il présente une stabilité thermique lors de 

la désorption plus importante que celle des autres phases. De plus, il est hydrophobe et 
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possède une performance de piégeage satisfaisante pour une gamme étendue 

d'hydrocarbures.  

Le type d’analyse des échantillons dépend de la nature de l’adsorbant et des composés 

ciblés qui peut être soit une extraction via un solvant suivie d’une analyse par 

chromatographie gazeuse ou liquide, soit une thermodésorption couplée à analyse en 

chromatographie gazeuse.  

Durant les campagnes sur lesquelles s’appuient ces travaux de thèse, les instruments 

de mesure déployés pour la mesure des COV ont fait appel à l’ensemble de ces techniques 

on-line et off-line complémentaires : un PTR-MS haute sensibilité et des GC-FID associés 

à des prélèvements sur tubes d’adsorbants et des canisters. 

 

1.2 La plateforme de mesure aéroportée des composés gazeux traces 

Le dispositif de mesure aéroporté à bord de l’ATR 42 a permis de recueillir une grande 

partie des données utilisées pendant cette thèse. L’ATR-42 était équipé avec des instruments 

sophistiqués fournis par des partenaires des projets et l’équipe Safire. Ces instruments 

permettaient entre autres la mesure des COV par PTRMS et par fluorescence UV et la 

mesure d’autres composés gazeux traces : le monoxyde de carbone (CO), les oxydes d’azote 

(NOy) et l’ozone (O3). D’autres paramètres météorologiques comme la température, la 

pression, l’humidité, les vitesses et direction du vent et les paramètres de rayonnement 

comme la fréquence de photolyse J(NO2) ont également été mesurés. Nous allons ci-après 

décrire l’instrumentation dédiée à la mesure aéroportée des composés gazeux traces. 

1.2.1 Le PTR-MS à bord de l’ATR-42 pour la mesure des COV 

Au début des années 2010, un PTRMS a été acquis par quatre laboratoires franciliens. 

L’un de ses laboratoires, le LISA (Laboratoire Interuniversitaire des Systèmes 

Atmosphériques) a eu en charge l’avionisation de cet instrument en collaboration avec la 

société Ionicon. Sa mise en œuvre est décrite dans Borbon et al. (2013). Une illustration est 

proposée dans la Figure II.3. 

Figure II.3: Le PTR-MS à bord de l’ATR-42 (gauche) et le schéma fluidique à bord (droite) extrait 

de Borbon et al. (2013). 
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En amont du PTRMS, une ligne d’échantillonnage avec deux vannes multipositions à 

3 et 4 voies permet plusieurs modes de mesure dont un mode « air ambiant », un mode 

« cabine » et un mode « background » ; ce dernier permettant de mesurer le bruit de fond 

instrumental, grandeur clé, déduite des signaux ambiants pour la quantification des 

concentrations. Le mode « cabine » permet de mesurer l’air de la cabine. Ce mode est plus 

particulièrement utilisé au moment du décollage de l’avion : l’air passe alors par le catalyseur 

chauffé à 250°C. Une des contraintes de la mesure aéroportée est la compensation en 

pression avec l’altitude. Des tests au laboratoire avaient montré en amont que l’instrument 

était capable à son débit de 75 mL.min-1 jusqu’à 600 hPa, valeur seuil compatible avec les 

vols de couche limite. Un bilan des performances de l’instrument est proposé dans le 

troisième article (cf. chapitre IV). 

Le Tableau II.1 reporte les masses protonées majeures détectées par le PTRMS 

aéroportée traceurs des processus d’émission primaires et secondaires de nature 

anthropique et biogénique. Les interférents connus sont également reportés. 

Tableau II.1: Liste des COV mesurés par le PTR-MS durant les 3 campagnes de mesure 

MEGAPOLI, SAFMED et DACCIWA. 

Masse protonée 
m/z 

COV Interférences connues (Yuan et al., 
2017) en air ambiant 

33 Méthanol  

42 Acétonitrile  

45 Acétaldéhyde  

59 Acétone Propanal 

63 Sulfure de diméthyle (DMS) Acétaldéhyde avec cluster de l’eau 

69 Isoprène Furane, fragments du 2-methyl-buten-2-
ol (MBO) et du cyclohexane 

71 Méthacroléine + Méthyl vinyl cétone 
(MACR+MVK) 

Crotonaldéhyde, ISOPOOH 

73 Méthyl ethyl ketone (MEK) Butanal, méthylglyoxal, acide acrylique 

79 Benzène  

93 Toluène  

107 C8 aromatiques Benzaldéhyde 

121 C9 aromatiques Tolualdéhyde dans feux de biomasses 

137 Monoterpènes  

 

1.2.2 Les autres instruments de mesure des composés gazeux traces 

Un récapitulatif des instruments de mesure des composés gazeux traces utilisés lors 

des campagnes de mesure aéroportées MEGAPOLI, SAFMED et DACCIWA a été 

reporté dans le Tableau II.2 en incluant le PTRMS décrit plus haut. Parmi ces instruments, 
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nous avons choisi de décrire l’instrument MONA (Measurement Of Nitrogen on Aircraft) 

qui a permis la mesure des composés azotés pendant les campagnes MEGAPOLI et 

SAFMED. C’est un prototype unique développé au LISA avec le soutien de la Division 

Technique de l’INSU. Pour les autres instruments, les grands principes de leur mesure 

seront décrits dans le deuxième article. 

Tableau II.2: Principaux instruments de mesure des composés gazeux d’intérêt utilisés à bord de 

l’ATR-42 pour les campagnes MEGAPOLI, SAFMED et DACCIWA. 

Espèces Instrument Résolution Programmes 

Ozone (O3) 

Mozart (absorption UV- TEI 49 C) 
(LD : 2 ppbv) 

4 s 
MEGAPOLI 

SAFMED 

TE49 i (absorption UV) (LD : 1 
ppbv) 

1 s DACCIWA 

Monoxyde de 
carbone (CO) 

Mozart (absorption IR)- TEI 48CTL 
(LD : 10 ppbv) 

4 s 
MEGAPOLI 

SAFMED 

Picarro (CRDS) 

(LD : 1 ppbv) 
1s DACCIWA 

Oxydes d’azote 
NO/NO2/NOy 

MONA (O3 chemilunescence) 

(LD : 10 pptv)  
30 s 

MEGAPOLI 
SAFMED 

Chemilunescence TEi42C 

(LD : 0.5 ppbv) 
30s DACCIWA 

(O)VOC 
Ionicon (PTR-MS avionisé) 

(LD<350 ppt) 
1 min 

MEGAPOLI 

SAFMED-
TRANSEMED 

DACCIWA 

Formaldéhyde 
(HCHO) 

AEROLASER 4021 (Fluorescence 
UV) (LD : 0.1 ppbv) 

5 min 
SAFMED 

DACCIWA 

 

Le système d’asservissement du prélèvement par MONA (Figure II.4) permet à 

l’instrument de fonctionner sans être affecté par les variations de pressions liées aux 

variations d’altitudes, ce qui le rend idéal pour les mesures aéroportées. Cet instrument est 

composé de trois analyseurs commerciaux similaires : CLD780TR (ECO-PHYSICS®) qui 

sont basés sur la chimiluminescence de l'ozone et permettent de mesurer les concentrations 

de NO à des niveaux faibles autour du ppt (DL = 10ppt). La chimiluminescence provient 

de la réaction de NO avec l’O3 en excès selon le schéma réactionnel suivant :  

 

NO + 𝑂3  →  𝑁𝑂2
∗ + 𝑂2                   𝑅2.1 

𝑁𝑂2
∗ → 𝑁𝑂2 + ℎ𝑣                            𝑅2.2 
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où * montre l’état excité. 

 

a) 

b) 

Figure II.4: a) Instrument MONA développé au LISA et avec la DT-INSU.  b) MONA à bord de 

l’ATR-42. 

 

L'air est prélevé par une pompe à vide à un débit de 9L.min-1 (3L.min-1 pour chaque 

analyseur). Le débit de chaque analyseur est contrôlé par un orifice critique et un système 

de contrôle de la pression du flux entrant. De plus, un débit de dioxygène (O2) de 

330 mL.min-1, utilisant des bouteilles d'O2 pur (Alphagaz 1), permet la génération d'ozone 

dans chaque analyseur. Enfin, de l'air purifié (air pompé passant au travers de trois 



Chapitre II : Méthodes de mesures - Cadre programmatique 

 

84 

 

cartouches contenant de la driérite®, du purafil® et du charbon de bois) est injecté dans le 

système d'analyse avant le décollage et l'atterrissage pour éviter toute contamination. 

Pour la mesure des concentrations de NO2, l'air prélevé passe par un convertisseur 

photolytique (Blue light converter- MetAir®) pour le transformer en NO. Les mesures de 

NOy sont effectuées à l'aide d'une autre ligne d'échantillonnage : celle-ci est chauffée pour 

éviter toute perte d'acide nitrique. Ensuite, l'air prélevé passe dans un convertisseur en or 

(tube Inox de 8mm recouvert d'or) chauffé à 200°C avec du dihydrogène (H2) comme 

réactif pour convertir les espèces azotées en NO. Le H2 est généré à un débit de 0.5mL.min-

1 grâce à un réservoir d'hydrure chauffé. 

Les calibrations des trois analyseurs sont effectuées avant et après chaque vol en 

utilisant un mélange standard NO/Air de 8 ppm (Crystal, Air Liquide à ± 2%) et une 

bouteille d'air propre (Alphagaz 1, air zéro à 99,999% Air Liquide) utilisée pour diluer les 

concentrations de NO (8 ml.min-1 pour le NO, et 10 L.min-1 pour l'air zéro, ce qui conduit 

à une concentration de NO pour la calibration à 6 ppbv). Le titrage en phase gazeuse (TPG) 

est utilisé pour calibrer le NO2. Le principe du TPG est basé sur la réaction rapide en phase 

gazeuse entre NO et O3 qui produit des quantités stœchiométriques de NO2. Si les 

concentrations initiales et finales de NO pour cette réaction sont connues, la concentration 

résultante de NO2 peut être déterminée. L'ozone est ajouté à l'excès de NO dans un système 

de calibration dynamique, et le canal NO de l'analyseur chimiluminescent détecte les 

changements de concentration en NO. Après l'ajout de l’O3, la diminution observée de la 

concentration de NO est équivalente à la concentration de NO2 produite. Le NO2 produit 

est utilisé pour calibrer les analyseurs NO2 et NOy. L'incertitude de mesure du NO a été 

estimée à 10% et celle du NO2 et du NOy à 20%. 

2 Les campagnes de mesure 

2.1 Le projet MEGAPOLI en région parisienne 

2.1.1 Contexte scientifique et objectifs du projet MEGAPOLI 

Aux jours d’aujourd’hui, une grande partie de la population mondiale vit dans des 

villes. Selon un rapport des Nations Unies, 55.3 % de la population mondiale se trouve 

dans les zones urbaines. Ce chiffre est amené à croitre et passera à 60.4 % en 2030 (United 

Nations, 2018). Selon ce même rapport, 48 villes dans le monde avaient une population de 

5 à 10 millions d’habitants en 2018 contre 66 en 2030. En 2018, 33 villes possédaient une 

population de plus de 10 millions d’habitants et passera à 43 en 2030 (Figure II.5). Ces villes 

avec une population de plus de 10 millions d’habitants sont connues sous le nom de 

mégapoles ou mégacités même si aucune définition formelle n’existe jusqu’à ce jour. 

Actuellement 6.7 % de la population mondiale vit dans ces mégapoles contre 8.8% en 2030.  
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Figure II.5: Mégapoles dans le monde en 2018 et 2030 (Unesco, 2021). 

 

Cette tendance mondiale à l’urbanisation a pour conséquence l’augmentation des 

émissions anthropiques qui favorise l’émission de composés gazeux et particulaires et 

entraine des impacts sanitaires et environnementaux en dégradant la qualité de l’air et le 

climat à des échelles locales, régionales voire globales. Les mégapoles, en particulier, sont 

les sièges de fortes émissions de polluants gazeux et particulaires (Baldasano et al., 2003; 

Molina et al., 2007) pouvant largement dépasser les normes de la qualité de l’air (Baldasano 

et al., 2003). Une fois émis dans l’atmosphère, ces polluants primaires subissent des 

transports et des transformations chimiques aboutissant à la formation de polluants 

secondaires comme l’ozone et les aérosols organiques secondaires (AOS) dans les panaches 

comme décrit dans le chapitre I (section 4).  

Dans ce contexte, le projet MEGAPOLI (Megacities : emissions, urban, regional and 

global atmospheric pollution and climate effects and integrated tool for assessment and 

mitigation ; http://megapoli.info) a vu le jour en octobre 2008. Ce projet poursuivait trois 

objectifs principaux :  

• Objectif 1 : Améliorer les connaissances des impacts des mégapoles sur la qualité 

de l’air et la composition chimique atmosphérique à des échelles locales, régionales 

et globales.  

• Objectif 2 : Quantifier les rétroactions entre les émissions des mégapoles, la qualité 

de l’air, le climat locale et régionale et le changement climatique globale.  

• Objectif 3 : Développer et mettre en place des outils de modélisation intégrés 

améliorés pour évaluer l’impact de la qualité de l’air des mégacités sur la qualité de 

l’air régionale et globale et sur le climat ; Evaluer et élaborer les stratégies de 

réductions des émissions.  

Mes travaux de thèse s’inscrivent dans le cadre de l’Objectif 1 qui abordait notamment 

les deux questions scientifiques (Q) suivantes :  

http://megapoli.info/
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− Q1 : Comment les mégapoles affectent-elles la qualité de l’air régionale et 

globale ? Quel est le degré d’influence des polluants majeurs (ozone, matière 

particulaire, etc.) ? 

− Q2 : Quelles sont les transformations majeures physiques et chimiques subies 

par les polluants au sein des panaches des mégapoles et lorsqu’ils sont transportés loin 

de ces derniers ? Quel est le devenir des aérosols et des COV en particulier ?  

Pour répondre à ces questions, des campagnes de mesure intensives ont été mises en 

place pour quantifier les niveaux des aérosols et des polluants gazeux (y compris les 

précurseurs d’aérosols gazeux) et leur évolution au sein du panache urbain de la mégapole 

parisienne. Ces campagnes ont combiné des mesures au sol et des mesures aéroportées. 

L’agglomération parisienne a été choisie pour deux raisons principales : (i) sa population de 

plus de 11.6 millions d’habitants (20 % de la population française) faisant d’elle l’une des 

mégapoles les plus peuplées d’Europe (Figure II.5). Elle représente donc une source 

importante de pollution anthropique. (ii) Elle est entourée de zones rurales et présente donc 

une situation géographique favorable. 

Pour la suite, je me focaliserai sur la campagne aéroportée puisque l’analyse des 

données a porté exclusivement sur les données aéroportées de l’été 2009.  

  

2.1.2 Campagne de mesure aéroportée  

La campagne de mesure estivale aéroportée du projet a eu lieu du 1er au 31 juillet 2009 

avec l’ATR-42. Cette campagne était complémentaire d’un large dispositif instrumental au 

sol sur trois sites de mesure urbain, périurbain et de fond et décrit dans (Ait-Helal et al., 

2014; Michoud et al., 2015). L’avion était basé au Nord-Ouest de Paris, à l’aéroport de 

Cergy-Pontoise.  

La campagne de mesure aéroportée de l’été 2009 avait 3 objectifs principaux : (i) : 

décrire la formation de l’AOS au sein du panache de l’agglomération parisienne, (ii) : dériver 

les cinétiques de la formation de l’AOS en fonctions de ses précurseurs (COV anthropiques 

et biogéniques) ainsi que l’évolution de la composition chimique et la formation d’oxydants 

dans les panaches sous différentes conditions environnementales (météorologie et degré 

d’oxydation.), (iii) : évaluer l’impact des processus de vieillissement de l’aérosol sur ses 

propriétés optiques et hygroscopiques.  

Afin de répondre aux différents objectifs, des vols d’exploration du panache sous le 

vent de l’agglomération parisienne ont été réalisés. Les secteurs choisis des vols étaient 

dictés par l’analyse préalable du régime de vents en place. A l’exception du sondage vertical, 

les vols étaient effectués dans la couche limite atmosphérique, généralement en dessous de 

1000 m (cf. chapitre IV). Chaque vol débutait par un cercle complet à une distance de 

50 km du centre de Paris, suivi de plusieurs transects perpendiculaires au déplacement du 

panache (explorations dites en peigne) à distance croissante de la zone urbaine (Freney et al., 

2014; Borbon et al., 2013) (Figure II.6). Un sondage vertical était systématiquement réalisé 

à la fin de chaque vol jusqu’à 3 et 4 km d’altitude. L’autonomie de l’avion étant de 3.5 h 



Chapitre II : Méthodes de mesures - Cadre programmatique 

 

87 

 

environ, 4 transects ont été réalisés avec une distance maximale de 200 km du centre de 

Paris. Les vols étaient réalisés en début d’après-midi lorsque les conditions étaient à la fois 

favorables à la photochimie et au mélange homogène dans la couche limite atmosphérique. 

Un total de 11 vols dans 4 secteurs différents (ont été réalisés et répartis comme suit : 4 

vols dans le secteur Est, 4 vols dans le secteur Nord, 2 vols dans le secteur Nord-Est et un 

vol dans le secteur Sud-est (Figure II.6). 

 

Figure II.6: Trajectoire des vols durant la campagne de mesure aéroportée de l’été 2009 du projet 

MEGAPOLI. 

 

Le Tableau II.3 fait le bilan des vols aéroportés de l’été 2009 en renseignant les 

numéros de vol, les périodes de vol, les secteurs de vols ainsi que les niveaux de pollution 

en ozone. Durant ces vols, les niveaux de pollution de l’ozone variaient de faible (secteur 

Est) à élevé (Sud-Ouest). 
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Tableau II.3: Horaires de décollage, d’atterrissage de l’avion, zone survolée par l’avion et le Niveau 

de pollution de l’ozone pendant la campagne de mesure aéroporté MEGAPOLI 2009. 

N° vol Date Temps de vol Secteur Ozone (ppb) 

25 01/07/2009 11 : 39 - 15 : 27 Sud-Ouest 
73.6 - Très 
important 

26 09/07/2009 11 :22 - 15 : 06 Est 39.7 - Modéré 

27 10/07/2009 11 : 08 – 14 : 58 Est 39.3 - Modéré 

28 13/07/2009 11 :14 – 15 : 16 Nord 44.3 - Important 

29 15/07/2009 11 : 58 – 15 : 39 Nord-Est 40.1 - modéré 

30 16/07/2009 11 :58 – 15 : 21 Nord 52.5 - Important 

31 20/07/2009 11 :58 – 15 : 41 Est 38.8 - modéré 

32 21/07/2009 11 :04 – 14 : 47 Nord 60.1 - Important 

33 25/07/2009 16 : 10 – 17 : 13 Est 31.1 - Bas 

35 28/07/2009 15 : 00 – 18 : 50 Nord-Est 47.6 - Important 

36 29/07/2009 11 : 40 – 15 : 23 Nord 52.5 - Important 

 

2.2 Le projet ChArMEx en Méditerranée 

2.2.1 Contexte et objectifs du projet ChArMEx 

Le Bassin de la Méditerranée est une région du globe soumise à de fortes pressions 

anthropiques et environnementales. En effet, l’air est plus pollué dans le Bassin de la 

Méditerranée que dans certaines villes d’Europe. Ce bassin est caractérisée par des pics de 

pollutions gazeuses et particulaires dues non seulement aux activités anthropiques des 

centaines de millions de riverains mais aussi à l’importation depuis les continents 

limitrophes (Europe au Nord et l’Afrique au Sud) des émissions biogéniques et 

continentales (Lelieveld et al., 2002) ou encore des feux très fréquents en période estivale 

(Majdi et al., 2019). Des travaux récents ont par exemple montré les contributions des 

émissions depuis la France, l’Italie et l’Europe de l’Est aux concentrations de fond en COV 

du bassin occidental. Les aérosols désertiques peuvent être par ailleurs transportés du 

Sahara (Nord de l’Afrique (Pey et al., 2013)). En plus d’être l’émetteur et le récepteur de 

toutes ces pollutions gazeuses et particulaires, le bassin de la méditerranée est, par son 

climat, soumis à des conditions de température et d’ensoleillement et une topographie 

particulière (i.e. collines et chaînes montagneuses) propices au développement de la 

pollution photochimique et à l’accumulation des polluants  (Monks et al., 2009). L’ensemble 

de ces caractéristiques est schématisé sur la Figure II.7. La région de la méditerranée est 

reconnue comme très sensible au réchauffement climatique et a été même qualifiée de hot-

spot par les experts scientifiques qui prédisent un réchauffement et un assèchement plus 

marquée dans cette région au 21ème siècle (Giorgi, 2006; Lelieveld et al., 2014). Enfin, le 

bassin méditerranéen présente un contraste marqué entre ses parties occidentale et 

orientale. Avec une croissance démographique considérable, le bassin oriental en particulier 

est soumis aux impacts du changement climatique et des chaleurs plus accrues que dans les 

autres régions de la méditerranée. Les niveaux de la qualité de l’air de l’ozone et des aérosols 

dépassent largement les limites fixés dans cette région (Afif et al., 2009; Kanakidou et al., 
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2011; Massoud et al., 2011). Waked et Afif (2012) ont montré que les émissions des NOx 

et CO ont augmenté d’un rapport 1.5 à 2.8 respectivement dans les pays du Bassin de la 

Méditerranée de l’Est entre 2000 et 2005 due à l’augmentation de l’utilisation des 

carburants. Deux grandes mégapoles se situent dans le Bassin de la méditerranée : La 

mégapole d’Istanbul (13.8 d’habitants) et le Caire (16 millions d’habitants). De plus, de 

grandes incertitudes demeurent sur les émissions anthropiques de polluants gazeux et 

particulaires dans cette région. 

 

Figure II.7: Représentation des sources d’émissions de polluants d’origine anthropiques et 

naturelles dans le Bassin de la Méditerranée (source : ChArMEx book, chapitre I). 

 

C’est dans ce  contexte d’enjeux environnementaux forts et d’un manque de données 

criant sur cette région du globe que le programme ChArMEx (Chemistry Aerosol 

Mediterranean Experiment) a vu le jour (Dulac, 2014). Ce programme a eu comme objectif 

principal de mieux comprendre et évaluer les sources et les processus de transformation et 

de transport des polluants gazeux et particulaires dans le Bassin de la Méditerranée. Le 

programme ChArMEx fait partie du méta-programme MISTRAL (Mediterranean 

Integrated Studies at Regional and local scales). Le projet est divisé en différentes 

composantes (ou sister project) avec, chacune, des objectifs ciblés. Je m’attacherai à 

développer par la suite deux d’entre elles sur lesquelles s’appuient mes travaux : 

− TRANSEMED (TRANSport, Emissions and Mitigation in the East Mediterranean) 

− SAFMED (Secondary Aerosol Formation on the MEDiterranean) 
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Afin de répondre aux objectifs du programme ChArMEx, de nouveaux observatoires 

ont été créés (en particulier dans le Bassin de la Méditerranée de l’Ouest) et d’autres déjà 

mis en place ont été renforcés. Ces observatoires avaient pour but de mieux suivre sur le 

long terme l’évolution de la composition chimique atmosphérique. En plus de ces 

observatoires des campagnes de mesures intensives ont été aussi organisés en été (saison 

de pics de pollution). 

 

2.2.2 La composante TRANSEMED 

    Cadre général 

La composante TRANSEMED de ChArMEx, initiée en 2010, a pour objectif 

d’évaluer l’état de la pollution atmosphérique d’origine organique aux échelles urbaines 

représentatives des villes du Bassin de la Méditerranée de l’Est à travers : (i) l’évaluation de 

la composition atmosphérique, l’identification des sources d’émission et l’estimation de 

leurs contributions aux concentrations observées, (iii) l’évaluation des inventaires 

d’émission anthropiques. Les zones urbaines ciblées ont été : Beyrouth (Liban) en 2010 et 

2011 (Salameh et al., 2017, 2015), Istanbul (Turquie) en 2014 (Thera et al., 2019), Athènes 

(Grèce) en 2016 (Panopoulou et al., 2018) et le Caire (Egypte) en 2019 (Figure II.8). Il est 

à noter que l’objectif d’évaluation des inventaires fait par ailleurs écho à l’un des objectifs 

du projet MEGAPOLI qui interrogeait la fiabilité des inventaires des émissions en Europe 

et dans le monde. 

TRANSEMED repose sur la mise en œuvre de campagnes de mesures intensives 

(IOP ou Intensive Observation Period) de 2 semaines à 2 mois selon les zones urbaines et 

extensives (EOP ou Extensive Observation Period) d’une durée de 6 mois à un an sur un 

site urbain représentatif du mélange des émissions. La campagne EOP au Caire est en cours 

en raison d’un report liée à la crise sanitaire. Pour compléter les mesures ambiantes, des 

prélèvements ponctuels pour les COV à proximité de sources sont aussi réalisés. A titre 

d’exemple, des profils de spéciations de 4 sources majeures à Beyrouth (transport, 

vaporisation de gazoline, génération d’électricité, sources à usage de solvant) ont été établis 

par Salameh et al., (2014). Ces profils constituent des contraintes externes utiles à 

l’interprétation des facteurs du modèle source-récepteur PMF. 
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Figure II.8: Zones urbaines cibles des campagnes de la composante TRANSEMED dans le bassin 

oriental.  IOP : Intensive Observation Period). EOP : Extensive Observation Period. 

 

 
 

 

 

 

 

 

Figure II.9:  Site de mesure (gauche) et prélèvements ponctuels par canister ou cartouche sur un 

site trafic (haut-droite) et à proximité des couloirs maritimes (bas) dans la mégapole d’Istanbul. 
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 La campagne TRANSEMED-Istanbul 

La mégapole d’Istanbul a une population de plus de 15 millions d’habitants. Cette 

ville connait une urbanisation et une industrialisation croissante (Markakis et al., 2012). La 

Mer noire (au nord de la ville) et la Mer de Marmara au Sud de la ville produisent des 

gradients de chaleur menant à des conditions météorologiques qui jouent un rôle important 

pour le transport des polluants (İm et al.,  2008). La campagne de mesure intensive a eu lieu 

à Istanbul sur un site urbain dans le quartier de Besiktas du 14 au 30 Septembre 2014 et à 

proximité des sources d’émissions majeures sur des sites trafic (sur le boulevard de 

Barbaros ; Bskts), résidentiel (dans le district de Kagithane ; Kag) et off-shore (Bskts-shore). 

Ces sites sont reportés sur la carte de la Figure II.10. Les stations météorologiques de Saryer 

au Nord et Florya au Sud sont également reportées ainsi que les roses de vent associées. 

Une combinaison de mesures en continu des composés gazeux traces sur le site de Besiktas 

avec une résolution temporelle fine (de quelques minutes à l’heure) a été effectuée. Pour la 

mesure des COV, un GC-FID (Chromatotech) et un PTRMS (Ionicon) ont été utilisés en 

continu complétés, à la source, par des prélèvements sur tubes et des canisters. Les mesures 

ambiantes horaires des principaux photoxydants NO, NO2, O3 et CO ont également été 

effectuées. En parallèle, une description détaillée de la composition de la fraction 

particulaire primaire et secondaire a été réalisée par les équipes turques et libanaises. Parmi 

les constituants renseignés, on retrouve : les hydrocarbures aromatiques polycycliques 

(PAH), le carbone élémentaire et organique, les métaux traces, les ions. Certains marqueurs 

particulaires ont été utilisés afin de rechercher une signature potentielle des émissions par 

le trafic maritime. 
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Figure II.10: Sites de mesures pendant TRANSEMED : Besiktas (Bskts), Kagithane (Kag), Galata 

(Gal), Florya (Flo), and Sarıyer (Sar) et roses de vents aux stations de Florya et Sarıyer. Creative 

Commons BY-SA License (OpenStreetMap contributors, 2015). 

 

 Contrôle qualité des données  

Les composés mesurés avec les techniques online et offline, notamment les composés 

aromatiques, l’isoprène, les pentanes et les terpènes ont été utilisés pour vérifier la qualité 

des résultats sur le supersite les 26 et 29 Septembre 2014. La comparaison est illustrée dans 

la Figure II.11. La variabilité entre le PTRMS et airmoVOC est cohérente avec un facteur 

de corrélation R2 > 0.85. De plus les différences de concentrations ne dépassent pas ± 22 

%. La comparaison de airmoVOC avec les pentanes, terpènes et les aromatiques à 9 atomes 

de carbone collectés par les tubes ou les canisters montre une bonne cohérence (± 20%) à 

quelques exceptions qui ne dépassent pas ± 50 %. Finalement, la corrélation entre le 

PTRMS et airmoVOC était faible pour l’isoprène. En dépit des interférences comme le 

furanne pour la masse m/z 69 avec le PTRMS (Yuan et al., 2017), la bonne corrélation 

entre la masse m/z 69 à partir du PTRMS et la température ambiante a été l’une des raisons 

qui nous ont conduit à utiliser les données de l’isoprène pour le PTRMS.  
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Figure II.11: Comparaison des concentrations mesurées en certains COV aliphatiques et 

aromatiques par les différents dispositifs instrumentaux déployés pendant la campagne 

TRANSEMED-Istanbul. 

 

2.2.3 La campagne aéroportée SAFMED 2013 de ChArMEx 

Le programme SAFMED a eu pour objectif de mieux comprendre et caractériser les 

concentrations et les propriétés de l’AOS dans le bassin de la Méditerranée de l’Ouest à 

partir de son observation (Freney et al., 2014; Di Biagio et al., 2015) et de simulations 

numériques à l’aide de modèles 3D de chimie-transport (Cholakian et al., 2018). 

Afin de répondre à ces objectifs, deux campagnes de mesure intensives au sol, au 

supersite d’Ersa au Cap Corse, et aéroportée ont été organisées pendant la période de juillet 

à août 2013. Les mesures ont renseigné la composition chimique détaillée de l’aérosol 

submicronique et d’une grande variété des espèces gazeuses.  

La campagne de mesure aéroportée SAFMED s’est déroulé du 24 juillet au 1er août 

2013. L’ATR-42 était basé à Gênes (Nord-Ouest Italie). La stratégie d’échantillonnage a eu 

pour but d’échantillonner les panaches de pollution continentaux au-dessus du bassin afin 

comprendre les processus d’évolution des polluants au cours de leur transport dans 

l’atmosphère. La Figure II.12 montre la trajectoire des vols effectués. La durée des vols 
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variait entre 1 à 3.5 h entre 800 m jusqu’à 4200 m d’altitude. Un total de 6 vols a été effectué. 

L’avion a survolé un large domaine incluant la mer de Ligurie, la mer Tyrrhénienne, la côte 

Est et Ouest de la Corse et la Sardaigne. Ces vols ont été effectués pendant la journée au 

maximum d’intensité du rayonnement solaire afin de favoriser la photochimie. Des 

sondages verticaux ont également été effectués afin d’identifier les aspects principaux des 

conditions météorologiques et des aérosols. Les informations sur les vols SAFMED sont 

résumées dans le Tableau II.4. Durant SAFMED 2013, le niveau de pollution de l’ozone 

était élevé.  

 

Figure II.12: Trajectoire des vols pendant la campagne de mesure aéroportée SAFMED 2013. 

Tableau II.4: Horaires de décollage, d’atterrissage de l’avion, zone survolée par l’avion et le niveau 

de pollution de l’ozone pendant la campagne de mesure aéroporté SAFMED 2013. 

N° vol Date Temps de vol Secteur Ozone (ppb) 

46 24/07/2013 10 :34-13 :06 Genoa-Cagliari 63.7 - important 

47 24/07/2013 14 :21-16 :29 Tyrenian Sea 62.7 - important 

48 25/07/2013 13 :12-16 :02 Gulf of Genoa 63.9 -important 

49 27/07/2013 11 :08-13 :07 Italy inland - Olbia 57.8 - important 

50 27/07/2013 15 :33-16 :48 
Return (standard 
flight) 

53.4 - important 

51 30/07/2013 13 :05-15 :50 Gulf of Genoa 50.6 - important 

52 01/08/2013 12 :03-15 :24 Genoa-Olbia 58.3 - important 
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2.3 Le projet DACCIWA en Afrique de l’Ouest 

2.3.1 Contexte scientifique et objectifs du projet DACCIWA 

La tendance du monde à l’urbanisation est surtout ressentie en Afrique, siège d’une 

urbanisation massive et croissante. En effet, parmi les dix villes qui seront ajoutées à la liste 

des mégapoles mondiales en 2030, neuf se situent en Afrique (UN, 2018). En particulier, 

l’Afrique de l’Ouest subit une augmentation démographique très rapide et explosive. 

Actuellement, plus de 350 millions de personnes vivent dans le Sud de l’Afrique de l’Ouest 

et ce chiffre est amené à augmenter, en atteignant 800 millions de personnes en 2050 

(Knippertz et al., 2015b). Cette région subit également une croissance économique et 

industrielle rapide s’ajoutant à l’urbanisation massive avec comme conséquences des 

émissions anthropiques amenées à tripler entre 2000 et 2030 d’après les projections de 

Liousse et al. (2014). Ces émissions anthropiques ont un impact sur la qualité de l’air, sur le 

climat et sur la santé (Knippertz et al., 2015a). Cette région du monde est aussi impactée 

par un mélange varié de gaz et d’aérosols anthropique et naturel transportés depuis d’autres 

régions source. Les vents de la mousson y transportent d’une part les sels marins depuis le 

Golfe de Guinée, au Sud. Les émissions par les bateaux et les activités d’extraction du 

pétrole (plateformes de raffinage) comptent aussi parmi les sources potentielles (Knippertz 

et al., 2015). Les vents du Sahara y transportent d’autre part les poussières désertiques 

depuis le Nord. Enfin, il a été montré par le passé l’effet du transport longue distance de 

panaches de feux de biomasse par advection depuis l’hémisphère sud (Mari et al., 2008).  

Les fortes pressions anthropiques et environnementales ; la nécessité d’une meilleure 

compréhension des processus à l’origine interactions aérosols, nuage, radiation associées à 

une dynamique régionale de circulation complexe ainsi que le manque de données 

d’observations, ont conduit à le mise en place du programme DACCIWA (Dynamics-

Aerosol-Chemistry-Cloud Interactions in West Africa ; https://www.imk-

tro.kit.edu/9965.php), financé par l’union européenne afin de mieux quantifier les effets 

sur les populations et les écosystèmes (Knippertz et al., 2015a). Parmi la dizaine d’objectifs 

fixés dans le projet, ma thèse s’intègre dans l’objectif 1 et, indirectement, dans les objectifs 

2 et 9 suivants :  

 

• Objectif 1 : quantifier l’impact des sources d’émissions anthropiques et naturels, du 

transport et des processus de mélange dans la composition atmosphérique du sud 

de l’Afrique de l’Ouest en été boréal. 

• Objectif 2 : Evaluer l’impact de la composition de la basse troposphère, en 

particulier celui des polluants comme les aérosols et l’ozone sur la santé, 

l’écosystème et la productivité agricole. Cela inclut les rétroactions des émissions et 

des flux de surface. 

• Objectif 9 : Evaluer les implications socio-économiques des changements futures 

des émissions anthropiques régionales, de l’utilisation des terres et du climat pour la 

santé des hommes et de l’écosystème, pour la productivité agricole et l’eau.  



Chapitre II : Méthodes de mesures - Cadre programmatique 

 

97 

 

Le projet s’est articulé autour de 7 groupes de travail scientifiques (ou work packages, 

WP) et ma thèse s’inscrivait dans le groupe de travail 3 (WP 3) qui avait pour but de 

répondre aux objectifs susmentionnés. Pour cela, le groupe de travail 3 a conduit et organisé 

les campagnes d’observation de la composition des composés gazeux et des aérosols dans 

le Sud de l’Afrique de l’Ouest à partir de moyens au sol et aéroportés.  

 

2.3.2 La campagne de mesure aéroportée de DACCIWA 

Le but principal de la campagne de mesure aéroportée était la construction d’une base 

de données robuste portant sur les différents compartiments atmosphériques dans le Sud 

de l’Afrique de l’Ouest dans différentes zones : de l’état de fond du Golfe de Guinée, aux 

zones des émissions bateau, zones d’émissions biogéniques (forets, zones agriculturales). 

Cette campagne a réuni trois avions de recherche de trois pays différents : Le Falcon 20 

Allemand,  l’ATR 42 de SAFIRE (Français) et le Twin Otter de l’Antarctic Survey (BAS) 

(Anglais) (Flamant et al., 2018). Les vols scientifiques ont eu lieu entre le 29 juin et le 16 

juillet 2016.  Les avions étaient déployés à l’aéroport militaire de Lomé (Togo) et a conduit 

un total de 50 vols scientifiques pendant 155 heures. Ces avions ont été utilisés de 

différentes manières selon leurs capacités.  

L’ATR-42 a effectué 20 vols scientifiques (Figure II.13) avec un total de 68 heures de 

vol pour répondre aux différents objectifs du programme. Différents types de vols ont 

permis d’étudier : (i) les interactions aérosol-nuage (11 à Lomé-Savé, 3 à Kumasi, 3 à 

Abidjan), (ii) la radiation (iii) les émissions biogéniques (1 au Benin, 5 au Ghana et 1 au 

Togo), (iv) les émissions des villes (4 à Abidjan, 4 à Accra, 1 à Kumasi, 5 à Lomé), (v) les 

émissions bateaux, (vi) les aérosols provenant du soulèvement de poussières (3 vols) et de 

la combustion de la biomasse (7 vols), (vii) l’interaction océan-atmosphère. La stratégie 

d’échantillonnage consistait généralement en un sondage vertical jusqu’à 8 km au-dessus du 

niveau de la mer afin de repérer les couches d’intérêts puis l’échantillonnage de ces couches 

par palier. Le Tableau II.5 fait un récapitulatif des vols effectués par l’ATR-42 pendant la 

campagne de mesure aéroportée DACCIWA.  
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Figure II.13: Trajectoires des vols aéroportés par l’ATR-42 durant la campagne de mesure 

aéroportée DACCIWA. 

 

Tableau II.5: Caractéristiques des vols pendant DACCIWA. 

N° 
vol 

Date 
Temps de 
vol 

Secteur/Type de vol Ozone (ppb) 

17 29/06/2016 13 :59-16:50 Cloud, City Lomé, Cotonou, Biogenic 31.4 - Bas 

18 30/06/2016 12 :36-16:10 Cloud, City Lomé, Biogenic 30.4 - Bas 

19 01/07/2016 10 :22-13:50 Cloud, City Accra, Biogenic 34.6 - Bas 

20 02/07/2016 09 :40-13:05 Radiation/dust 12.1 – Très bas 

21 02/07/2016 14 :45-18:08 OLACTA, Air, Sea 34.2 - Bas 

22 03/07/2016 09 :42-13:14 Cloud, City Lomé 31.9 - Bas 

23 05/07/2016 08 :02-10:50 Cloud, City Lomé 29.2 – Bas 

24 06/07/2016 07 :08-10:50 Cloud, Accra, Abidjan, Biogenic, BB 30.5 – Bas 

25 06/07/2016 12 :47-15:03 Cloud, Accra, Abidjan, Biogenic, BB   

26 07/07/2016 13 :16-16:50 OLACTA, Air, Sea 31.6 – Bas  

27 08/07/2016 05 :44-09:18 Cloud, City Accra, Biogenic 35.3 - Bas 

28 08/07/2016 10 :40-14:05 MICWA, mid cloud level, Radiation 43.7 – Modéré 

29 10/07/2016 10 :18-13:57 MICWA, mid cloud level 39.5 – Bas 

30 11/07/2016 07 :10-10:48 Cloud, Abidjan, Biogenic, BB 36.0 – Bas 

31 11/07/2016 13 :31-16:22 Abidjan, Biogenic, BB 35.1 - Bas 

32 12/07/2016 13 :38-16:59 Cloud, City Accra, Biogenic, BB 37.4 - Bas 

33 13/07/2016 12 :24-15:52 MICWA, mid cloud level 53.1 –Modéré 

34 14/07/2016 11 :29-14:46 OLACTA, Air, Sea 39.11 – Bas 

35 15/07/2016 09 :20-12:45 Cloud, City Lomé, Radiation 32.0 - Bas 

36 16/07/2016 11 :34-14:54 Cloud, City Accra 34.8 - Bas 
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3 Conclusion 

Nous venons de décrire les dispositifs de mesure des composés gazeux traces et leur 

principe, en particulier les COV, en privilégiant ceux embarqués à bord de l’avion de 

recherche ATR-42 depuis la dernière décennie. Les chapitres suivants présentent les 

résultats des analyses des données s’appuyant sur les observations de surface dans le cadre 

de la composante TRANSEMED de ChARMEx (chapitre III) sur le thème des émissions 

primaires et sur les observations aéroportées des campagnes MEGAPOLI, SAFMED et 

DACCIWA (chapitres IV) sur le thème du devenir des composés réactifs gazeux dans les 

panaches de pollution. 
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Chapitre III : Le carbone 

organique gazeux en zone 

source 

Composition and variability of gaseous organic pollution in the 

port megacity of Istanbul: source attribution, emission ratios, and 

inventory evaluation 
Atmos. Chem. Phys., 19, 15131–15156, 2019, 

https://doi.org/10.5194/acp-19-15131-2019 

https://doi.org/10.5194/acp-19-15131-2019
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1 Préambule 

Ce troisième chapitre présente les résultats relatifs au premier objectif de la thèse 

portant sur une meilleure connaissance et évaluation des émissions anthropiques des COV 

en région source. Ce travail s’est inscrit dans la cadre du programme TRANSEMED 

composante du programme ChArMEx et décrit dans la section 2 du chapitre II,  avec pour 

cible la mégapole d’Istanbul en Méditerranée orientale. 

Ce travail a fait l’objet d’un article de rang A paru dans Atmospheric Chemistry and 

Physics : Composition and variability of gaseous organic pollution in the port megacity of Istanbul: source 

attribution, emission ratios, and inventory evaluation (Thera et al., 2019).  

Les objectifs de ce travail ont été les suivants : 

− Analyser la variabilité des concentrations en COV sur un site urbain à Istanbul, 

− Identifier et quantifier les sources et leurs contributions relatives aux 

concentrations en COV 

− Evaluer les inventaires des émissions de COV globaux. 

Pour répondre aux deuxième et troisième objectifs, j’ai mis en œuvre deux outils : le 

modèle source-récepteur PMF (version 5.0) dont le principe a été présenté dans la section 

5.2 du chapitre I et les rapports à l’émission. J’ai choisi de développer d’abord la 

méthodologie de mise en œuvre de ces deux outils. L’article est ensuite présenté. Enfin, les 

conclusions et perspective de ce travail sont exposées dans la dernière partie du manuscrit.  

2 Méthodologie d’application du model PMF 

Un ensemble de 23 COV ont été mesurés par le PTRMS et le GC-FID comprenant 

les alcanes  (isobutane, n butane, n heptane, n hexane, iso pentane, n pentane et 2 méthyl 

pentane),  les alcènes (1 pentène, 1,3-butadiène, isoprène), les composés aromatiques 

(benzène, toluène, éthylbenzène, m+p xylènes, o xylènes, triméthylbenzènes), les composés 

oxygénés (méhyléthylcétone MEK, la somme méthacroléine + méthylvinylcétone 

(MACR+MVK), acétone, méthanol, acétaldéhyde), un nitrile (acétonitrile) et la somme des 

terpènes. Le modèle PMF de l’USEPA a été appliqué à ces données afin d’identifier et de 

quantifier les facteurs qui contrôlent les concentrations en COV.  

 

2.1 Préparation des données d’entrée 

La préparation des données d’entrée est la première étape. Elle est l’une des plus 

importantes dans l’application du modèle PMF qui nécessite un travail méticuleux dans la 

mesure où la qualité des résultats de sortie en dépend. Les données d’entrées requises par 

le modèle PMF sont composées de deux matrices: une matrice des observations et une 

matrice des incertitudes associées à ces observations.  



Chapitre III : Le carbone organique gazeux en zone source 

104 

 

2.1.1 Matrice des observations 

Conformément au principe général du model PMF décrit dans le chapitre 1 (section 

5.2.1), selon l’équation 16 : 

𝑋 = 𝐹𝐺 + 𝐸                                                                          Équation 16 

 

où X est la matrice des observations qui contient les concentrations de chaque espèce. Les 

concentrations de chaque espèce sont exprimées en rapport de mélange volumique (pptv). 

Elle est constituée d’un ensemble de 23 COV observés par le GCFID et le PTRMS avec 

un nombre d’observations n de 605 avec un pas de temps de 30 minutes.   

Le modèle PMF ne tolérant pas de valeurs manquantes, chacune d’elles est remplacée. 

Pour les composés mesurés par le GCFID, le pourcentage des valeurs manquantes varie 

entre 8 et 79%. Le pourcentage de valeurs manquantes des COV mesurés par le PTRMS 

est de 0.3%. En matérialisant les valeurs manquantes par la valeur -999, le model PMF 

remplace automatiquement ces données par 4 fois la valeur de la médiane des 

concentrations de l’espèce pour toute la période d’étude. Cette méthodologie a été 

appliquée pour les composés ayant un pourcentage de valeurs manquantes supérieur à 40%. 

Pour les COV avec un pourcentage de valeurs manquantes en-dessous de 40%, les valeurs 

manquantes ont été remplacées par interpolation linéaire (Tableau III.1). 

Pour les espèces mesurées à la fois par le PTRMS et le GCFID, le pourcentage de 

valeurs manquantes a été le critère de sélection de l’espèce à considérer pour le modèle 

PMF. L’isoprène, le benzène, le toluène ainsi que les composés aromatiques à 8 et 9 atomes 

de carbone ont été mesurés à la fois par le GCFID et le PTRMS. Etant donné que le 

pourcentage de valeurs manquantes de ces espèces est très faible pour le PTRMS (0.3%), 

les composés cités plus haut mesurés par ce dernier ont été sélectionnés pour l’exécution 

du modèle PMF.  

Il est à noter que le rapport de mélange de tous les composés est supérieur à la limite 

de détection. 

 

2.1.2 Matrice des incertitudes 

Une incertitude doit toujours être associée à chaque observation (en pptv). Le calcul 

des incertitudes sur la mesure des COV mesurés par GC-FID et PTRMS prend en compte 

les incertitudes sur la précision et la justesse conformément à l’équation 18 :  

σij = √precision2 + justesse2                                                  Équation 18 

 

La précision prend en compte la limite de détection de l’instrument (DL) exprimée 

en pptv ainsi que la répétabilité de la mesure (en %). La justesse prend en compte 

l’incertitude d’étalonnage et de la dilution, au besoin. 
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Le calcul d’incertitudes pour les composés mesurés par le GCFID a été déterminé en 

utilisant la méthode développée par le réseau ACTRIS (Aerosol, Cloud and Trace Gases 

Research Infrastructure) selon l’équation suivante :  

σij = √(
𝐿𝐷

3
+ u ∗ xij)

2

+ (
w

2
∗ xij)

2

                                          Équation 19 

 

− LD est la limite de détection. Elle est égale à 20 pptv pour tous les composés à 

l’exception du n-heptane pour lequel elle est égale à 4 pptv (Baudic et al., 2016).  

− u est la répétabilité de la mesure en % et est obtenue à partir l’injection répétée d’un 

étalon de référence (4 ppbv) du National Physical Laboratory (NPL). U varie entre 

5 et 12% selon les composés.   

− W est l’incertitude élargie du NPL. Elle est égale à 2 % pour tous les composés.  

Les incertitudes des COV mesurés par le PTRMS s’expriment selon la formule 

suivante :  

σij = √(
𝐿𝐷

3
+ u ∗ xij)

2

+ (


CSTD
∗ xij)

2

                                     Équation 20 

 

− DL varie entre 21 (aromatiques en C9) à 1192 pptv (pour le méthanol).  

− u varie entre 1.7 (toluène) et 30.5 (aromatiques en C9). 

− CSTD est la concentration diluée du mélange étalon Ionimed. Sa valeur est de 5 ppbv. 

− σ est l’incertitude sur le CSTD. Elle est calculée selon l’équation 21 :  

σij
2 = (

FSTD

FSTD+FZERO
)
2

∗ uCSTD
2 + (

−FSTD

(FSTD+FZERO)
2
)
2

uFSTD
2 + (

−1

(FSTD+FZERO)
2
) uFZERO

2        Équation 21 

 

− FSTD  est le débit du mélange étalon standard (10 mL/min). 

−  FZERO est le débit de l’air zéro (2000 mL/min). 

− UCSTD est l’erreur sur la concentration de l’étalon Ionimed indiqué par le fabricant 

(50 ppb). 

− UFSTD est l’erreur sur le débit de l’étalon généré déterminé au laboratoire (±0.08 

mL/min). 

− UFZERO  est l’erreur sur le débit de dilution généré déterminé au laboratoire (±197 

mL/min). 

Le Tableau III.1 fait un bilan sur la valeur des incertitudes calculées en renseignant les 

valeurs minimales, maximales ainsi que la moyenne sur l’ensemble de la période de mesure.  

Les incertitudes moyennes sur les mesures du PTRMS varient entre 5.6 (toluène) et 

33.6 % (acétonitrile) tandis que celles sur les mesures du GC-FID varient entre 6.6 

(isobutane) et 15% (1,3-butadiène). Pour les composés dont le pourcentage des valeurs 
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manquantes excède 40%, les incertitudes sur les données manquantes (remplacés par la 

médiane des concentrations sur toute la période de mesure) est égale à 4 fois la valeur de la 

médiane comme suggéré par Paatero et al. (2014). Pour les points dont les valeurs ont été 

interpolées, les incertitudes sont égales à 4 fois la valeur interpolée. Cette méthode de calcul 

des incertitudes permet de pondérer fortement ces valeurs particulières et de limiter leur 

impact sur le résultat du modèle.  

2.2 Rapport signal sur bruit  

Le PMF calcule directement une autre incertitude additionnelle avant l’exécution du 

modèle; il s’agit du rapport signal/bruit (S/B) selon l’équation 22 (Paatero et Hopke, 2003):  

S

B
= √

∑ (xij−sij)
2n

j=1

∑ sij
2n

j=1

                                                                          Équation 22 

 

D’après cette équation, le rapport signal sur bruit d’un composé est faible lorsque ses 

concentrations xij sont faibles ou lorsque ses incertitudes sont très élevées. Dans le manuel 

d’utilisation de la version 5.0 du modèle PMF, il est suggéré de considérer les espèces selon 

les critères suivantes :  

− Lorsque les concentrations d’une espèce sont toujours en dessous de leurs 

incertitudes, alors leur rapport (S/B) est inférieur à 0.5 et ce composé peut être 

qualifié de « bad ».  

− Lorsque les concentrations d’une espèce sont d’au moins deux fois plus grandes que 

leurs incertitudes, alors leur rapport (S/B) est compris entre 0.5 et 1 et il peut être 

qualifié de « weak ». 

− Lorsque les concentrations d’une espèce sont d’au moins trois fois plus grandes que 

leurs incertitudes, alors leur rapport (S/B) est supérieur à 1 et ce composé peut être 

qualifié de « strong ».  

Cependant, par rapport à la méthode du calcul des incertitudes, l’utilisateur peut lui-

même décider de la qualification qu’il souhaite attribuer à chaque composé tout en sachant 

que les incertitudes des espèces qualifiées de « strong » resteront inchangées tandis que 

celles des espèces qualifiées de « weak » seront triplées. Les variables qualifiées de « bad » 

seront exclues par le modèle. Le Tableau III.1 montre le rapport (S/B) de chaque espèce 

ainsi que leurs qualifications. Tous les composés ont un rapport S/N supérieur à 1. Ce 

rapport varie entre 1.2 (1,3-butadiène) et 9.5 (n-butane) pour les COV mesurés par GC-

FID et entre 2 (composés aromatiques à 9 atomes de carbone) et 10 (toluène) pour les 

espèces mesurées par PTRMS. Cela démontre la haute qualité du jeu de données d’entrée. 

Par conséquent, toutes les espèces dans cette étude ont été qualifiées de « strong ». 
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Tableau III.1: Récapitulatif sur la liste des COV mesurés par le GCFID et le PTRMS (en gras), 

ainsi que sur les données d’entrées et de sortir du modèle PMF.  La pente représente la pente de la 

régression linéaire des concentrations en fonction du model. 

DONNÉES D'ENTRÉES   DONNÉES DE 
SORTIE 

COV Observations  Incertitudes   

% 
modé
lisés 

% 
valeurs 
manqua

ntes 

min max 
moyenn

e 
S/B 

Catég
orie 

pente R2 

isobutane 100.0 0.0 5.6 11.7 6.6 9.4 Strong 0.9 0.9 

n-butane 100.0 0.0 6.3 8.3 6.8 9.5 Strong 1.0 0.9 

isopentane 100.0 0.0 5.1 9.6 6.0 9.4 Strong 1.1 1.0 

n-pentane 100.0 0.0 5.0 13.9 7.4 9.2 Strong 0.9 0.9 

n-hexane 35.2 64.8 12.6 13.3 12.9 2.4 Strong 0.1 0.1 

n-heptane 28.5 71.5 8.4 16.4 12.8 2.0 Strong 1.0 0.9 

2-méthyl-pentane 100.0 0.0 4.3 14.7 10.0 6.1 Strong 0.4 0.7 

1,3-butadiène 21.7 78.4 11.8 16.9 15.0 1.2 Strong 0.4 0.2 

1-pentène 38.8 61.2 7.6 12.9 11.3 3.1 Strong 0.7 0.6 

isoprène m/z 69 99.7 0.3 7.6 37.9 15.2 6.2 Strong 0.3 0.6 

benzène m/z 79 99.7 0.3 6.3 38.8 14.5 6.3 Strong 0.7 0.8 

toluène m/z 93 99.7 0.3 5.3 8.2 5.6 10.0 Strong 0.9 1.0 

éthylbenzène 60.1 39.9 9.4 15.0 12.5 4.3 Strong 0.9 0.8 

(m+p)-xylènes 100.0 0.0 10.4 13.5 11.4 7.1 Strong 0.9 0.8 

o-xylène 100.0 0.0 12.3 17.2 14.6 4.3 Strong 0.9 0.9 

C9-aromatiques 
(m/z 121) 

99.7 0.3 31.1 41.3 33.2 2.0 Strong 0.8 0.8 

méthanol (m/z 33) 99.7 0.3 7.4 37.0 14.1 6.5 Strong 0.7 0.7 

Acétaldéhyde 
(m/z 45) 

99.7 0.3 7.2 59.0 16.9 5.6 Strong 0.3 0.3 

acétone (m/z 59) 99.7 0.3 6.4 9.9 8.1 9.9 Strong 0.6 0.6 

MACR+MVK 
(m/z 73) 

99.7 0.3 8.6 186.3 28.0 3.4 Strong 0.6 0.8 

MEK (m/z 71) 99.7 0.3 7.2 26.0 13.6 6.7 Strong 0.3 0.4 

Acétonitrile 
(m/z 42) 

99.7 0.3 13.9 55.1 33.6 2.0 Strong 0.9 0.7 

Terpènes 
(m/z 137) 

99.7 0.3 6.8 27.3 10.0 8.7 Strong 1.0 1.0 
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Une fois que la qualification de chaque espèce est définie, le modèle PMF peut être 

exécuté. 

 

2.3 Méthodologie de détermination du nombre de facteurs optimal 

L’un des avantages du modèle PMF est qu’il ne nécessite pas la connaissance préalable 

des sources qui influent sur le site de mesure (site-récepteur). Par conséquent, le nombre 

de facteur optimal (p) doit être déterminé par l’utilisateur du modèle. Afin de déterminer ce 

nombre, nous avons suivi la méthodologie proposée par Salameh et al. (2016) et 

schématisée en détails dans (Salameh, 2014) selon la Figure III.1. 

 

 

Figure III.1 : Logarithme représentant la méthodologie d’application du PMF pour cette étude 

(Salameh, 2014). 

 

On exécute d’abord le modèle PMF en augmentant successivement le nombre de 

facteurs (de 2 à 12). Différents indicateurs statistiques sont ensuite analysés : la variation de 

Q, le coefficient de détermination entre les contributions totales modélisées et les 
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concentrations totales mesurées (R2), IM et IS, respectivement la moyenne et l’écart-type 

maximale des résidus des espèces. IM et IS sont estimés selon les équations 23 et 24 :  

𝐼𝑀 = max ((
1

𝑛
∑ 𝑟𝑖𝑗
𝑛
𝑖=1 )  𝑝𝑜𝑢𝑟 𝑗 = 1…𝑚                               Équation 23 

𝐼𝑆 = 𝑚𝑎𝑥 (√
1

𝑛−1
∑ (𝑟𝑖𝑗 − 𝑟̅𝑗)

2𝑛
𝑖=1 )  𝑝𝑜𝑢𝑟 𝑗 = 1…𝑚           Équation 24 

𝑟̅𝑗 représente la moyenne des résidus de l’espèce j. 𝑟𝑖𝑗 est le résidu de la modélisation 

de l’espèce j pour l’observation i et dépend de la partie non expliquée par le modèle et de 

l’incertitude associée à l’observation. Elle s’exprime selon l’équation 25 :  

𝑟
𝑖𝑗=

𝑒𝑖𝑗 

𝑠𝑖𝑗
                                                                                                          

             Équation 25 

 

Le nombre de facteur optimal est estimé au point de rupture de la pente de Q, IM et 

IS (Lee et al., 1999; Paatero et al., 2002) et lorsque le facteur de corrélation r2 est plus élevée 

que ceux de la solution à (k-1) et (k+1) facteurs. La Figure III.2 montre la variation du 

nombre de facteurs en fonction des indicateurs Q, IM, et S. La rupture de pente est bien 

visible lorsque le nombre de facteurs est de 5. 

En plus de ces indicateurs statistiques, d’autres critères peuvent également être utilisés 

comme l’analyse des résidus et la représentativité physique du nombre de facteurs. Une 

distribution symétrique des valeurs des résidus comprise entre ±3 indique une bonne 

adaptation du modèle aux espèces. 

Dans notre cas, la solution à 5 facteurs a été finalement retenue à la suite des analyses 

mentionnées plus haut.   

L’étape suivante est l’évaluation de l’ambiguïté rotationnelle de cette solution à 5 

facteurs en faisant varier le paramètre « Fpeak » (Henry, 2003). La meilleure solution est 

celle qui a le plus grand ratio moyen des contributions totales modélisées versus mesurées 

et composé du plus grand nombre de facteurs indépendants (c’est-à-dire les corrélations 

entre les facteurs deux facteurs).  

La solution à 5 facteurs avec une valeur de Fpeak de -1 a été choisie comme solution 

optimale au regard de tous les critères cités plus haut.  
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Figure III.2: Représentation des indicateurs statistiques Q, IM et IS en fonction du nombre de 

facteurs. 

 

2.4 Robustesse des solutions PMF 

Une fois le modèle exécuté, les incertitudes peuvent être estimées en utilisant des 

techniques d’estimation d’erreurs telles que le DISP (dQ-controlled displacement of factor 

éléments), le BS (estimation d’erreurs du bootstrap) et les BS-DISP (une combinaison des 

deux méthodes). Ces méthodes d’incertitudes permettent d’évaluer la stabilité ainsi que la 

robustesse de la solution PMF choisie (Paatero et al., 2014).  

La méthode DISP explore explicitement l’ambiguïté rotationnelle de la solution PMF. C’est 

une méthode d’analyse qui aide l’utilisateur à comprendre plus en détails la solution 

sélectionnée et de voir sa sensibilité à de faibles changements des valeurs des profils de 

source.  

La méthode bootstrap (BS) permet d’identifier s’il existe un petit ensemble 

d’observations pouvant influencer de manière disproportionnée la solution. Les intervalles 

des erreurs sur le BS comprennent les erreurs aléatoires et partiellement les erreurs sur 

l’ambigüité de la rotation.  

BS-DISP est une approche hybride qui comprend à la fois les effets des erreurs 

aléatoires et de l’ambigüité rotationnelle. Les résultats de cette méthode sont plus robustes 

que ceux du BS ou du DISP pris individuellement. 
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Chacune de ces trois méthodes seront appliquées durant cette thèse.  

 

2.5 Tests de sensibilité additionnels 

Au-delà des différents tests décrits plus haut et au vu, notamment, de la grande 

variabilité des concentrations et des changements de régimes synoptiques des masses d’air, 

nous avons réalisé dans le cadre de ce travail des tests de sensibilité complémentaires afin 

d’évaluer la sensibilité du modèle PMF aux données d’entrées. Six tests de sensibilité avec 

des jeux de données d’entrées différents ont été effectués : 

1. Selon les conditions météorologiques et l’origine des masses d’air, 

2. En excluant les périodes de pics de concentrations nocturnes, 

3. En excluant les espèces avec un pourcentage de valeurs manquantes supérieur à 40% 

et 60%, respectivement, 

4. En remplaçant les valeurs manquantes par la médiane sur toute la période de mesure 

sans passer par l’interpolation linéaire.  

3 Méthodologie d’évaluation des inventaires d’émissions 

Au cours des deux dernières décennies, la modélisation source-récepteur a fourni une 

évaluation indépendante de la qualité des inventaires des émissions dans diverses zones 

urbaines ((Fujita et al., 1995b; Niedojadlo et al., 2007; Lanz et al., 2008 ; Gaimoz et al., 2011; 

Morino et al., 2011 ; Salameh et al., 2016). Depuis, les rapports de concentrations de divers 

COV par rapport à un traceur inerte d'une combustion incomplète (e.g. CO, acétylène) ont 

également été utilisés comme des contraintes de terrain pertinentes pour évaluer les 

inventaires des émissions régionales dans les villes des pays industrialisés (Warneke et al., 

2007; Coll et al., 2010; Borbon et al., 2013). Très souvent, le CO et l’acétylène sont choisis 

comme composés de référence dues à leurs faible réactivité et du fait qu’ils soient de bons 

traceurs de combustion ( Warneke et al., 2007; Borbon et al., 2013; de Gouw et al., 2018; 

Salameh et al., 2017). 

Les deux méthodes de calcul du rapport à l’émission généralement mises en œuvre 

sont : la méthode de régression linéaire par les moindres carrés (Borbon et al., 2013; 

Salameh et al., 2017) et la méthode de l’âge photochimique (Borbon et al., 2013; de Gouw 

et al., 2018, 2005; Warneke et al., 2007). Dans la première, le rapport à l’émission n’est autre 

que la valeur de la pente de la droite de régression sous la condition d’une relation 

statistiquement significative. Dans la seconde, le rapport est déduit à partir de la relation 

entre le rapport des concentrations et l’âge photochimique; le rapport à l’émission 

correspondant à un âge photochimique nul. Dans notre cas, la méthode de régression 

linéaire n’a pu être appliquée en raison de la très faible corrélation entre les COV et le 

composé de référence (r = 0.16). Une approche alternative a été proposée. Les rapports à 

l’émission ont été déterminés par le calcul du rapport moyen ΔVOC/ΔCO sur toute la 

période de mesure. Δ n’est autre que la différence entre les valeurs des concentrations et 

celle de la concentration de fond. Un niveau de fond journalier de jour et un de nuit a été 
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déterminé. Ces derniers correspondent aux valeurs minimales de concentrations de jour et 

de nuit, respectivement.   
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Abstract: 

In the framework of the TRANSport Emissions and Mitigation in the East Mediterranean 

(TRANSEMED/ChArMEx) program, volatile organic compound (VOC) measurements 

were performed for the first time in Istanbul (Turkey) at an urban site in September 2014. 

One commercial gas chromatograph coupled to a flame ionization detector (GC–FID) and 
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one proton transfer mass spectrometer (PTR-MS) were deployed. In addition, sorbent 

tubes and canisters were implemented within the megacity close to major emission sources. 

More than 70 species including non-methane hydrocarbons (NMHCs), oxygenated VOCs 

(OVOCs), and organic compounds of intermediate volatility (IVOCs) have been quantified. 

Among these compounds, 23 anthropogenic and biogenic species were continuously 

collected at the urban site. 

VOC concentrations show a great variability with maxima exceeding 10ppb (i.e., n-butane, 

toluene, methanol, and acetaldehyde) and mean values between 0.1 (methacrolein+methyl

 vinyl ketone) and 4.9ppb (methanol). OVOCs represent 43.9% of the total VOC 

concentrations followed by alkanes (26.3%), aromatic compounds (20.7%), alkenes (4.8%), 

terpenes (3.4%), and acetonitrile (0.8%). 

Five factors have been extracted from the Positive Matrix Factorization model (EPA PMF 

5.0) and have been compared to source profiles established by near-field measurements and 

other external variables (meteorological parameters, NOx, CO, SO2, etc.). Surprisingly, road 

transport is not the dominant source, only explaining 15.8% of measured VOC 

concentrations contrary to the local emission inventory. Other factors are toluene from 

solvent use (14.2%), biogenic terpenes (7.8%), natural gas evaporation (25.9%) composed 

of butanes, and a last factor characterized by mixed regional emissions and composed of 

most of the species (36.3%). The PMF model results point out the influence of industrial 

emissions while there is no clear evidence of the impact of ship emissions on the measured 

VOC distribution. For the latter additional measurements of organic compounds of lower 

volatility like IVOC would be helpful. The sensitivity of PMF results to input data (time 

resolution, meteorological period, peak episode, interpolation method) was tested. While 

some PMF runs do not perform as well statistically as the reference run, sensitivity tests 

show that the same factors (number and type) are found with slightly different factor 

contributions (up to 16% of change). 

Finally, the emission ratios (ERs) of VOCs relative to carbon monoxide (CO) were 

established. These ratios are usually higher than the ones of other cities worldwide but in 

the same range of magnitude. These ERs and the road transport factor from PMF were 

used to estimate VOC emissions and to evaluate three downscaled global emissions 

inventories (EDGAR, ACCMIP, and MACCity). It was found that the total annual VOC 

anthropogenic emissions by global inventories were either within the same range by a factor 

of 2 to 3 for alkanes and aromatics or underestimated by an order of magnitude, especially 

for oxygenated VOCs. 

 

1. Introduction 

Clean air is a vital need for all living beings. However, air pollution continues to pose a 

significant threat to health worldwide (WHO, 2005; Nel, 2005; Batterman et al., 2014), air 

quality, climate change, ecosystems (crop yield loss, acidity of ecosystem) (Matson et al., 

2002), and building corrosion (Primerano et al., 2000; Ferm et al., 2005; Varotsos et al., 

2009). The World Health Organization (WHO) estimates that 4.2 million people die every 
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year as a result of exposure to ambient (outdoor) air pollution and 3.8 million people from 

exposure to smoke from dirty cook stoves and fuels, and 91% of the world’s population 

lives in places where air quality exceeds WHO guideline limits (WHO, 2018). 

Among the various types of air pollutants in the atmosphere, volatile organic compounds 

(VOCs) include hundreds of species grouped in different families (alkanes, alkenes, 

aromatics, alcohol, ketone, aldehydes, etc.) and with lifetimes ranging from minutes to 

months. They can be released directly into the atmosphere by anthropogenic (vehicular 

exhausts, evaporation of gasoline, solvent use, natural gas emissions, industrial process) and 

natural sources (vegetation, ocean). Even though biogenic emissions of VOC are more 

important than anthropogenic emissions at a global scale (Finlayson-Pitts and Pitts, 2000; 

Goldstein and Galbally, 2007; Müller, 1992), the latter are the most dominant in urban 

areas. 

Once released into the atmosphere primary VOCs undergo chemical transformations 

(oxidations) due mainly to the presence of the OH radical during the day. This yields to the 

formation of secondary oxygenated VOCs (Atkinson, 2000; Goldstein and Galbally, 2007), 

tropospheric ozone (Seinfeld and Pandis, 2016), and secondary organic aerosols (SOAs) 

(Koppmann, 2007; Hester and Harrison, 1995; Fuzzi et al., 2006). 

Some areas on the earth are more impacted by air pollution than others, which is the case 

in the eastern Mediterranean Basin (EMB). This region is affected by both particulate and 

gaseous pollutants. The EMB undergoes environmental and anthropogenic pressures. 

Future decadal projections point to the EMB as a possible “hot spot” of poor air quality 

with a gradual and continual increase in temperature (Pozzer et al., 2012; Lelieveld et al., 

2012). In this region, fast urbanization, high population density, industrial activities, and 

onroad transport emissions enhance the accumulation of anthropogenic emissions. Natural 

emissions and climatic conditions (i.e., intense solar radiation, rare precipitation, and poor 

ventilation) also favor photochemical processes. Therefore, the characterization and 

quantification of present and future emissions in the EMB are crucial for the understanding 

and management of atmospheric pollution and climate change at local and regional scales. 

In this context, the project TRANSEMED (TRANSport, Emissions and Mitigation in the 

East Mediterranean, http://charmex.lsce.ipsl.fr/index.php/sister-projects/ 

transemed.html, last access: 8 December 2018) associated with the international project 

ChArMEx (Chemistry-Aerosol Mediterranean Experiment, http://charmex.lsce.ipsl.fr/, 

last access: 8 December 2018) aims to assess the state of atmospheric pollution due to 

anthropogenic activities in the east Mediterranean Basin urban areas. Up to now VOCs and 

their sources have been extensively characterized by implementing receptor-oriented 

approaches in Beirut, Lebanon (Salameh et al., 2016), in Athens and Patras, Greece 

(Kaltsonoudis et al., 2016), and at a background site in Cyprus (Debevec et al., 2017). Field 

work and source–receptor analyses in Beirut (Salameh et al., 2014, 2016) have provided the 

first observational constraints to evaluate local and regional emission inventories in the 

EMB. A large underestimation up to a factor of 10 by the emission inventories was found, 

http://charmex.lsce.ipsl.fr/index.php/sister-projects/transemed.html
http://charmex.lsce.ipsl.fr/index.php/sister-projects/transemed.html
http://charmex.lsce.ipsl.fr/index.php/sister-projects/transemed.html
http://charmex.lsce.ipsl.fr/
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suggesting that anthropogenic VOC emissions could be much higher than expected in the 

EMB (Salameh et al., 2016). 

The megacities of Istanbul (15 million inhabitants, this work) and Cairo are the next target 

urban areas. Istanbul has experienced rapid growth in urbanization and industrialization 

(Markakis et al., 2012). The region undergoes very dense industrial activities with 

approximatively 37% of industrial activities from textile, 30% from metal, 21% from 

chemical, 5% from food, and 7% from other industries (Markakis et al., 2012). Most of the 

experimental studies have focused on particulate matter (PM) and ozone in Istanbul in 

order to evaluate factors controlling their distribution. According to these studies, the major 

source of PM is of anthropogenic origin: refuse incineration, fossil fuel burning, traffic, 

mineral industries and marine salt (Koçak et al., 2011; Yatkin and Bayram, 2008). Markakis 

et al. (2012) determined that PM10 originates mainly from industrial sources while fine 

particles (PM2.5) are emitted by industry and transport. The geographical location of 

Istanbul (Black Sea in the north and the Marmara Sea in the south) produces surface heating 

differences leading to different meteorological conditions that play an important role in the 

transport of pollutants, especially of ozone (˙Im et al., 2008). Over the last 2 decades the 

only VOC measurements have been reported for other cities in Turkey by use of off-line 

sampling and GC–FID or GC-MS (gas chromatography mass spectrometry) analysis 

(Bozkurt et al., 2018; Yurdakul et al., 2013a, 2018; Civan et al., 2015; Kuntasal et al., 2013; 

Demir et al., 2011; Pekey and Hande, 2011; Elbir et al., 2007; Muezzinoglu et al., 2001). 

More recently VOC source apportionment has been performed at urban sites in Izmir 

(Elbir et al., 2007) and Ankara (Yurdakul et al., 2013b) and in industrialized areas in Kocaeli 

(Pekey and Hande, 2011) in Aliaga (Civan et al., 2015; Dumanoglu et al., 2014) on a VOC 

dataset usually including alkanes, alkenes, and aromatic compounds. Except for Izmir, 

traffic was not the dominant source for urban VOCs in any of these source apportionment 

studies, and industrial emissions drive the VOC distribution. This is in contrast with what 

is usually found in midlatitude cities as well as in Beirut where traffic exhaust and gasoline 

evaporation seem to dominate (Salameh et al., 2016). 

The objective of this work is to analyze the VOC concentration levels and their variability 

in one season (September 2014) and to apportion their emission sources in the megacity of 

Istanbul in order to evaluate emission inventories downscaled to the megacity. According 

to the local emission inventory by Markakis et al. (2012), the main emission sources of 

VOCs in Istanbul would come from traffic (45%), solvent use (30%), and waste treatment 

(20%) while less than 1% originates from industrial processes. Our methodology is based 

on the EPA Positive Matrix Factorization model (PMF), which can be applied without prior 

knowledge of the source compositions. Moreover, the model is constrained to non-negative 

species concentrations and source contribution. VOC source apportionment by PMF has 

already been successfully conducted in many urban areas: Los Angeles (Brown et al., 2007), 

Paris (Gaimoz et al., 2011; Baudic et al., 2016), Beirut in Lebanon (Salameh et al., 2016), 

Athens and Patras in Greece (Kaltsonoudis et al., 2016), Zurich in Switzerland (Lanz et al., 

2008), and in Taipei (Liao et al., 2017) and Taichung (Huang and Hsieh, 2019) in Taiwan. 
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A large set of speciated VOCs was continuously collected during a 2-week intensive field 

campaign in September 2014 at an urban site in Istanbul, along with ambient measurements 

at various locations in the megacity. 

 

2. Methods 

2.1 Domain and measuring sites. 

The megacity of Istanbul has a unique geographical location spanning two continents, 

Europe and Asia (Anatolia) (Fig. 1). Due to its location in a transitional zone, the city 

experiences Mediterranean, humid subtropical, and oceanic climates with warm–dry 

summers and cold–wet winters. The Black Sea in the north and the Marmara Sea (Fig. 1) 

in the south produce a heat gradient at the surface leading to meteorological conditions 

likely to play a major role in atmospheric pollution (˙Im et al., 2008). The wind roses 

observed during the campaign period are reported in Fig. 1 and are typical of summertime 

conditions. They show that the wind direction is mainly northeast (NE). 

The urban site (labeled as a super site in Fig. 1) is located along the Barbaros Boulevard 

(Blvd) in the district of Besiktas in Istanbul, Turkey (41◦02033N, 29◦00026E), on the 

European shore of the Bosporus strait. Barbaros Blvd is a high-traffic-density street, which 

is a major route between the city center (a.k.a. “historical peninsula”) and the Bosporus 

Bridge that connects Asia and Europe. The Besiktas district is also expected to be impacted 

by the mixture of major anthropogenic emissions (Markakis et al., 2012). Note that the 

sampling site was 500m away from the Besiktas Pier (Bsks-shore in Fig. 1) and the Bosporus 

strait is 4km away from the Haydarpasa Port. Dense industrial areas like Ikitelli are located 

in the southwestern part of the city 20-km away from Besiktas. Trace gas measurements 

including VOCs were conducted at the super site from 14 to 30 September 2014 (during 

the non-heating season).  

 

Fig. 1: Different measuring sites during the TRANSEMED campaign: Besiktas (Bskts), Kagithane 

(Kag), Galata (Gal), Florya (Flo) and Sariyer (Sar) and wind roses at Florya and Sariyer stations. 

Map: ©OpenStreetMap contributors (OpenStreetMap contributors, 2015). 
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In parallel, punctual VOC sampling at four other locations has been performed to assess 

the spatial variability of VOC composition and to support the interpretation of PMF 

factors. Punctual sampling included one residential area in the district of Kagithane (Kag – 

29 and 30 September 2014), one roadside site on the Barbaros Blvd (Bskts – 24 September 

2014), two seashore sites at the Besiktas pier (Bskts-shore 26 September 2014), and on the 

Galata Bridge (Gal-shore 29 September 2014). Local ferries that connect the European and 

Asian sides continuously travel to the Besiktas pier with a few minutes parking time at berth. 

The Galata Bridge spans the Golden Horn in Istanbul with a roadway on its upper part. 

For data analysis the Istanbul Metropolitan Municipality provided air quality data (CO, 

NOx, and SO2) from its Basiktas site (Fig. 1), and meteorological data were obtained from 

Turkish State Meteorological Office (wind speed, wind direction, temperature, relative 

humidity, and ambient pressure) from its network (Sarıyer and Florya stations in Fig. 1). 

 

2.2 VOC instrumentation 

The online instrumentation for VOCs at the super site included an airmoVOC GC–FID 

(gas chromatograph and flame ionization detector, Chromatotec®) and a highsensitivity 

PTR-MS (proton transfer reaction mass spectrometer, Ionicon®) at 30 and 5min time 

resolution, respectively. Principle, performances, and operation conditions of both 

instruments have been described elsewhere (Gaimoz et al., 2011; Borbon et al., 2013; Ait-

Helal et al., 2014). 

Ambient air sampling was performed at the height of 2ma.g.l. Air was pulled through two 

independent 3m Teflon lines (PFA, 1/4in. outside diameter) towards the instruments. 

During the TRANSEMED campaign, the GC–FID measured 15 VOCs from C4 to C8 

(alkanes, alkenes, aromatics). VOC-free zero air and a certified parts-per-billionlevel 

gaseous standard from NPL (National Physical Laboratory, UK) at 4±0.8ppb were injected 

every 3d. A total of 11 protonated masses were monitored with the PTRMS. The 

background signal was determined every 2d for 30min by passing air through a catalytic 

converter containing platinum-coated pellets heated to 320 ◦C. The drift pressure was 

maintained at 2.20mbar and the drift voltage at 600V. The primary H3O+ ion counts at m/z 

21 ranged between 0.9×107 and 1.4×107 cps with a contribution from the monitored first 

water cluster at m/z 37<5%. Two multipoint calibrations were performed using a gas 

calibration unit (GCU) and a standard mixture of 17 species (Ionimed Analytik GmbH, 

Innsbruck, Austria) before and after the campaign over a 0.1–20ppb range; the linearity was 

higher than 0.99 (R2). The species used for the calibration were methanol (contributing m/z 

33), acetaldehyde (m/z 45), acetone (m/z 59), isoprene (m/z 69), crotonaldehyde (m/z 71), 

2-butanone (m/z 73), benzene (m/z 79), toluene (m/z 93), and α-pinene (m/z 137). In 

addition, five regular 5ppb control points were carried out during the campaign. Except 

m/z 33 (17%), the standard deviation of the calibration coefficients lay between 3% (m/z 

93) and 9% (m/z 42). The NPL standard was used to cross-check the quality of the 

calibration and to perform regular one-point calibration control for isoprene and C6–C9 

aromatics (4.0±0.8ppb). A relative difference of less than 10% was found between both 
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standards. The mean calibration factor for all major VOCs is derived from the slope of the 

mixing ratios of the diluted standards with respect to product ion signal normalized to 

H3O+ and H3O+H2O. Calibration factors ranged from 2.54 (m/z 137) to 19.0 (m/z 59) 

normalized counts per second per part per billion by volume (ncpsppbv−1). Linearly 

interpolated normalized background signals are subtracted to the normalized signal before 

applying the calibration factor to determine ambient mixing ratios. Detection limits were 

taken as 2σ of the normalized background signal divided by the normalized calibration 

factor. Detection limits lay between 50ppt (e.g., monoterpenes) and 790ppt (methanol). 

Finally, 11 protonated target masses have been monitored here: methanol (m/z 33.0), 

acetonitrile (m/z 42.0), acetaldehyde (m/z 45.0), acetone (m/z 59.0), methyl vinyl ketone 

(MVK) and methacrolein (MACR) (m/z 71.0), benzene (m/z 79.0), toluene (m/z 93.0), C8 

aromatics (m/z 107.0), C9 aromatics (m/z 121.0), and terpenes (m/z 137.0). While Yuan et 

al. (2017) reports interferences in their review paper (Yuan et al., 2017) for some of these 

protonated masses they can be excluded in a high-NOx environment like the Istanbul 

megacity. 

Off-line instrumentation, which included sorbent tubes and canisters, provides a lighter 

setup to describe emission source composition and the spatial variability of VOC 

composition to support the PMF analysis. The instrumentation was deployed at the super 

site and at the four locations reported in Fig. 1 (VOC label). Off-line measurements of C5 

to C16 NMHCs (alkanes, aromatics, alkenes, aldehydes) were performed using multibed 

sorbent tubes of Carbopack B & C (Sigma-Aldrich Chimie S.a.r.l., Saint-Quentin-Fallavier, 

France), at a 200mLmin−1 flow rate for 2h using a flowcontrolled pump from GilAir. 

Samples were first thermodesorbed and then analyzed by TD-GC–FID-MS within 1 month 

after the campaign. The sampling and analysis methods are detailed elsewhere (Detournay 

et al., 2011). Air samples were also collected by withdrawing air, for 2–3min, into 

preevacuated 6L stainless-steel canisters (14 samples) through a stainless-steel line equipped 

with a filter (pore diameter=2µm) installed at the head of the inlet. Prior to sampling, all 

canisters were cleaned at least five times by repeatedly filling and evacuating zero air. Tubes 

and canisters were sent back to the laboratory (Salameh et al., 2014). The frequency of off-

line samplings is reported in Fig. S1 in the Supplement at the various sites reported in Fig. 1. 

The compounds commonly measured by online and offline techniques, namely aromatics, 

isoprene, pentanes, and terpenes, were used to cross-check the quality of the results at the 

super site on 26 and 29 September. The comparison is provided in Fig. S2 in the 

Supplement. The variability between PTR-MS and airmoVOC is highly consistent (R2 > 

0.85), and the differences in concentrations do not exceed ±22%. While the number of off-

line samples is limited (five samples), the values are consistent. The pentanes, terpenes, and 

C9 aromatics collected by tubes or canisters are also compared to airmoVOC (Fig. S3). 

Most of the data compare well at ±20% with a few exceptions that do not exceed ±50%. 

Finally, the correlation between PTR-MS and airmoVOC is surprisingly weak for isoprene. 

Despite some interferences like furans not being excluded for m/z 69 with PTR-MS (Yuan 
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et al., 2017), the good correlation between m/z 69 from PTR-MS and ambient temperature 

led to the use of the PTR-MS data for isoprene. 

2.3 Other instrumentation 

At the super site, other trace gases like carbon monoxide (CO) and NOx (NO+NO2) have 

been performed on a 1min basis. NOx was monitored by the Thermo Scientific model TEI 

42i instrument, which is based on chemiluminescence and NO2-to-NO conversion by a 

heated molybdenum converter. The NOx analyzer was installed after 25 September at the 

super site. CO was monitored by the Horiba APMA-370 instrument model, which is based 

on the non-dispersive infrared (NDIR) technique. Basic meteorological parameters (wind 

speed and direction, temperature, relative humidity, and atmospheric pressure) were 

measured on a 1min basis. Air quality data with additional sulfur dioxide (SO2) and 

meteorological data from other stations operated by the Istanbul Metropolitan Municipality 

have also been used to test the consistency of our data and to support PMF interpretation 

(see Fig. 1 and Sect. 1.1). 

In addition to gaseous and meteorological parameters, particulate matter samples were also 

collected at the site. A Partisol PM2.5 sequential sampler (Thermo Scientific, USA) was 

deployed (24h between 28 August and 13 November 2014 and every 6h until 28 January 

2015), and collected samples were analyzed in terms of metals by inductively coupled 

plasma mass spectrometry (ICPMS). Moreover, a Tecora PM10 sampler (Italy) was used to 

collect daily PM10 samples (30 August 2014–3 February 2015) and collected samples were 

analyzed in terms of EC and OC by means of a Sunset Lab (Oregon, USA) thermal optical 

analyzer, molecular organic markers using GC-MS (Varian CP 3800 GC equipped with a 

TR-5MS fused silica capillary column), and water-soluble organic carbon (WSOC) by means 

of an organic carbon analyzer (TOC-VCSH, Shimadzu). The sampling time and availability 

of the data are reported in Fig. S1 of the Supplement. 

 

2.4 Positive matrix factorization (PMF) 

2.4.1 PMF description 

The U.S. EPA PMF 5.0 model was used for VOC source apportionment. The method is 

described in detail in Paatero and Tapper (1994), Paatero (1997), and Paatero and Hopke 

(2003). 

The general principle of the model is as follows: any matrix X (input chemical dataset 

matrix) can be decomposed in a factorial product of two matrixes G (source contribution) 

and F (source profile), and a residual part not explained by the model E. Equation (1) 

summarizes this principle in its matrix form: 

xij =∑gikfkj + eij                      (1)

p

k=1

 

where i is the number of observations, j the number of the measured VOC species, and k 

the number of factors. 
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The goal of the PMF is to find the corresponding nonnegative matrixes that lead to 

the minimum value of Q. 

Q =∑∑
eij
2

sij
2
=∑∑(

xij − ∑ gikfkj
p
k=1

sij
)

2

            (2)

m

j=1

n

i=1

m

j=1

n

i=1

 

where fkj ≥ 0 and gkj ≥ 0 and where n is the number of samples, m the number of considered 

species, and sij an uncertainty estimate for the jth species measured in the ith sample.  

 

2.4.2 Preparation of input data 

Two input datasets (or matrixes) are required by the PMF: the first one contains the 

concentrations of the individual VOC and the second one contains the uncertainty 

associated with each concentration. 

The VOC input dataset combines data from both the PTRMS and the GC–FID. The PTR-

MS data have been synchronized with the ones from the GC–FID on its 20min sampling 

time every 30min. The final chemical database used for this study comprises a selection of 

23 hydrocarbons and masses divided into seven compound families: alkanes (isobutane, n-

butane, n-hexane, n-heptane, isopentane, n-pentane, and 2-methyl-pentane), alkenes (1-

pentene, isoprene, and 1,3-butadiene), aromatics (ethylbenzene, benzene, toluene, (m+p)-

xylenes, o-xylene, and C9 aromatics), carbonyls (methyl ethyl ketone (MEK), 

methacroleine+methyl vinyl ketone (MACR+MVK), acetaldehyde, and acetone), alcohol 

(methanol), nitrile (acetonitrile), and terpenes. Alkanes and alkenes were measured by the 

GC–FID while benzene, toluene, isoprene, C8 aromatics, carbonyls, alcohol, nitrile, and 

terpenes were the ones measured by the PTR-MS. For benzene, toluene, and C8 aromatics 

the PTR-MS data were selected because of the smallest number of missing data. 

Since the PMF does not accept missing values, missing data must be replaced. The 

percentage of missing values ranges from 8% to 79% for species measured by the GC– 

FID. Butanes (iso/n), pentanes (iso/n), and (m+p)-xylenes have the lowest missing value 

percentage (ranging from 8% to 12%) while o-xylene (30%), 2-methyl-pentane (32%), 

ethylbenzene (42%), 1-pentene (62%), n-hexane (66%), nheptane (72%), and 1,3-butadiene 

(79%) have the highest percentage of missing values. There were only two missing values 

(0.33%) for species measured by the PTR-MS. 

For those species with a proportion of missing values below 40%, missing data were 

replaced by a linear interpolation. For species with a proportion of missing data exceeding 

40%, each missing data point was substituted with the median concentration over the whole 

measurement period. All the concentrations were above the detection limit. 

The uncertainty σij associated with each concentration (Eq. 3) is determined using the 

method developed within the ACTRIS (Aerosol, Cloud and Trace Gases Research 

Infrastructure) network (Hoerger et al., 2015) and used in Salameh et al. (2016): 

σij = √precision
2 + accuracy2                      (3) 
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This uncertainty considers the different sources of uncertainty affecting the precision and 

the accuracy terms. The precision is associated with the detection limit of the instrument 

and the repeatability of the measurement, while the accuracy includes the uncertainty of 

the calibration standards and the dilution when needed. 

The uncertainty of the PTR-MS ranges between 5% (toluene) and 59% (acetaldehyde) of 

the concentrations while the uncertainty for the GC–FID ranges between 4% (2methyl-

pentane) and 17% (o-xylene) of the concentration. Further information about the 

uncertainties calculation are found in Sect. S1 of the Supplement. 

 

2.4.3 Determination of the optimal solution 

The objective of the PMF is to determine the optimal number of factors (p) based on several 

statistical criteria. Several base runs were performed with a different number of factors from 

2 to 12. Statistical criteria were then used to determine the appropriate p value such as Q 

(residual sum of squares), IM (maximum individual column mean), IS (maximum individual 

column standard deviation) as defined by Lee et al. (1999), and R2 (indicator of the degree 

of correlation between predicted and observed concentrations). Q, IM, IS, and R2 are then 

plotted against the number of factors (from 2 to 12) (Salameh et al., 2016). The number of 

chosen factors corresponds to a significant decrease in Q, IM, and IS. In our study, an 

optimal solution of five factors was retained. In order to ensure the robustness of the 

solution, a Fpeak value of −1 was set by considering the highest mean ratio of the total 

contribution vs. the model as well as the numbers of independent factors (Salameh et al., 

2016). 

 

2.4.4 PMF reference run 

 A PMF reference run has been performed by removing the period during which there were 

no GC–FID data (night from 24 to 25 September). In addition, these datasets have been 

chosen as the PMF reference run because of the higher correlation between observed and 

reconstructed data by the PMF model (see also Sect. 3.2). A good correlation (R2 = 0.97) 

between total reconstructed VOC and measured VOC was obtained. For most compounds 

the variability is reproduced well with a R2 usually higher than 0.70. Poorer correlation was 

found for alkenes (1-pentene (R2 = 0.55), 1,3-butadiene (R2 = 0.22), and isoprene (R2 = 

0.57)) as well as for nhexane (R2 = 0.09), MEK (R2 = 0.41), and acetaldehyde (R2 = 0.32). 

The R2 of the contribution of the five factors between each other has been calculated; it 

was found that the value of R2 does not exceed 0.28 and is usually less than 0.05, indicating 

the statistical independence of the five factors. There is therefore no significant correlation 

between the factors, which means that the factors are independent. 

The PMF output uncertainties were estimated by three models: the DISP model (base 

model displacement error estimation), the BS model (base model bootstrap error 

estimation), and the DISP+BS model. Further information for the estimation of model 

prediction uncertainties can be found in Norris et al. (2014) and Paatero et al. (2014). The 
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DISP results of the PMF run show that the five-factor solution is stable and sufficiently 

robust to be used because no swaps occurred. All the factors were reproduced well through 

the BS technique at 100% for factor 1, 96% for factor 2, 100% for factor 3, 99% for the 

factor 4, and 100% for factor 5; there were not any unmapped runs. The DISP+BS model 

shows that the solution is well constrained and stable. 

 

2.4.5 Sensitivity tests to evaluate PMF results 

 The sensitivity of PMF results to input data has been tested in order to evaluate the 

representativeness of the PMF reference run results. These tests evaluate the effect of some 

time period selection described in Sect. 3 (periods 1, 2, and 3, nighttime peaks) and the 

incorporation of species with a high number of missing data as well as a test where all 

missing data were directly replaced by the median of species over all the measurement 

period instead of interpolation. 

 Table 1 summarizes the contribution of each factor for every sensitivity scenario as well as 

the values of the correlations between observed and modeled concentrations. The reference 

run has the best fit with Rtotal
2 = 0.97, and more than 82% of species were reconstructed 

well by the PMF (r2 ≥ 0.5). While the sensitivity tests do not perform as well statistically as 

the reference run, they all show that the same factors are extracted even though the relative 

contributions could be slightly modified by ±16%. Factors will be discussed in Sect. 3.3. 
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       Table 1: Contributions of each factor on each sensitivity test (in percentage)  

Scenarios 
Reference 

run 

All data (incl. 
night of 
09/24  

Only 
periods 1 & 3 

Only 
period 2 

missing 
values > 60% 
excluded 

missing 
values > 30% 
excluded 

 

No 
interpolation 

𝐫𝟐𝐭𝐨𝐭𝐚𝐥𝐨𝐛𝐬. 𝐯𝐬 𝐦𝐨𝐝. 0.97 0.86 0.97 0.86 0.90 0.92 0.90 

% of species with 𝐫𝟐 ≥ 𝟎. 𝟓 82.6 56.5 65.2 60.9 65.0 70.6 65.2 

F1. Toluene 14.2 14.8 13.4 8.9 15.4 16.4 14.0 

F2. Terpenes 7.8 11.5 12.7 12.1 5.5 6.9 12.3 

F3. NG evaporation 25.9 11.4 26.7 13.6 25.8 22.3 10.0 

F4. Mixed emissions 36.3 47.7 38.2 45.5 40.2 42.7 43.6 

F5. Road transport 15.8 14.5 9.1 19.8 13.1 11.8 20.2 

Contributions  
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2.5 FLEXPART model 

FLEXPART is a Lagrangian particle dispersion model and is widely used to stimulate 

atmospheric transport. It gives information about long-range and mesoscale dispersion of 

air pollutants such as air mass origin (back trajectories) (Brioude et al., 2013). FLEXPART 

was driven by ECMWF analysis (at 00:00, 12:00UTC) and the 3h forecast fields from the 

operational European Centre for Medium-Range Weather Forecasts – Integrated Forecast 

System (ECMWF-IFS). To compute the FLEXPART trajectories, the ECMWF 

meteorological fields were retrieved at 0.25◦ resolution and 91 vertical levels. The 

FLEXPART output is reported in Fig. 2. 

3. Results and discussion 

3.1 Meteorological conditions and air mass origin 

The time series of meteorological parameters are reported in Fig. 3. Based on in situ 

observations and FLEXPART simulations (Fig. 2), the meteorological situation has been 

divided into three types of periods.  

− Periods 1 and 3 from 15 to 21 and from 28 to 30 September with marine air masses 

coming from the Black Sea and Russia and/or Ukraine and northern Europe (Fig. 

2). During period 1, in situ temperature and relative humidity were characterized by 

a clear and opposite diurnal cycle while no cycle is depicted during period 3. During 

both periods relative humidity is high with two rain events (18 and 28 September). 

Relative humidity is high during the night (80%) while temperature is high during 

the day (from 14.7 to 27.6 ◦C with an average of 21.2 ◦C). Wind speeds are the highest 

(>3ms−1 in Besiktas and up to 12ms−1 at Sarıyer) with a northern wind direction. 

− Period 2 from 23 to 26 September with continental air masses coming from 

eastern and northern Europe (Fig. 2). Locally wind direction is variable. 

Temperature and relative humidity were characterized by the same diurnal cycles as 

in Period 1. Temperature decreased, ranging between 11.8 and 25.4 ◦C with an 

average of 17.9 ◦C. Lower wind speeds were recorded (3.1ms−1 in Besiktas and up to 

6ms−1 in Sarıyer). Wind direction varied between WSW (west-southwest) and SSE 

(south-southeast) and between the north and ENE (eastnortheast). 
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Fig. 2: Surface residence time of representative air mass trajectories from FLEXPART model 

during the TRANSEMED-Istanbul campaign. 
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Fig. 3: Variations of meteorological parameters at the super site of Besiktas. Wind speed were 

recorded in the stations of Florya and Sariyer. Wind direction displayed in this Figure were recorded 

in the station of Sariyer. Periods 1 and 3 are in blue, transition periods are in white and period 2 is 

in grey. 

 

– A first transition period between periods 1 and 2 (21 to 23 September) showed a wind 

direction shift towards the southern sector (Marmara Sea) (Fig. 2). Wind speed recorded 

the lowest values (<1.3ms−1 in Besiktas and <5ms−1 in Sarıyer). It rained on 23 

September. A second transition period between periods 2 and 3 (from 26 to 28 

September) showed a wind direction shift toward the NNE (north-northeast) (Fig. 2). 

On 6 September, the temperature increased to 26 ◦C. It rained from the night of 26 

September until the end of the period during which temperature decreased to 14.7 ◦C. 
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This period was also characterized by higher wind speed (up to 9ms−1 in Sarıyer and 

2.7ms−1 in Besiktas) coming from the ESE (east-southeast) and north. 

 

3.2 VOC distribution 

3.2.1 Ambient concentration level and composition 

Observed VOCs at the super site of Besiktas are representative of the ones usually 

encountered at urban background sites. Biogenic compounds are isoprene and terpenes 

while anthropogenic compounds include both primary (alkanes, alkenes, aromatic 

compounds) and secondary compounds (oxygenated VOC). 

Statistics on the VOC concentrations measured by GC– FID and PTR-MS at the super site 

of Besiktas are reported in Table 2. VOCs show a high temporal variability with maxima 

reaching several tens of parts per billion (isopentane, ethylbenzene, methanol, and acetone). 

Most VOC median concentrations are below 1ppb except for n-butane (1.48ppb), toluene 

(1.25ppb), and some oxygenated compounds like acetaldehyde (1.39ppb) and acetone 

(2.33ppb). The average composition of VOCs mainly includes OVOCs (0.12– 4.92ppb), 

which represent 43.9% of the total VOC (TVOC) observed mixing ratio, followed by 

alkanes (0.21–2.00ppb; 26.33%), aromatic compounds (0.26–2.27ppb; 20.66%), alkenes 

(0.19–0.68ppb; 4.81%), terpenes (3.44%), and acetonitrile (0.84%). Both OVOCs and 

alkanes contribute up to 70.2% of the TVOC concentrations. Methanol (22.40%, 4.92ppb 

on average) is the main oxygenated compound measured in this study, followed by acetone 

(11%, 2.63ppb). Butanes (9.11%, 2.00ppb) and isopentane (6.43%, 1.41ppb) are the two 

major alkanes. Toluene is the most abundant aromatic compound (50%, 2.27ppb). This 

was the case for most of the previous VOC studies performed in Istanbul (Demir et al., 

2011; Kuntasal et al., 2013; Muezzinoglu et al., 2001; Bozkurt et al., 2018; Elbir et al., 2007). 

Levels of alkanes, some alkenes, and aromatics are compared to levels in other European 

megacities: Paris and London (Borbon et al., 2018) at both urban and traffic sites as well as 

at an urban site in Beirut (Salameh et al., 2015) during summer (Fig. S4 in the Supplement). 

Consistency in urban hydrocarbon composition worldwide has already been observed 

(Borbon et al., 2002; von Schneidemesser et al., 2010; Dominutti et al., 2016). Despite 

differences in absolute levels, the hydrocarbon composition in Istanbul is quite similar to 

that in the other cities. Beirut has the highest concentrations of n-butane, isopentane, and 

2-methyl-pentane. Higher concentrations in toluene and (m+p)-xylenes were found in Paris, 

Beirut, and Istanbul. Such a similarity would suggest that the same sources control the 

hydrocarbon composition, especially traffic in all cities including Istanbul (see also Sect. 3.3 

on PMF). 

Off-line VOC concentrations collected with tubes are reported in Table S5 in the 

Supplement at various locations including the Besiktas super site. While the number of 

samples is limited in time, off-line measurements provide a general picture of a wider 

spectrum of VOCs that are not measured at the super site like light hydrocarbons (C2–C3 

alkanes and alkenes), C6–C11 carbonyls, speciated terpenes (camphene, limonene, β-

pinene), and C12–C16 intermediate-volatility organic compounds (IVOCs). Therefore, 
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these datasets allow us to address the spatial variability of VOC concentrations and 

composition within the megacity. The comparison of concentrations between different 

areas is limited because of the different sampling times. Therefore, the analysis only focuses 

on VOC relative composition. The relative composition divided into major VOC chemical 

groups at each site by sorbent tubes and canisters is reported in Fig. 4a and b, respectively. 

The composition is variable across the megacity for the aliphatic fraction of high- and 

intermediate-volatility hydrocarbons (C2–C16). As expected, the composition of the 29 

September 12:05UTC+3 (for all times throughout) sample at the Besiktas site is like that 

derived from the roadside measurements, highlighting the influence of road transport 

emissions at the super site. Interestingly, the VOC composition of the three samples from 

sorbent tubes at the Besiktas site are different from the ones at the roadway site with a 

higher proportion of IVOCs. The VOC composition of the 26 September 10:31 sample by 

canister is rather similar to that from the seashore sample in Galata (29 September 16:12 

sample). In the same way the VOC composition of the samples at the super site derived 

from tubes is rather like that of the Besiktas seashore. For both of them, the proportion of 

IVOCs is significant (from 15% to 40% in weight). While light VOCs are expected to be 

of minor importance when considering ship emissions, the higher presence of heavier 

organics is however expected as observed for alkanes by Xiao et al. (2018) in ship exhaust 

at berth. The VOC composition comparison would thus suggest not only the impact of 

road traffic emissions on their composition but also the potential impact of local ship traffic 

emissions. Finally, the composition at Besiktas is not affected by residential emissions, 

which are enriched in light C2–C3 alkanes (canisters) or aromatics (canisters). 
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Table 2 :  Statistical summary of VOC concentrations (in ppbv) measured at the urban site of Besiktas from September 17th to September 30th. The 

initials N, GC, P, T and C stands for the number of samples and instruments measured by the GCFID, PTRMS, tubes and canisters respectively. 

  
  

Min 
25th 

Median Mean 
75th 

Max σ 
  

Species percentile percentile N/instrument 

Alkanes 

isobutane 0.11 0.47 0.69 0.96 1.04 7.68 0.88 549/GC 

n-butane 0.34 1.05 1.48 2 2.23 12.2 1.67 551/ GC 

isopentane 0.14 0.55 0.82 1.41 1.36 19.3 2.14 546/ GC 

n-pentane 0.07 0.2 0.3 0.55 0.56 7.5 0.82 544/ GC 

n-hexane 0.17 0.24 0.34 0.44 0.53 2.53 0.33 205/ GC 

n-heptane 0.08 0.09 0.13 0.21 0.22 1.23 0.2 166/ GC 

2-methyl-pentane 0.06 0.08 0.11 0.21 0.17 6.06 0.58 410/ GC 

Alkenes 

1,3-butadiene 0.11 0.13 0.15 0.19 0.21 0.71 0.11 126/ GC 

1-pentene 0.11 0.13 0.15 0.19 0.19 1.19 0.13 226/ GC 

isoprene 0.13 0.34 0.55 0.68 0.81 3.24 0.52 580/P 

Aromatics 

benzene 0.07 0.18 0.23 0.31 0.32 2.54 0.3 580/P 

toluene 0.16 0.83 1.25 2.27 2.38 23.5 2.92 580/P 

ethylbenzene 0.11 0.14 0.18 0.26 0.27 1.68 0.23 350/GC 

(m+p)-xylenes 0.2 0.46 0.63 0.85 0.93 6.74 0.77 530/GC 

o-xylene 0.13 0.2 0.27 0.38 0.41 3.17 0.38 424/GC 

C9 aromatics 
(m/z121) 

0.07 0.24 0.33 0.45 0.48 3.31 0.44 580/P 

Oxygenated 
compounds 

methanol (m/z 33) 1.2 3.49 4.31 4.92 6 19.3 2.28 580/P 

acetaldehyde (m/z 
45) 

0.24 0.98 1.39 1.59 1.81 14.6 1.12 580/P 

acetone (m/z 59) 1.26 1.88 2.33 2.63 2.98 19.7 1.3 580/P 

MACR+MVK (m/z 
73) 

0.01 0.07 0.09 0.12 0.14 0.67 0.09 580/P 
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MEK (m/z 71) 0.11 0.22 0.3 0.38 0.43 2.27 0.28 580/P 

Nitrile Acetonitrile (m/z 42) 0.09 0.14 0.17 0.18 0.2 0.68 0.06 580/P 

Terpenes Terpenes (m/z 137) 0.06 0.22 0.33 0.76 0.91 5.19 0.91 580/P 
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Fig. 4: VOC composition at various locations in Istanbul from tubes (a) and canister (b) sampling. 

 

3.2.2 Time series and diurnal variations 

The variability of VOC concentrations is driven by several factors: emissions 

(anthropogenic or biogenic), photochemical reactions (especially with the OH radical 

during the day and ozone and nitrates at night for alkenes), and the dynamics of the 

atmosphere (including dilution due to the height of the boundary layer) (Filella and 

Peñuelas, 2006). The time series of inorganic trace gases (NOx and CO) and some VOCs 

representing the diversity of sources and reactivity are reported in Fig. 5. The 

meteorological periods 1, 2, and 3 described in the previous Sect. 3.1 are also indicated. 

Because NOx at the super site was only measured from 25 to 30 September, data from the 

air quality station in Besiktas were used (see Fig. 1). One should note that the time series of 

NOx at the super site and at the Besiktas station are consistent. 

Time series of NOx and CO show high concentrations but a different pattern regardless of 

the origin of air masses. While a daily cycle of NOx is depicted, CO does not show any clear 

pattern. The NO2/NOx ratio fluctuates between 0.34 and 0.93 with an average and median 

value of 0.53 and 0.55, respectively. These values are very high compared to what is usually 

found in the literature (Grice et al., 2009; Kousoulidou et al., 2008; Keuken et al., 2012), 

which is mostly low and below 0.50. However higher values of the NO2/NOx ratio can be 

found in diesel passenger cars (Grice et al., 2009; Vestreng et al., 2009) and vans 

(Kousoulidou et al., 2008). This ratio would reflect the impact of the combustion of heavy 
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fuels in a megacity. After road transport, cargo shipping is the second highest contributor 

to NOx levels according to the local/regional inventory (Markakis et al., 2012). 

Anthropogenic VOC time series (benzene, isopentane, and isobutane) exhibit a high-

frequency variability but usually show higher concentrations during the night, especially 

during period 2. One cause is the very low wind speeds at night, especially during period 2 

(Fig. 3), which would reinforce the accumulation of pollutants. Under marine influence 

(periods 1 and 3), VOC concentrations are the lowest, especially during period 3, which is 

characterized by rainy days (27 and 28 September), high wind speed, and colder 

temperatures (Fig. 5). These conditions favor atmospheric dispersion. During transition 

periods and under continental influence (period 2), VOC concentrations exhibit a strong 

dayby-day variability with episodic nocturnal peaks in particular on 25 and 26 September. 

While these peaks are not always concomitant between VOC and are not associated with 

any increase in NOx and CO levels, they occur under south and southwestern wind regimes, 

which are unusual wind regimes according to Fig. 1. This points out the potential influence 

of industrial and port activities other than fossil fuel combustion. For instance, maximum 

concentrations of butanes occurred during the period of the marine–continental regime 

shift with the well-established southwestern wind regime on 22, 23, and 26 September at 

the end of the day. Maximum concentrations of pentanes occurred during the night of 26 

to 27 September like for aromatics (e.g., benzene) (Fig. 5). 

Except during transition periods, the background levels of measured trace gases are not 

affected by the origin of air masses. This strongly suggests that the pollutants measured 

during TRANSEMED Istanbul were from local and regional sources. Finally, time series 

would suggest the influence of multiple local and regional sources other than traffic on 

VOC concentrations, likely industrial and/or port activities, at the super site. 

Isoprene and its oxidation products (MACR+MVK) covariate most of the time in periods 

1 and 3. They usually show their typical diurnal profiles with higher concentrations during 

the warmest days and at midday due to biogenic emission processes. Their significant 

correlation with temperature (R = 0.7) implies emission from biogenic sources. Around the 

Besiktas site, 49.5% of the vegetation is occupied by hardwood and hardwood mix trees 

while only 6% is occupied by softwood and hardwood mix trees. While Quercus (isoprene 

emitter) only occupies 7.7% of the total vegetation coverage (Ministry of Forestry, personal 

communication, 2018), the presence if isoprene at the super site is probably due to the 

surrounding trees. 

Except during transition periods, the background levels of measured trace gases are not 

affected by the origin of air masses. The background levels stay constant under continental 

or marine influence and regardless of the atmospheric lifetime of the species. This strongly 

suggests that the pollutants measured during TRANSEMED Istanbul were from local and 

regional sources. Finally, time series would suggest the influence of multiple local and 

regional sources other than traffic on VOC concentrations, likely industrial and/or port 

activities, at the super site. 
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Taking into consideration time series variability, diurnal variations have been split into 

periods 1 and 3 and period 2 for selected VOCs as well as two combustion-.derived trace 

gases (NOx and CO). Diurnal profiles of atmospheric concentrations are reported in Fig. 

6. Local traffic counts for road transport (personal communication from Istanbul 

Municipality for fall 2014) and shipping (https://www.marinetraffic.com/en/ais/details/ 

ports/724/Turkey_port:ISTANBUL, 14 January 2019) are also reported in Fig. S6 in the 

Supplement. Maritime traffic is mostly for passenger shipping (58.02%) compared with 

16% for cargo shipping. The diurnal profiles of ship and road traffic counts are similar. 

 

Fig. 5: Time series of NOx, CO and few VOC. Background colors represent the different periods 

relative to meteorological conditions (light grey period 1 and 3 and dark grey: period 2). Time series 

of NOx data from the super site are in pink and the ones from Besiktas site are in red. 

 

Generally, concentrations during period 2 are higher than the ones during periods 1 and 3 

and show different diurnal patterns for some compounds. The profile of NOx is consistent 

with the one of traffic counts (Fig. S6 of the Supplement). NOx exhibits higher 

concentrations during the day and lower concentrations at night for both periods with a 

morning peak (07:30–08:30) and one early evening peak from 17:30 (Fig. 6a). This is typical 

of traffic-emitted compounds with morning and evening rush-hour peaks as observed in 
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many other urban areas like Paris, France, in Europe (Baudic et al., 2016) or Beirut, 

Lebanon, in the eastern Mediterranean (Salameh et al., 2016). As already depicted in time 

series, the CO diurnal profile is different from that of NOx. CO concentrations show higher 

concentrations in the late evening and lower concentrations during the day. During the day, 

CO is also characterized by a double peak: one in the morning (08:30) and the other one in 

the middle of the day (Fig. 6b). Both NOx and CO show quite similar diurnal profiles 

between the three periods even if morning concentrations tend to be higher. 

VOCs show different profiles from that of NOx. Under marine influence (periods 1 and 

3), primary anthropogenic VOCs (i.e., benzene, alkanes, and other aromatics) almost exhibit 

a constant profile while they show a higher concentration from midnight until 10:00 under 

continental influence (period 2). For instance, benzene (Fig. 6d) and isopentane (Fig. 6f) 

nighttime concentrations increase by 4-fold compared to the levels under marine influence. 

In the middle of the day, the concentration levels are the same as during periods 1 and 3. 

The profiles of primary anthropogenic VOCs show the complex interaction between local 

and regional emissions and dynamics. Period 2 shows the influence of VOC emissions other 

than traffic and combustion processes (no effect on NOx and CO) at night. While the 

influence of traffic emissions on CO and VOC cannot be excluded; it seems that their 

emission level is not high enough to counteract the dispersion effect during the day unlike 

NOx. This will be further investigated in the PMF analysis. 

Isoprene concentrations increase immediately at sunrise and decrease at sunset during 

periods 1 and 3 (marine influence), which indicates its well-known biogenic origin (Fig. 6g), 

which is light and temperature dependent. Isoprene and MACR+MVK concentrations 

increase at night during period 2 like other alkanes and aromatics, suggesting their potential 

anthropogenic influence. 

Provided some interferences like furans could contribute to isoprene signal by PTR-MS 

measurements (Yuan et al., 2017), this would suggest an anthropogenic origin for isoprene. 

While the signals of m/z 71 are commonly attributed to the sum of MVK and MACR, 

which are both oxidation products of isoprene under high-NO conditions, more recent 

GC-PTR-MS studies identified some potential interferences for MVK and MACR 

measurements, including crotonaldehyde in biomass-burning emissions, C5 alkenes, and C5 

or higher alkanes in urban regions (Yuan et al., 2018). Such interferences cannot be ruled 

out here. During periods 1 and 3, MACR+MVK concentrations follow the same general 

pattern as isoprene. 

With a relatively long atmospheric lifetime (≈ 68d), acetone’s concentration is quite 

constant throughout the day within period 1, with a peak in the middle of the day and lower 

concentrations during the night for period 2 (Fig. 6c). The peak in the middle suggests the 

presence of a secondary origin. Acetone can have both primary and secondary sources 

(Goldstein and Schade, 2000; Macdonald and Fall, 1993). Methanol and MEK have the 

same general pattern as for acetone during both periods without the peak in the middle of 

the day, suggesting that they might have the same emission source. 
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Fig. 6: Diurnal profiles of some selected gaseous species (ppbv). Blue shaded-areas represent the 

minimum and maximum diurnal concentrations over all the measurement periods, blue lines, the 

average diurnal concentrations during period 1 and 3 and red lines the average concentrations 

during period 2. 

 

 

3.3 PMF results 

3.3.1 Factor identification 
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The factor profiles have been analyzed using the variability of their contribution together 

with several external variables (NOx, SO2, CO, meteorological parameters, emission 

profiles). PMF factors are displayed in Fig. 7. The time series and diurnal profiles of their 

contributions are displayed in Figs. 8 and 9, respectively. 

Factor 1: Toluene from solvent use 

The speciation profile of factor 1 exhibits high concentrations of toluene with 57% of its 

variability explained by this factor (Fig. 7). There is also a small contribution of acetone 

(18%), MEK (18%), and xylenes (17%). While toluene and xylenes are related to traffic 

emissions, this factor does not correlate well with any traffic tracer gases (R = 0.33 for 

NOx,) and combustion trace gases in general (R =−0.03 for CO and 0.13 for SO2). 

Moreover, toluene also contributes to the road transport factor (factor 5) but to a lesser 

extent. The time series are highly variable with erratic peaks regardless of the time of the 

day, especially during period 2 and to a lesser extent during period 1 (Fig. 8). The average 

diurnal profile looks constant, but the relative standard deviation is ±100% (Fig. 9). Sources 

related to solvent use are among the expected non-combustive sources for toluene (Baudic 

et al., 2016; Gaimoz et al., 2011; Brocco et al., 1997; Na and Kim, 2001). In Turkey, toluene 

was already found in gasoline vehicle, solvent, and industrial emissions (Bozkurt et al., 2018; 

Yurdakul et al., 2013; Demir et al., 2011). 

The toluene/benzene ratio (T/B) is used as an indicator of non-traffic source influence 

(Elbir et al., 2007; Lee et al., 2002; Yurdakul et al., 2013). A T/B ratio ≤ 2–3 indicates the 

influence of traffic emissions on measured VOC concentrations (Gelencsér et al., 1997; 

Heeb et al., 2000; Muezzinoglu et al., 2001; Brocco et al., 1997), whereas T/B ratios ≥ 2– 3 

suggest the influence of sources other than traffic (such as solvent evaporation or industrial 

sources). The T/B ratio for this study is between 0.4 (with only four points below 2) and 

48.6 (only one point above 29). Only 5.8% of the ratios were between 2 and 3, 48% were 

between 3 and 6, and 45% were above 6 with 34% between 6 and 10. This strongly suggests 

the influence of sources of toluene other than traffic. A high value of the T/B ratio is mostly 

found at industrial sites (Pekey and Hande, 2011). The median and mean values of T/B in 

this experiment are respectively 5.6 and 6.7, which can also indicate gasoline-related 

emissions (Batterman et al., 2006). However, the absence of other unburned fuel 

compounds like pentanes excludes this source. These ratios were calculated with toluene 

and benzene measured by the PTR-MS since the PMF run was performed using those data. 

By looking at the T/B ratio measured by the GC–FID, we found approximately the same 

conclusion: only 1% of the ratios were between 2 and 3, 47% were between 3 and 6, and 

51% were above 6 with 38% between 6 and 10. 

This factor represents 14.2% of the total contribution. 
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Factor 2: Biogenic terpenes 

Factor 2 exhibits a high contribution of terpenes with more than 73% of their variability 

explained by this factor (Fig. 7). Terpenes are known as tracers of biogenic emissions 

(Kesselmeier and Staudt, 1999). Isoprene, which is also a biogenic tracer, has only 5% of 

its variability explained by this factor. Moreover, the diurnal profile of these two 

compounds shows opposite patterns as can be seen in Figs. 6 and 9, which indicates that 

their biogenic emissions are controlled by different environmental parameters: temperature 

for terpenes and light and temperature for isoprene (Fuentes et al., 2000). Furthermore, the 

Besiktas site is also surrounded by Pinus, which are terpene emitters and represent the 

maximum overall vegetation in Istanbul (up to 33%) (personal communication from 

Ministry of Forestry). This factor shows high concentrations and contribution during 

period 1 and the transition periods (Figs. 2 and 7), probably due to a higher temperature 

while they are almost not significant during period 3. As expected, terpenes do not correlate 

with any combustion-related gases (R < 0.14 for NOx, CO, and SO2). 

The diurnal profile of this factor is characterized by high concentrations at night and early 

morning (until 08:30) and low concentrations during daytime (Fig. 9). This type of profile 

has already been observed at a background site in Cyprus (Debevec et al., 2017), in a forest 

of Abies borisii-regis in the Agrafa Mountains of northwestern Greece (Harrison et al., 

2001), and at Castel Porziano near Rome, Italy (Kalabokas et al., 1997). In a shallower 

nocturnal boundary layer, low chemical reactions together with persistent emissions lead to 

the enhancement of their nocturnal mixing ratios. Terpene’s lifetime toward OH and ozone 

is 1.2 to 2.6h and 5min (for α-pinene) to 50min (for camphene), respectively (Fuentes et al., 

2000). Dilution processes of the boundary layer in addition to the higher reactivity of 

terpenes towards the OH radical and ozone could explain the decrease in their 

concentrations during the day. 

This factor is called “biogenic terpenes” and represents 7.8% of the total contribution. 
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Fig. 7: Source composition profiles of the PMF factors. Source composition profiles of the PMF 

factors. The concentrations (ppbv) and the percent of each species apportioned to the factor are 

displayed as a pale blue bar and a red color box, respectively. 

 

Factor 3: Natural gas evaporation 

Factor 3 is essentially composed of butanes (iso/n) with more than 97% of their variability 

explained by this factor (Fig. 7). Isobutane is a typical marker of fossil fuel evaporative 

sources (Debevec et al., 2017; Na et al., 1998). This factor significantly explains the 

contributions of 1,3butadiene (32%), acetonitrile (23%), acetaldehyde (24%), 

MACR+MVK (21%), C9 aromatics (22%), and benzene (20%). Iso/n butanes correlate 

poorly with CO (R = 0.09) and NO (R = 0.33). The alkanes/alkenes ratio of this factor is 
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high (55), which points out the evaporative source of this factor (Salameh et al., 2014). At 

the same time, the pentanes (n/iso) and the other aromatic compounds are not well 

represented in factor 3. This suggests that butane evaporation is not related to evaporation 

from storage, extraction, and distribution of gasoline but rather to natural gas evaporation. 

The diurnal profile of factor 3 is characterized by an increase in concentration at night 

and constant concentration from 10:00 to 18:00 with a slight peak in the middle of the 

day and in the evening (Fig. 9). This points out a source linked to the use of natural gas as 

an energy source, especially for cooking at lunchtime with the proximity of many 

restaurants near the measurement site. This type of profile has already been observed in 

Paris (Baudic et al., 2016). The time series are characterized by several peaks during period 

2, which corresponds to the marine transition by the South-Southwest of Istanbul and the 

Marmara Sea (Fig. 8). The presence of a power plant with a capacity of 1350MW located 

in the southwest of Ambarli that uses natural gas as fuel and which can also contribute to 

the butane loads is noteworthy. This factor does not depend on temperature or on other 

trace gases (NOx, CO, and SO2). The average relative contribution of the natural gas 

factor is 25.9%.

 

Fig. 8: Time series of factors contributions (in ppbv) extracted from the PMF. 
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Fig. 9: Diurnal variation of sources contributions (in ppbv). 

 

Factor 4: Mixed diurnal regional emissions 

Factor 4 has a significant contribution of several primary and secondary as well as biogenic 

and anthropogenic species (Fig. 7). N-hexane is the most dominant species (81.6% of its 

variability is explained by this factor). However, knowing that this compound has more 

than 70% of the missing values, the analysis related to this compound should be performed 

carefully. The great contribution of isoprene (66%) in factor 4 points out its biogenic 

emissions. Biogenic emissions of isoprene are directly related to temperature as well as solar 

radiation (Steiner and Goldstein, 2007; Owen et al., 1997; Geron et al., 2000). Note that 

this factor correlates well with the ambient temperature (R = 0.70). Despite the percentage 

of missing values, the biogenic contribution for this factor can also be explained by the 

presence of 1,3butadiene and 1-pentene likewise emitted by plants (Goldstein et al., 1996). 

Factor 4 is also characterized by the presence of oxygenated compounds such as isoprene 

oxidation products like MACR+MVK (54%), acetaldehyde (66%), acetone (57%), 

methanol (59%), and MEK (59%). These oxygenated species can have primary sources 
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(both anthropogenic and biogenic) and are also formed secondarily by the oxidation of 

primary hydrocarbons (Yáñez-Serrano et al., 2016; Millet et al., 2010; Goldstein and Schade, 

2000; Singh et al., 2004; Schade et al., 2011). 

Aromatic compounds (benzene 40%, ethylbenzene 29%, C9 aromatics 24%, and xylenes 

20% on average) are also well represented in this factor. While they enter in the composition 

of fossil fuel combustion by constituting the unburned fraction of vehicle exhaust emissions 

as for C5 alkanes (Buzcu and Fraser, 2006), their proportion in factor 4 does not compare 

with that of traffic emissions derived from canister measurements along the Barbaros (Bd) 

(Fig. 10). Solvent use activities from domestic or industrial sectors can also emit aromatics 

higher than C6. Therefore, the presence of aromatics in factor 4 would be related to solvent 

use activities. Acetonitrile, highly present in factor 4, is usually used as a biomass burning 

tracer (Holzinger et al., 1999). 

The diurnal profile is characterized by an increase in concentration during the day and a 

decrease in concentrations at night (Fig. 9). When looking at external variables, this factor 

correlates well with SO2 (R = 0.5), which is a tracer of industrial emissions and ship 

emissions (Lee et al., 2011), but with neither NOx (R = 0.25) nor CO (R =−0.06). Indeed, 

the city of Istanbul experiences the highest industrial activities in the country (Markakis et 

al., 2012) while the Bosporus strait is 500m away. The diurnal shape is also similar to that 

of ship traffic counts (Fig. S6 of the Supplement), which follows that of road traffic. 

The potential influence of ship emissions has been investigated by looking at the ratio of 

V/Ni derived from the elemental composition of PM2.5. This ratio has been commonly 

used as a tracer of ship emission influence (Viana et al., 2014; Pey et al., 2013; Becagli et al., 

2012). While some papers assume that a ratio of 3 usually signifies the impact of ship 

emissions (Mazzei et al., 2008; Pandolfi et al., 2011), a deeper analysis of the literature 

suggests that this ratio is highly variable from 0.7 up to 4.5 (Isakson et al., 2001; Agrawal et 

al., 2008). When plotting particulate V versus Ni concentrations integrated over a 24h 

period in September 2014, a ratio of 2.72±0.89 is found (see Fig. S7 in the Supplement). 

However, the scatterplot of 6h integrated data reveals a more scattered distribution of 

points on both sides of the fitting line. First, the derived V-to-Ni value seems to be 

controlled by the sampling time resolution and a fixed value cannot be used as evidence of 

ship emission influence. Second, while the Istanbul points lie between the upper and lower 

limits, some of them are higher than 4.5. Other sources like coal combustion can affect the 

V and Ni distribution (Oztürk et al., 2019). Finally, by comparing this factor (C5– C7 

alkanes, aromatic compounds, 1-pentene, and acetone) to that of ship emissions at berth in 

Jingtang port (Xiao et al., 2018), no similarity was found. While an influence of ship 

emissions is not excluded, there is no direct evidence from VOC measurements. 
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Fig. 10: Comparison of speciated profiles issued from canisters (traffic source) and Factor 4 and 5 

of PMF simulations. The species contributions are expressed in percentage volume. 

 

The analysis of the time series shows that the background level of this factor varies as a 

function of the meteorological period (Fig. 8). During period 2, an increase in minimum 

concentrations is observed, which may be related to the lower wind speed that favors the 

stagnation of pollutants. We assume that secondary production affects this factor since the 

presence of many secondary compounds (MACR+MVK, MEK, acetaldehyde, etc.) is 

observed. To conclude, this factor can be related to a combination of primary and 

secondary anthropogenic (combustion, industrial, and ship emissions) as well as biogenic 

emissions. By considering the different origins of species and their diurnal emission, this 

factor was labeled “mixed regional emissions factor”. It represents 36.3% of the total VOC 

contribution. 

By increasing the number of factors, isoprene was isolated into a seven-factor solution. By 

increasing the number of factors to eight, isoprene was not isolated anymore (Fig. S8). By 

using only the PTR-MS data (10min time resolution) for the PMF run, isoprene and its 

oxidation products have been isolated as well. Synchronizing the PTR-MS data with the 

GC–FID time step (30min resolution) degrades the time resolution and smooths the 

variability of the data and, consequently, the ability of the PMF model to isolate biogenic 

emissions from other sources. 

 

Factor 5: Road transport 

The profile of factor 5 exhibits high contributions of pentanes (iso, n, and 2-methyl) with 

on average 84% of their variability explained by this factor (Fig. 7), followed by nheptane 

(58%). A total of 32% of the variability of 1-pentene is also explained by this factor. 
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Aromatic compounds, such as ethylbenzene (45%), o-xylenes, (m+p)-xylenes (47%), C9 

aromatics (37%), benzene (28%), and toluene (28%), which are considered typical fossil 

fuel combustion products (Sigsby et al., 1987), are also predominant species in this factor. 

Isopentane is one of the most abundant VOCs in the traffic-related sources (Buzcu and 

Fraser, 2006). 

To help in identifying the main sources related to this factor, a comparison between its 

profile and that obtained from near-source traffic measurements was performed (see Fig. 

10). Contrary to factor 4 (mixed regional emissions), both profiles are similar. Factor 5 is 

much more enriched in aromatics compared to C5 alkanes by almost a factor of 2. 

The diurnal profile of factor 5 showed an increase in concentrations from midnight until 

sunrise and an almost constant concentration during the rest of the day with several small 

peaks (Fig. 9). Morning peaks (06:30 and 09:30) and a night peak (19:30) are observed. This 

increase in concentrations corresponds to the morning and evening traffic rushhour 

periods. After 18:30 the absolute concentration of this factor stayed high and increased for 

several reasons: ongoing emissions until 3h 30min, lower photochemical reactions, and 

atmospheric dynamics (the shallower boundary layer leads to more accumulation of 

pollutants at night). Lower concentrations are observed during late morning until 18:30. 

The reduction of concentration of this factor during the day could be explained by dilution 

processes and OH oxidation processes. 

The time series shows a period of a peak and a relatively high contribution of this factor in 

the night of 26 to 27 September (Fig. 8). Factor 5 is the closest to a traffic related source 

that covers exhaust emissions and gasoline evaporation emissions. However, the 

contribution of this factor does not correlate with the traffic tracer NOx. This factor 

represents 15.8% of the total VOC contribution. 

As discussed in Yuan et al. (2012), the effect of photochemistry on factor composition had 

been analyzed by looking at the scatterplots of the contribution of the PMF factors to each 

VOC as a function of its OH rate constant (kOH). Nevertheless, no clear evidence from 

photochemistry was found for the Istanbul PMF factor’s contributions. 

This study shows that PMF was more easily able to extract some factors (like biogenic 

terpenes) than others (like diurnal regional factors). These results are consistent with other 

Turkish cities where sources other than traffic (mostly industrial source) drive the VOC 

emissions (Yurdakul et al., 2013b; Pekey and Hande, 2011; Civan et al., 2015; Dumanoglu 

et al., 2014). However, in the EMB, traffic-related emissions are the most dominant source 

and accounted for 51% and 74% in winter and summer, respectively, in Beirut, Lebanon 

(Salameh et al., 2016). Kaltsonoudis et al. (2016) also found that traffic and biogenic 

emissions were the dominant source of VOC during summer in Patras and Athens. In Paris, 

Baudic et al. (2016) found that 25% of the total VOC contributions were related to traffic, 

15% to biogenic factors and 20% to solvent use compared with 14.2% and 23% to natural 

gas and background factors that the PMF has not able to dissociate. These differences in 
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contributions with this study could be due to the differences in input data. Thus, PMF 

results depend strongly on input data. Furthermore, it was shown in McDonald et al. (2018) 

that source apportionment studies largely underestimated the influence of volatile chemical 

species (including organic solvents, personal care products, adhesives, etc.) as sources of 

urban VOCs. This underestimation could be explained by the fact that VOCs are not 

measured in all their diversity in source apportionment studies in contrast with what was 

done in McDonald et al. (2018). 

3.4 Emission ratios of VOC to CO 

The determination of emission ratios (ER) is a useful constraint to evaluate emission 

inventories (Warneke et al., 2007; Borbon et al., 2013). The emission ratio is the ratio of a 

selected VOC with a reference compound that does not undergo photochemical processing 

mostly CO or acetylene due to their low reactivity at urban scale and as tracers of 

incomplete combustion (Borbon et al., 2013; Salameh et al., 2017). The linear regression fit 

method (LRF) is a commonly used method to calculate emission ratios: the ER corresponds 

to the slope of the scatter plot between a given VOC vs CO or acetylene (Borbon et al., 

2013; Salameh et al., 2017). Another method is the photochemical age method (de Gouw, 

2005; de Gouw et al., 2018; Warneke et al., 2007; Borbon et al., 2013) which is based on 

the concentration ratios and the photochemical age. In this study, poor correlation between 

targets VOC and CO is found (R2 ≤ 0.16) as could be deduced from the time series analysis 

(see section 3.2.2) and the PMF analysis. Indeed, fossil fuel combustion derived activities 

are not dominating the VOC distribution. As a consequence, the LRF method cannot be 

applied. Here the emission ratio was determined by the mean value of each Δ(VOC)-to-

Δ(CO) concentration ratio over the whole period of measurements. The terms “Δ(VOC)” 

and “Δ(CO)” correspond to the measured concentrations of VOC and CO subtracted by 

VOC and CO background concentrations respectively. Given the diurnal and data day-to-

day variability of dynamics (see section 3.3.2), one daytime and nighttime CO background 

values were estimated for each day by extracting the daytime and nighttime minimum 

concentration values. For CO, the daytime background values range between 213.5 and 

367.2 ppb and the nighttime background values range between 211.5 and 406.7 ppb. For 

VOC, the background values depend on the compound. At night, the background values 

lie between 1.3 and 3.4 ppb for a long-lived compound like acetone and between 0.2 and 

1.1 for a short-lived compound like (m+p)-xylenes. For the following discussion, we will 

refer to VOC-to-CO ratio instead of “Δ(VOC)-to-Δ(CO)” ratio. 

Photochemistry can affect the value of emission ratios (Borbon et al., 2013). Comparing 

daytime to nighttime ratios is one way to evaluate the effect of daytime photochemistry by 

assuming that chemistry can be neglected at night except for alkenes (de Gouw et al., 2018) 

and the composition of emissions does not change between day and night. While the ratio 

between nighttime emission ratios and daytime emission ratios shows a decrease of 37% 

on average during the day, this decrease is not dependent on the OH kinetic constants of 

each VOC (Figure S9).  This suggest that these differences are rather controlled by the 
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changes in emission composition between day and night. As a consequence, the emission 

ratios have been determined on the whole dataset. 

The emission ratios VOC-to-CO in Istanbul are displayed in Table 3 and compared to the 

ones in other urban areas worldwide. The emission ratios determined in Istanbul are usually 

higher than the ones of other cities but in the same range of magnitude. C4-C5 alkanes, 

toluene and oxygenated VOCs show the highest emission ratio values. Most of the values 

are consistent within a factor of 2 with, at least, one determined in other cities of post- 

industrialized or developing countries. 

Table 3: Urban VOC-to-CO emission ratios determined during Istanbul field campaign and 

compared to the ones determined in Los Angeles (North America), Paris (Europe), Mexico 

(Central America) and Beirut (Middle East) during previous field campaigns. Bolded values are the 

ones within a range of factor of +/- 2 between Istanbul and at least one other urban area. 

VOC 

Istanbul 

September 2014 

mean ratio (pptv 

VOC [ppbv CO]-1 

This study 

Los Angeles 

May-June 2010 

(de Gouw et al., 

2018; Borbon et 

al., 2013) 

(pptv[ppbvCO]-1 

Paris 

July 2009 

(Borbon et 

al.,2013) 

(pptv[ppbvCO]-1 

Mexico 

March 2009 

(Bon et al., 

2011b) 

(pptv[ppbvCO]-1 

Beirut 

January 2012 

(Salameh et al., 

2017) 

(pptv[ppbvCO]-1 

isobutane 9.74 3.08 4.53 7.2 3.30 

n-butane 20.2 4.42 10.1 21.7 6.70 

isopentane 19.3 8.69 10.8 3.3 5.30 

n-pentane 8.87 3.26 3.08 2.5 1.10 

n-hexane 8.06 1.13 1.15 1.49 0.90 

n-heptane 2.61  2.03 0.36 0.40 

2-methyl-pentane 3.55  1.29 1.33 1.20 

1.3-butadiene 0.64 0.35 0.39 0.27 0.50 

1-pentene 1.51   0.15 1.40 

Benzene 3.27 1.30 1.07 1.21 2.00 

Toluene 30.9 3.18 12.3 4.2 11.10 

Ethylbenzene 2.66 0.57 0.95  1.40 

(m+p)- xylenes 8.98 1.79 4.59  4.80 

o-xylene 4.16 0.67 1.09  1.70 

C9-aromatics 5.10   2.8  

Methanol 35.9 21.2  2.1  

Acetaldehyde 14.0 5.42  1.0  

Acetone 15.2 11.6  0.51  

MEK 4.69 0.88  0.29  

 

3.5 Evaluation of global emission inventories 

In this section, the VOC emissions from anthropogenic sources and road transport source 

by three references global emission inventories downscaled to Istanbul are evaluated: 

MACCity (Granier et al., 2011) for 2014, EDGAR (Crippa et al.. 2018) for 2012, and 
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ACCMIP (Atmospheric Chemistry and Climate Model Intercomparison Project) 

(Lamarque et al.. 2010) for 2000 (figure 11.a,b and c). Emission data for ACCMIP and 

MACCity inventories are available in the ECCAD database (http://eccad.aeris-data.fr/), 

and the one for EDGAR inventory is available in the EDGAR database 

(http://edgar.jrc.ec.europa.eu/). This evaluation is based on the VOC-to-CO emissions 

ratios calculated in the previous section (3.4) following Salameh et al. (2016): 

VOCestimated = ratio (
VOC

CO
)

all observations
𝑃𝑀𝐹 𝑅𝑜𝑎𝑑 𝑡𝑟𝑎𝑛𝑠𝑝𝑜𝑟𝑡 𝑓𝑎𝑐𝑡𝑜𝑟

X COinventory        (4) 

Where: 

− VOC estimated is the estimated emission for an individual VOC or a group of VOC 

in tons/year for all anthropogenic emissions or road transport emissions. 

− CO inventory is the extracted emission of CO from either ACCMIP (in Tg/year), 

MACCity (in Tg/year), or EDGAR (in tons/year). 

− VOC/CO is either the VOC-to-CO ratio calculated in section 3.4 or the VOC-to-

CO ratio determined from each VOC contribution in the PMF road transport factor 

(in µg.m-3 of VOC/µg.m-3 of CO). 

Species in emission inventories are sometimes lumped (grouped) as a function of their 

reactivity for chemical modeling purpose and species label does not always correspond to 

a single species. For instance, methanol in Edgar not only corresponds to methanol itself 

but all alcohols. Moreover, summing some species from observations is sometimes needed 

to fit with the inventory lumping like alkanes higher than C4 in MACCITY but is limited 

to the number of the measured species. As a consequence, the comparison is not direct and 

requires special care (see the following discussion). 

The annual VOC and CO emissions for EDGAR (0.1 x 0.1 resolution) was determined by 

summing the emissions of 12 grids over a domain encompassing the sampling site 

(longitude between 28.9 and 29.1°; latitude between 40.9 and 41.2°). For ACCMIP and 

MACCITY, the emissions values for the city of Istanbul was taken as available in the 

ECCAD database. 

Further information about the emissions inventory will be found in Table S10 of the 

supplement material. 

Figure 11 shows the comparison of the estimated emissions of some speciated VOCs 

derived from observations and PMF for the road transport and the ones from the three 

global emission inventories downscaled to Istanbul megacity. 

The total annual VOC anthropogenic emissions by global inventories are usually either 

within the same range by a factor of two to three for alkanes and aromatics or 

underestimated by an order of magnitude, especially for oxygenated compounds up to a 

factor of 58 for acetone by Edgar. These results are consistent with previous evaluations 

carried out in the Middle East (Salameh et al., 2016) and for northern mid latitude urban 

areas (Borbon et al., 2013). One exception is methanol in Edgar which is 2.2 times higher 

than our estimations from observations. This might be due to the inclusion of other 

http://eccad.aeris-data.fr/
http://edgar.jrc.ec.europa.eu/
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alcohols in the methanol label in Edgar as discussed above. One should note that the 

emissions of CO and VOCs from MACCITY are usually lower than the ones from 

ACCMIP and EDGAR which can be explained by the different year of reference. The 

global emissions by inventories were not within the same year: 2000 for ACCMIP, 2014 for 

MACCITY and 2012 for Edgar. The CO emissions by inventories were compared for the 

same year. It was found that ACCMIP and MACCITY had the same CO emissions while 

the emissions in Edgar were two times lower than those from MACCITY and ACCMIP. 

In 2012, emissions of CO by Edgar was similar to the ones of MACCITY.  

The evaluation of the road transport emissions (Figure 11.d) is limited to the compounds 

from the unburned fuel fraction; while there is still an underestimation by the emission 

inventories except for benzene, the differences are lower than for all anthropogenic 

emissions. The differences never exceed a factor of 12.1 (pentanes). Again, the differences 

for pentanes should be seen as a lower limit because of the number of measured pentanes 

which are limited to n-pentane and isopentane.  

While these results provide a first detailed evaluation of VOC annual emissions by global 

emission inventories, they are based on a limited period of observations in September 2014 

(2 weeks). Additional VOC observations at different periods of the year including the 

heating and non-heating period will be very useful to strengthen this first evaluation by 

taking into account the seasonal variability of emissions. However, they confirm the urgent 

need in updating global emission inventories by taking into account regional specific 

emissions. 
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Fig. 11: Comparison of the estimated emissions inventory from observations and PMF results and 

global emission inventories: a) MACCity, b) EDGAR, c) ACCMIP, d) Road transport for ACCMIP 

and EDGAR inventory. 

 

4. Conclusions 

VOC measurements were performed in Istanbul (Turkey) at an urban site in Besiktas in 

September 2014. The VOC measurement instruments include an airmoVOC GC–FID and 

a PTR-MS at the super site completed with sorbent tubes and canisters within the megacity 

close to major emission sources. A total of 23 of the 70 NMHCs quantified were 

continuously collected at the urban site. 

During the intense field campaign, three periods had been selected from the meteorological 

parameter analysis and limited by two transitional periods. VOC variabilities were driven by 

the meteorological conditions observed, with higher concentrations during period 2 (under 

continental influence) and lower concentrations during periods 1 and 3 (under marine 

influence). Also, most of the VOCs were characterized by an increase in concentrations at 

night and early morning and lower concentrations during the day. 

The average composition of VOCs is mainly composed of OVOCs, which represent 43.9% 

of the total VOC mixing ratio observed, followed by alkanes (26.33%), aromatic 

compounds (20.66%), alkenes (4.81%), terpenes (3.44%), and acetonitrile (0.84%). The 

average atmospheric composition of anthropogenic VOCs is similar to those observed in 

European megacities like Paris and London, suggesting the impact of traffic emissions for 

those compounds. However, much evidence of the impact of sources other than traffic, 

like industrial activities under continental and south-southwesterly wind regimes or ship 

emissions on IVOC loads, has been found. This evidence was also observed in the time 

series analysis where the influence of multiple sources other than traffic was also suggested. 

Time series and diurnal profile analyses suggest the influence of multiple sources other than 

traffic on VOC concentrations at the super site and likely industrial and/or port activities. 

Five factors have been extracted by the model and then compared to source profiles 

established by off-line nearsource measurements. These results also confirmed that road 

transport is not the dominant source by only explaining 15.8% (factor 5) of measured VOC 

concentrations, differing from the local emission inventory. Other factors as sources 

resolved by the model were toluene (14.2%), biogenic terpenes (7.8%), natural gas 

evaporation (25.9%, mainly composed of butanes), and a last factor characterized by mixed 

regional emissions (36.3% and composed of most of the species). Evaluating the PMF 

results, there is no evidence of the impact of ship emissions on VOC distribution. It is also 

shown that the commonly used ship emission tracer derived from PM2.5 composition 

should be used with caution. 

Several sensitivity tests on PMF results based on input data have been carried out to evaluate 

the effect of the time resolution when combining different instrumentation measurements. 

Sensitivity tests also analyzed the impacts due to the number of missing values and the 

number of species integrated in each model run as well as the impact of interpolation on 
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input data. While some sensitivity tests do not perform as well as the reference run, they all 

showed that the same factors are identified even though their relative contributions could 

be slightly modified. 

Considering our results and knowing that the measurement period was quite short, long-

term measurements at different times of the year will be valuable to assess the seasonality 

effect on source contributions in Istanbul. 

Emission ratios (ERs) of VOC relative to carbon monoxide (CO) were calculated and 

compared to those of many megacities. The emission ratios determined in Istanbul were 

found to usually be higher than those of other cities. These ERs have then been used to 

evaluate three global emission inventories: MACCity, ACCMIP, and EDGAR. The results 

showed that the total annual VOC anthropogenic emissions by global inventories are 

usually either within the same range by a factor of 2 to 3 for alkanes and aromatics or 

underestimated by an order of magnitude, especially for oxygenated compounds. For the 

road transport emissions, there is still an underestimation by global inventories except for 

benzene. 

Even though these results provide a first detailed evaluation of VOC annual emissions by 

global emission inventories in Istanbul, measurements are carried out for a limited periods 

of time (2 weeks). Thus, longer measurement period at different seasons of the year will be 

very useful to strengthen and complete these results. 
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1. Uncertainties calculation 

The concentration uncertainty σij of a species j for the sample i measured by the GC-FID 

was calculated as follow: 

σij = √(
DL

3
+ u ∗ xij)

2

+ (
w

2
∗ xij)

2

         (1) 

WhereDL is the detection limit of the GCFID (in ppt). It equals 20 ppt for all the 

compounds except for n-heptane (4 ppt) (Baudic et al., 2016). 

u  is the repetability of the measurement (in %), obtained from the repeated injection of 

the NPL standard of 4 ppb. It ranges between 5 and 12 % depending on the compounds. 

w is the expanded uncertainty of the NPL standard (2 % for all the compounds). 

xij is the concentration of species j in sample i. 

The uncertainties of VOCs measured by the PTRMS were computed as follow: 

σij = √(
DL

3
+ u ∗ xij)

2

+ (


CSTD
∗ xij)

2

        (2) 

DL value ranges from 21 (C9-aromatics) to 1192 ppt (methanol). 

The repeatability u ranges between 1.7 % (toluene) and 30.5 % (c9-aromatics). 

CSTD is the diluted concentration (5 ppb) from the Gas Calibration Unit and the Ionimed 

standard (1 ppm). 

σ is the uncertainty of the 5 ppb-diluted CSTD concentration calculated using Equation 3: 

σij
2 = (

FSTD

FSTD + FZERO
)
2

∗ uCSTD
2 + (

−FSTD

(FSTD + FZERO)
2
)
2

uFSTD
2 + (

−1

(FSTD + FZERO)
2
) uFZERO

2  (3) 

− FSTD is the standard air flow (10 mL/min). 

− FZERO is the air zero flow (2000 mL/min). 

− UCSTD is the error on the 1 ppm-Ionimed standard as indicated by the manufacturer 

(50 ppb). 

− UFSTD is the error on the generated standard air flow determined at the laboratory 

(±0.08 mL/min). 

− UFZERO  is the error on the generated dilution air flow determined at the laboratory 

(±197 mL/min). 

The uncertainty of the PTRMS ranges between 5 % (toluene) and 59 % (acetaldehyde) of 

the concentrations while the uncertainty for the GC-FID ranges between 4 % (2-methyl-

pentane) and 17 % (o-xylene) of the concentration.  

For compounds which have a percentage of missing data exceeding 40 %, the uncertainty 

equals 4 times the median the measurement as suggested in  Paatero et al. (2014). For 

compounds that have a percentage of missing data below 40 %, the uncertainty was equal 

to 4 times the interpolated value. 
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This method of uncertainty calculation enables to strongly weight those particular values 

and to limit their impact on the model result. 

In order to better judge the general quality of the chemical compound data, Paatero & 

Hopke, (2003)  have developed a method based on the signal to noise ratio (S/N) which is 

computed directly by the PMF model according to the equation 4: 

S

N
= √

∑ (xij − sij)
2n

j=1

∑ sij
2n

j=1

             (4) 

This ratio indicates whether the variability in the measurements is real or within the noise 

of the data. The species have been categorized as bad and strong according to the following 

criteria: 

− S/N≥1: strong quality 

− S/N ≤1: bad quality 

All the compounds have a S/N ratio higher than 1 showing the high quality of the input 

dataset. S/N ratio ranges between 1.23 (1, 3-butadiene) and 9.46 (n-butane) for compounds 

measured by the GCFID and ranges from 2.00 (acetonitrile) to 9.96 (toluene) for PTRMS 

species. 
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2. Figures and tables 

 

 

Figure S1: Atmospheric data used for this study and availability during September. 
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Figure S2: Comparison of PTRMS, tubes and canister concentrations with GC-FID 

(AIRMOVOC) for aromatic compounds 
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Figure S3: Comparison of tubes and canisters with GC-FID for pentanes, terpenes and 

trimethylbenzenes (C9-aromatics). The red full line is the one-to-one slope. The red dashed line is 

the ±20% and the grey area is the ±50%. 

 

 
Figure S4: Comparison of mean concentrations of selected VOCs observed in different 

megacities: Istanbul (our supersite in Besiktas, Paris (urban and traffic) (Borbon et al., 2018), 

London (traffic) (Borbon et al., 2018), and Beirut (suburban in summer) (Salameh et al., 2015). 

Each number represents: 1: Isobutane, 2:nbutane, 3:isopentane, 4:npentane, 5:n hexane, 6:n 

heptane, 7:2-methyl-pentane, 8:1,3-butadiene, 9:1- pentene,  10:benzene, 11:toluene, 

12:ethylbenzene, 13:m+p xylenes, 14:o xylene, 15: C9 aromatics.  
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Table S5: Off-line VOC concentrations (in ppbv) collected with canisters (C) and sorbent tubes 

(T). N stands for the number of samples 

Families Species Mean 

(ppbv) 

σ 

(ppbv) 

N/Instrument 

 

 

 

 

 

 

 

Alkanes 

Ethane 5.58 9.44 14/ C 

Propane 4.15 4.82 14/ C 

isooctane 0.28 0.07 8/ T 

octane 0.63 0.23 8/T 

nonane 0.62 0.53 8/T 

decane 0.90 1.02 8/T 

undecane 0.73 0.88 8/T 

dodecane 1.33 2.46 8/T 

tridecane 3.05 7.49 8/T 

tetradecane 3.66 8.14 8/T 

pentadecane 2.34 3.41 8/T 

hexadecane 1.80 1.60 8/T 

 

Aldehydes 

nonanal 2.26 1.00 8/T 

heptanal 1.11 0.40 8/T 

decanal 2.17 0.68 8/T 

undecanal 1.86 2.95 8/T 

 

 

Alkenes 

Ethylene 2.89 1.95 14/ C 

Propene 1.02 1.05 14/ C 

Trans-2-butene 1.42 2.92 14/ C 

But-1-ene 0.46 0.77 14/ C 

isobutene 1.01 1.83 14/ C 

Cis-2-butene 0.82 1.66 14/ C 

Alkyne Acetylene 1.51 0.95 14/C 

 

 

Terpenes 

β-pinene 0.95 1.83 8/T 

123tmb+-terpinene 0.61 0.78 8/T 

Limonene 0.28 0.18 8/T 

Camphene 2.13 0.64 8/T 

-

pinene+benzaldehyde 0.40 0.38 

8/T 



Chapitre III : Annexes de l’article 1 

 

161 

 

 
Figure S6: Local traffic counts for ships and road transport in Istanbul. 

 

 
Figure S7: V versus Ni concentrations 
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Figure S8: contribution concentration fraction from various factors in different PMF solutions. 

Alkanes here refer to all the alkanes in this study except for butanes. 
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Figure S9: Scatterplot of the ratio of the mean VOC-to-CO ratio at day over the mean VOC-to-

CO ratio at night vs the OH kinetic constants of each VOC in this study. 
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Table S10: Comparison of estimated VOC and PMF road transport emissions with 

EDGAR, MACCity and ACCMIP 
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1 Préambule 

Ce quatrième chapitre aborde le deuxième objectif de la thèse d’une analyse comparée 

du devenir des photo-oxydants au cours de leur transport dans les panaches. Cette étude 

s’appuie sur les observations aéroportées de l’ATR-42 des campagnes estivales des 

programmes MEGAPOLI (juillet 2009), ChArMEx/SAFMED (juillet 2013) et DACCIWA 

(juillet 2016). Les dispositifs de mesure et le cadre de ces campagnes ont été décrits dans le 

chapitre II. Les trois zones d’intérêts dans ce chapitre sont : Paris, le Bassin de la 

Méditerranée de l’ouest (West Mediterranean Bassin : WMB) et le Sud de l’Afrique de 

l’ouest (South West Africa : SWA).  

− Paris a une population de plus de 11 millions d’habitants et est parmi les mégapoles 

les plus peuplées et les plus polluées d’Europe. Cette région est située loin des autres 

mégapoles européennes et est principalement influencée par des masses d’air 

océaniques propres (Freney et al., 2018). 

− Le Bassin de la méditerranée est considéré comme l’un des principaux « hot spots » 

des problèmes de la qualité de l’air (Monks et al., 2009) où des niveaux élevés de 

particules d’aérosols et de polluants sont fréquemment mesurés (Lelieveld et al., 

2012). Le Bassin de la méditerranée de l’ouest, en raison de sa proximité avec les 

zones industrialisées fortement polluées et des grandes villes côtières, est 

fréquemment affectée par des écoulements continentaux et des épisodes de 

pollution sévères (Pérez et al., 2016; Pey et al., 2013). 

− L’Afrique tropicale est une région du globe où la surveillance 

opérationnelle de l’atmosphère et de ses constituants est médiocre. Très peu 

d’expériences sur le terrain ont été menées en Afrique subsaharienne comme le 

GARP (Global Atmospheric Research Program), le GATE (Global Atlantic 

Tropical Experiement) (Kuettner, 1974) et l’AMMA (African Monsson 

Multidisciplinary Analysis (Lebel et al., 2010; Redelsperger et al., 2006). Alors que 

GATE et AMMA se sont concentrés respectivement sur l’Est de l’Atlantique 

tropical et sur le sahel, DACCIWA visait à étudier une région plus densément 

peuplée avec une grande diversification chimique : la région côtière de la Guinée. 

Cette zone subit actuellement des changements socio-économiques rapides. La 

composition atmosphérique du Sud de l’Afrique de l’Ouest est modifiée ou 

influencée par diverses paramètres : l’urbanisation rapide , la déforestation massive 

et non réglementée, l’augmentation des émissions anthropiques, des émissions des 

feux de charbon de bois, du traffic de véhicules et de navires, l’incinération des 

déchets, les centrales électriques, les plates-formes pétrolières ainsi que des fortes 

tropicales (Flamant et al., 2018). 

Ce chapitre se divise en deux parties : une première partie portant sur l’étude 

comparée du système NOy-ozone dans les panaches et une deuxième partie sur l’étude 

comparée de la réactivité et du devenir des COV dans les panaches. Ces deux études font 

l’objet de deux articles qui seront prochainement soumis dans une revue de rang A : A 
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comparative study of O3-NOy photochemistry in polluted plumes: insights from the MEGAPOLI (Paris), 

ChArMEx/SAFMED (West Mediterranean) and DACCIWA (South West Africa) aircraft 

campaigns & Composition, sources and reactivity of Volatile Organic Compounds (VOC) from the Frech 

airborne PTRS in polluted plumes: insights from the MEGAPOLI (Paris), ChARMEx (West 

Mediterranean) and DACCIWA (South West Africa) aircraft experiments. 

L’enjeu de ces études a été d’abord de rechercher et d’identifier les panaches se 

développant dans la couche limite atmosphérique. Une fois les panaches identifiés, 

l’ensemble de ces études s’est appuyé sur la mise en œuvre de différents outils ou métriques 

permettant d’évaluer le devenir des photo-oxydants. Tout d’abord, nous rappellerons 

certains éléments de méthodologie en mettant en avant les nouvelles métriques mises en 

place. Ensuite, les résultats sous forme d’article seront présentés. 

2 Recherche des panaches de pollution de couche limite 

Une fois la hauteur de couche limitée repérée, l’identification des panaches urbains 

est réalisée à partir de l’analyse des NOx et du monoxyde de carbone (CO) (séries 

temporelles et trajectoires colorées) et de la direction des vents afin de s’assurer que la masse 

d’air échantillonné était sous le vent des centres urbains. 

L’analyse des séries temporelles de chaque vol est d’abord examinée afin de repérer 

les panaches de pollution qui correspondent à des changements significatifs des 

concentrations en NOx ou en CO au-dessus du niveau de fond régional. La Figure IV.1 est 

un exemple de panache urbain en illustrant le cas du vol 36 de la campagne MEGAPOLI 

dans le secteur Nord. Les pics des NOx correspondant à celles de CO, ce dernier a été 

représenté dans la série temporelle. Les séries temporelles des composés aromatiques ont 

également été représentés dans la Figure IV.1. Le rapport de mélange de ces composés 

augmente également de manière significative dans les panaches.  
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Figure IV.1: Identification des panaches urbains. Cas du vol 36 de MEGAPOLI. 

Dans les trajectoires colorées des graphes, les panaches s’identifient par des 

concentrations élevées des espèces. Cependant, tandis que l’identification des panaches est 

évidente et claire pour certains vols (cas des vols MEGAPOLI) elle ne l’est pas pour 

d’autres (cas des vols ChArMEx). 

3 Métriques : quelque exemples 

Plusieurs métriques sont utilisées dans cette partie de la thèse. Certaines métriques 

sont liées à la photochimie de l’ozone et d’autres orientées vers la détermination de la 

réactivité des COV.  

Parmi les métriques liées à la photochimie de l’ozone, nous étudierons le rapport de 

Leighton (Φ), le taux de production d’ozone (PO3), l’estimation de la concentration des 

radicaux peroxydes ([ROx]) et l’efficacité de la production d’ozone. Ces métriques ont été 

largement utilisées dans la littérature dans des zones urbaines aussi bien que rurales. Les 



Chapitre IV: La pollution photo-oxydante au cours de son transport 

170 

 

trois premières métriques ont été introduites dans le chapitre I. Par conséquent, nous ne 

parlerons que de l’efficacité de la production de l’ozone ainsi que d’une nouvelle métrique : 

le taux de production des oxydants normalisé par CO (PROx). 

Parmi les métriques liées à la réactivité des COV, nous étudierons le potentiel de 

formation de l’ozone (OFP), la réactivité kiCOVi, la consommation des COV primaires et 

la production des COV secondaires dans les panaches urbains.  

D’autres métriques de temps sont également utilisées afin de contraindre le 

vieillissement du panache. Nous avons privilégié celles pouvant être mise en œuvre sur les 

trois campagnes: processing time, l’exposition cumulative au radical OH (cumulative OH 

exposure). L’âge photochimique de la masse d’air (-log(NOx/NOy) est aussi un métrique 

couramment utilisée dans la littérature. Cependant, cette dernière n’a pas pu être utilisée 

dans notre étude comparative car les mesures de NOy étaient seulement disponibles pour 

la campagne MEGAPOLI.  

 

3.1 Efficacité de la production de l’ozone 

Le potentiel de formation de l’ozone permet de mesurer le nombre de molécules 

d’ozone produites par molécule de NOx émise (Seinfeld and Pandis, 2016). C’est la valeur 

de la pente du graphe des oxydants (O3 + NO2) en fonction de NOz ( Liu et al., 1987; 

Trainer, 1993). NOz est la différence entre tous les composés azotés et les NOx. Il est formé 

de HNO3, des PAN, de HNO4 ou encore d’autres nitrates organiques (Seinfeld and Pandis, 

2016).  

 

3.2 Taux de production des oxydants normalisé par CO : PROx 

Le taux de production des oxydants normalisé par CO (pptv.ppbv-1.h-1) en fonction 

du temps ou PROx est la valeur de la pente du graphe de la production des oxydants 

normalisé par CO avec le processing time. Ce dernier est déduit du rapport de la distance 

du point de mesure au centre urbain et de la vitesse de vent moyen sur l’ensemble du vol 

en suivant Brito et al. (2018). La production des oxydants normalisé par CO est le rapport 
∆[𝑂𝑥]

∆[𝐶𝑂]
 où Δ est la différence entre le rapport de mélange des espèces dans le panache et le 

niveau de fond. Avec [CO] au dénominateur, on s’assure de prendre en compte l’effet de 

la dilution (Kleinman et al., 2008; Herndon et al., 2008). Les valeurs trouvées constitueront 

une référence pour les futures études. 

 

3.3 Réactivité kiCOVi 

Le taux de perte du radical OH (kiCOVi) est une mesure de la réactivité d’un COV. 

Elle permet de déterminer la consommation du radical OH par un COV (Yu et al., 2020). 

On l’obtient par le produit de la concentration d’un COV i avec sa constante de réaction 

avec le radical OH  𝑘𝑖
𝑂𝐻 selon l’équation 26 (Wu et al., 2016) :  
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𝑘𝑖𝑉𝑂𝐶𝑖 = ∑  [𝑉𝑂𝐶]𝑖 × 𝑘𝑖
𝑂𝐻                                                       Équation 26 

 

où kiCOVi s’exprime en s-1, [COV]i en molecule.cm-3, et  𝑘𝑖
𝑂𝐻 en cm3.molecule-1.s-1. 

 

3.4 Consommation des COV primaires et production des COV secondaires 

Une nouvelle métrique permettant de quantifier le taux de production des COV 

normalisé par CO est également mise en œuvre dans cette partie. A l’instar de la formule 

de production des oxydants normalisée par CO, celle des COV s’obtient selon l’équation 

27 :  

∆[𝑉𝑂𝐶]

∆[𝐶𝑂]
=
[𝑉𝑂𝐶]𝑝𝑎𝑛𝑎𝑐ℎ𝑒−[𝑉𝑂𝐶]𝑓𝑜𝑛𝑑

[𝐶𝑂]𝑝𝑎𝑛𝑎𝑐ℎ𝑒−[𝐶𝑂]𝑓𝑜𝑛𝑑 
                                                Équation 261 

 

Cette production ou (consommation) des oxydants sera ensuite tracé en fonction du 

temps (processing time) et la pente du graphe sera le taux de production des COV par CO 

par heure.  

 

3.5 OH exposure 

L’ « OH exposure » aussi connu sous le nom de 𝛥𝑡[𝑂𝐻] mesure l’ampleur de 

l’oxydation des COV émis (Roberts et al., 1984; Herndon et al., 2008). Son calcul consiste 

à utiliser le rapport des hydrocarbures de réactivités différentes (Roberts et al., 1984; 

Herndon et al., 2008; Wood et al., 2009). La méthode de calcul la plus utilisée et l’une des 

plus effective est l’utilisation des aromatiques en C9 et le benzène. Cela est dû au temps de 

vie court des composés aromatiques en C9 (3 à 12 heures) (Dusanter et al., 2009) par 

rapport à celle du benzène (9.5 jours) (Delmas et al., 2005). 

 Avec l’idée de calculer le « OH exposure » dans les panaches, une décroissance 

progressive des composés aromatiques (aromatiques en C9 et benzène) doit être observée 

dans les panaches. Cette décroissance n’est pas observée aux échelles de temps des vols. 

Par conséquent, une alternative a été l’utilisation des NOx et du CO qui ont des durées de 

différentes selon l’équation 28 :  

𝛥𝑡[𝑂𝐻] =
1

𝑘𝑁𝑂𝑥−𝑘𝐶𝑂
× [𝑙𝑛 (

[𝑁𝑂𝑥]

[𝐶𝑂]
)
𝑡𝑜
− 𝑙𝑛 (

[𝑁𝑂𝑥]

[𝐶𝑂]
)]                Équation 28 

 

Les crochets représentent les concentrations des espèces, kx est la constante cinétique 

de la réaction de l’espèce x avec le radical OH. t0 est le temps au premier croisement du 

panache. 

𝑘𝑁𝑂 = 3.3 × 10
−11(

𝑇

300
)−0.3   𝑐𝑚3.𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1  (Full et al., 1998) 

𝑘𝑁𝑂2 = 7.5 × 10
−11    𝑐𝑚3.𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1 (Full et al., 1998) 

𝑘𝐶𝑂 = 1.57 × 10
−13    𝑐𝑚3.𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1  (McCabe et al., 2001) 
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𝑘𝑁𝑂𝑥 =
𝑘𝑁𝑂+𝑘𝑁𝑂2

2
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A comparative study of O3-NOy photochemistry in 

polluted plumes: insights from the MEGAPOLI 

(Paris), SAFMED (West Mediterranean) and 

DACCIWA (South West Africa) aircraft campaigns 

B. Thera1, P. Dominutti1,2, A. Colomb1, V. Michoud3, J.-F. Doussin3, M. Beekmann3, F. 

Dulac 5, K. Sartelet4, A. Borbon1 
1 Université Clermont Auvergne, CNRS, Laboratoire de Météorologie Physique (LaMP), F-63000 

Clermont-Ferrand, France  
2 Wolfson Atmospheric Chemistry Laboratories, University of York, York, UK 

3 Laboratoire Interuniversitaire des Systèmes Atmosphériques (LISA), UMR CNRS 7583, 

Universités Paris Diderot and Paris Est, Créteil, France 
4 CEREA, Champs sur Marne, France 
5 Laboratoire des Sciences du Climat et de l’Environnement (LSCE), CNRS-CEA-UVSQ, IPSL, 

Gif-sur-Yvette, Île-de-France, France 

Abstract 

We provide an overview of the ozone-NOy photochemistry in contrasting polluted plumes 

explored by the Safire ATR 42 research aircraft over the last decade. Target regions are 

Paris megacity, the West Mediterranean Basin (WMB) and South West Africa (SWA) in the 

framework of the MEGAPOLI, ChArMEx/SAFMED and DACCIWA international 

projects, respectively. First, we selected the polluted plumes within the boundary layer from 

meteorological and chemical indicators. Second, various metrics derived from the 

photostationnary steady state (PSS) and the ozone production efficiency were calculated 

from airborne observations. A new metric, the oxidant production rate normalized to 

carbon monoxide (PROx) is introduced and quantified as a function of the processing time 

of the plume. 

The observed positive gradient in ambient temperature, humidity and NO2 photolysis 

frequencies towards lower latitudes is consistent with the climatic latitudinal gradient. The 

summertime ozone levels are variable in the Paris region (40 to 75 ppb) driven by a 

changing meteorology during the campaign while the ones in the WMB and SWA are rather 

homogeneous and close to the background regional levels especially in SWA (<40 ppb). 

Inside the plumes, the ozone mixing ratios clearly increases as predicted by its titration by 

nitrogen oxide (NO).  

In most of the plumes, the Leighton ratio () is close to unity at high NOx levels or within 

the PSS± range (0.68-1.32), especially on the edges of the plume with a few exceptions. 

In Paris, under oceanic westerly winds, the plumes show a rural-like chemistry behaviour 

at moderate NOx levels (NOx-sensitive). Outside the plume,  usually deviates positively 
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from unity highlighting the presence of other ozone conversion chemical pathways like 

ROx or dry deposition of ozone. Rapid changes in the terms used for  calculation are 

another explored reason. The estimated peroxy radical mixing ratios [ROx] barely reach 45 

pptv on the plume edges for all the contrasting regions, they reach on average from 100 ppt 

to 200 pptv in SWA and Paris on average outside the plumes. While an overestimation is 

suspected, those values are consistent with the ones in the literature. While no production 

of ozone (PO3) is found on the edges of the plume, mean PO3 does not exceed 77 ppbv/h 

in the three contrasting regions. The ozone sensitivity towards NOx and VOC is 

investigated. The anti-correlation between PO3 and NO reveals that the Paris and WMB 

plumes are VOC-sensitive while the two regimes co-exist in SWA plumes. The positive 

linearity between Ox and NOz and a NOx-dependent ozone production efficiency lower 

than 7 outside the Paris plume suggests the spatial extent of the VOC-sensitive regime far 

beyond the urban plume. 

Finally, the oxidant production rate has been quantified. Its values are either null or vary 

between 9 to 270 ppb[Ox].ppm[CO]
-1.h-1. PROx linearly increases as a function of the 

processing time in the Paris (4 flights over 6) and WMB plumes while it is null in SWA 

plumes. The presence of vegetation and high humidity levels might act as deposition sink 

that compensate the PROx. PROx values sets a benchmark for future photochemical 

studies to compare with : Paris as representative of an anthropogenic continental urban 

plume and WMB as representative of a biogenic continental plume. 

1. Introduction 

Apart from being a powerful greenhouse gas, tropospheric ozone (O3) plays a central role 

in the oxidizing capacity of the atmosphere since it is the dominant precursor of the 

hydroxyl (OH) radical through its photolysis. Because ozone is an oxidant, in elevated 

levels, it has an impact on human health and vegetation. Surface ozone induces  respiratory 

problems and is associated with premature death (Gryparis et al., 2004; Bell et al., 2006). 

Surface ozone also produces tree damage (Krupa and Manning,1988), reduces 

photosynthesis and growth (Reich and Amundson, 1985) and, therefore, crop yields (Fiscus 

et al., 2005; Ashmore, 2005). 

The surface ozone levels depend on (i) natural and anthropogenic ozone precursor 

emissions, (ii) the photochemical reactions that lead to ozone formation and destruction 

and the actinic flux that drives this chemistry (iii) the transport of ozone and its precursors 

away from the source by advection, convection and mixing; and (iv) loss of chemical species 

via wet and dry deposition (Schultz et al., 2017). 

In most of the studies, it has been shown that the elevated concentration of tropospheric 

ozone is due to the increase of its precursor emissions. As a consequence, many actions 

have been taken in order to reduce the emissions of the main ozone precursors. Those 

precursors are carbon monoxide (CO), Volatile Organic Compounds (VOC) and nitrogen 

oxides (NOx) (Seinfeld & Pandis, 2016). Those precursors mainly originate from 

anthropogenic sources (Chameides et al.,1992; Bowman and Seinfeld, 1994; Finlayson-Pitts 

and Pitts, 1997; Tang et al., 2010) especially in urban areas (Wang et al., 2000; Molina and 



Chapitre IV: La pollution photo-oxydante au cours de son transport 

175 

 

Molina, 2004; Shao et al., 2006; Chan and Yao, 2008; Ran et al., 2009; Yan et al., 2011). The 

relationship between ozone and its precursor concentrations is usually represented by an 

ozone isopleth diagram, which plots the maximum O3 concentrations as a function of the 

initial VOC and NOx concentrations (Seinfeld and Pandis, 2016). This diagram enables to 

distinguish three chemical regimes:  

A standard regime: ozone production depends on both NOx and VOC mixing ratios. The 

decrease in NOx and/ or VOC mixing ratios causes the decreases in ozone mixing ratios.  

A NOx-limited (or NOx-sensitive) regime: NOx mixing ratios are low and VOC/NOx 

ratio is high (> 15). Such regime is usually found in rural areas. Ozone level increases with 

NOx levels and are not disturbed by VOC variations.  

A VOC-limited (or VOC sensitive) regime: NOx mixing ratios are high and VOC/NOx 

ratio is low (<4). Such regime is usually found in urban. Ozone levels will decrease with the 

increase in NOx levels. 

Policy to reduce urban air pollution has been typically developed by assuming that the 

chemistry is controlled by the VOC-limited regime. However a recent study in Beijing by 

Newland et al., (2020) shows that this simplistic separation of regimes is flawed. Moreover 

the role of VOC biogenic emissions even at urban scale was also demonstrated in Atlanta  

thanks to the seminal work of  Chameides et al. (1988) followed by many others (Calfapietra 

et al., 2013). The authors showed that the reduction of ozone pollution is inefficient without 

taking into account the role of BVOC emissions in cities known to be high-NOx chemical 

environments.  

In response to the decrease of the emissions of ozone precursors, several studies have 

shown that the surface ozone levels in summer are decreasing in the Eastern United States 

(Lefohn et al.,  2010; Cooper et al., 2012; Simon et al., 2015; Lin et al., 2017; Young et al., 

2018) as well as in Western Europe (Derwent et al., 2010; (European Environment Agency, 

2016). In contrast, several studies have reported either a decrease (Krotkov et al., 2016; Liu 

et al., 2016) or an increase in ozone levels in East Asia (Wang et al., 2006; Zhao et al., 2013; 

Ma et al., 2016; Xu et al., 2016;) depending of the location. The wide range of trend values 

across urban and rural areas, especially for Europe, makes it difficult to describe an overall 

regional trend (Chang et al., 2017). 

The aforementioned observations highlight the non-linearity and the complexity of the 

relationship between ozone and the initial amounts of its precursors (Liu et al., 1987). The 

reason of the decrease in ozone level in the post-industrialized world due to the reduction 

of its precursor emissions and its increase in the developing world are one of the main 

unanswered questions in spite of many years of research and substantial monitoring of the 

surface ozone on the regional and global scales (Young et al., 2018). The Tropospheric 

Ozone Assessment report (TOAR) https://igacproject.org/activities/TOAR has been 

addressing this question in North America, Europe and East Asia (Schultz et al., 2017; 

Chang et al., 2017; Fleming et al., 2018; Gaudel et al., 2018; Lefohn et al., 2018; Mills et al., 

2018; Young et al., 2018; Tarasick et al., 2019; Xu et al., 2020) by first facilitating access to 

standardized ozone metrics necessary for the determination of ozone production. 

https://igacproject.org/activities/TOAR
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However, this assessment is limited because of the heterogeneity of the data coverage. In 

the developing world like Africa, there is still a severe lack of observations. Therefore, a 

better understanding of ozone formation in contrasting regions of the world by applying a 

common approach is still needed. 

Over the last decade, the French atmospheric community has been involved in three 

international aircraft campaigns in the frame of the MEGAPOLI (Megacities: Emissions, 

urban, regional and Global Atmospheric POLlution and climate effects, and Integrated 

tools for assessment and mitigation; 2009; http://megapoli.info), ChArMEx (Chemistry-

Aerosol Mediterranean Experiment, 2013, (Dulac, 2014) and DACCIWA (Knippertz et al., 

2017) programs in the Paris, West Mediterranean and South West Africa regions, 

respectively. Those three regions encompass a diversity of environments in terms of ozone 

precursor emissions and emission regulation, urbanization and photochemical conditions 

(Freney et al., 2018; Monks et al., 2009; Lelieveld et al., 2012; Flamant et al., 2018).  

Fig-1 shows the multiyear evolution of ozone precursor’s emissions since 2000 in those 

three contrasting regions. The annual emissions of NOx and ethylene as representative of 

VOC precursors due to its elevated ozone forming potential have been extracted from the 

global CAMS emission inventory (https://permalink.aeris-data.fr/CAMS-GLOB-

TEMPO). The following countries have been selected: France for Western Europe, Italy 

and Turkey for the Mediterranean and Côte d’Ivoire and Ghana for South West Africa. 

While there is a clear decrease in ozone precursor’s emissions in Western Europe and 

Mediterranean, there is a clear decrease of these species in the eastern MB and in SWA. 

 

 

Fig - 1: Annual emissions of ozone precursors (NOx and ethylene) from 2000 to 2020 in Europe 

(France), Mediterranean (Italy, Turkey) and South Western Africa (Ivory Coast and Ghana. 

Emission data have been extracted from the CAMS emission inventory. (Granier et al., 2019). 

 

The objective of this study is to provide an overview of the ozone chemistry in the polluted 

plumes travelling in those three contrasting regions. There has been numerous ways of 

studying the ozone photochemistry. The use of chemistry-transport models is one of them, 

however modelling implies a good representation of the complex chemical and physical 

processes affecting the ozone distribution as well as the state of the atmosphere which 

http://megapoli.info/
https://permalink.aeris-data.fr/CAMS-GLOB-TEMPO
https://permalink.aeris-data.fr/CAMS-GLOB-TEMPO
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varies from one location to another. As an alternative, metrics derived from observations 

have been widely used such as : the rate of ozone production (Thornton et al., 2002; 

Kleinman et al., 2005;  Wood et al., 2009; Mazzuca et al., 2016; Mazzuca et al., 2016; Tan 

et al., 2018; Guo et al., 2019), quantification of the dynamic equilibrium between ozone and 

its main precursors NOx (Ridley, 1992; Volz-Thomas et al., 2003; Mannschreck, et al., 2004; 

Griffin et al., 2007), the estimation of the mixing ratios of peroxy radicals (ROx) produced 

from the oxidation of VOC, CO and methane (CH4) (Volz-Thomas et al., 2003; Yang, 

2004; Matsumoto et al., 2006) and the efficiency of production of ozone (Zaveri et al., 2003; 

Elshorbany et al., 2009; Cheng et al., 2018; Hembeck et al., 2019;). These metrics give a 

hint on how ozone is formed and enable to access its relationship with its main precursors. 

They are calculated from measurements of key species and are complementary to chemistry 

transport model.  

In the following study, our analysis uses metrics and focuses on three summertime aircraft 

missions conducted over the last decade by the French ATR 42 environmental research 

aircraft of Safire. The paper starts with an introduction of the experiments (section 2) 

followed by data selection and metrics (section 3). Results (section 4) discuss the 

meteorological conditions, trace gas levels and variability before a comparative analysis of 

ozone and ROx photochemistry. 

 

2. Experiments 

2.1. Aircraft campaigns 

The MEGAPOLI aircraft campaign took place in July 2009 (from 07/01/2009 to 

07/29/2009) in the Paris area. The Safire ATR 42 was based at the airport of Cergy 

Pontoise in northwest Paris (49.1° N, 2.0° E).The aircraft campaign was part of the 

European MEGAPOLI project aimed to investigate the interactions among megacities, air 

quality and climate (Baklanov et al., 2010). A total of 12 flights were performed during the 

campaign in eight predefined sectors according to prevailing wind directions (Fig-2). 

During these flights, a complete cycle around Paris and up to four transects perpendicular 

to the pollution plume at increasing distance from Paris center was performed  (Borbon et 

al., 2013; Freney et al., 2014; Zhang et al., 2015). The flight duration was about 3.5 hours 

and the maximum distance from Paris center was 200 km. All the flights were performed 

in the afternoon at the maximum of photochemical reactivity and in a well-developed 

boundary layer height (500–700 m). A vertical sounding was performed at the end of the 

four transects. 

The ChArMEx/SAFMED aircraft campaign took place in July 2013 (from 07/24/2013 to 

08/01/2013). The aircraft campaign was part of the ChArMEx program and aimed to 

assess the physico-chemical state of atmospheric pollution in the western Mediterranean 

Basin. The Safire ATR 42 was based at the airport of Genoa in northwestern Italy (44.4°N, 

8.8° E). The aircraft flew over a domain including the Ligurian sea with the Gulf of Genova, 

the Tyrenian Sea and the eastern coast of Corsica and Sardegna. A total of 6 flights (Fig-2) 

including 3 vertical soundings over Ersa in Cape Corsica were performed. Maximum 
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altitude ranged between 804 and 4207 m. As for MEGAPOLI, all the flights were 

performed during the afternoon at the maximum of photochemistry and lasted between 1 

to 3.5 hours. In the following we will refer to SAFMED. 

The DACCIWA aircraft campaign took place in June-July 2016 (from 06/29/2016 to 

07/16/2016) during the monsoon season over the Gulf of Guinea and inland (incl. African 

countries like Ivory Coast, Ghana, Togo and Benin). The DACCIWA international 

program aimed to study the influence of anthropogenic and natural emissions on the 

atmospheric composition of South-West Africa and assess their impact on human health, 

ecosystem and agricultural yield in a region much more affected by anthropogenic 

emissions than previously thought (Knippertz et al.,2015). A total of 20 flights were 

performed during morning and afternoon hours as reported in Fig-2. Detailed information 

about the DACCIWA aircraft campaign can be found in Flamant et al. (2018). The sampling 

strategy generally consisted of two parts: first, vertical soundings were performed from 

60 m up to 8 km above mean sea level (a.m.s.l.) to observe and identify interesting aerosol 

and trace gas layers. Subsequently, the identified layers were probed with the in situ 

instruments by straight levelled runs at fixed flight altitudes. Urban plumes have been 

mostly sampled following north-eastward direction which correspond to the monsoon flux 

direction (Brito et al. (2018) downwind large urban conurbations such as Abidjan, Lomé 

and Accra. 
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Fig - 2: All MEGAPOLI, ChArMEx/SAFMED and DACCIWA aircraft flights color-coded by 

ozone mixing ratios in ppbv. 

2.2. Chemistry instrumentation on-board the Safire ATR 42 

The characteristics and performances of the instruments are reported in Table 1.Ozone and 

CO were sampled through a rear-facing 1∕4 inch Teflon tube. During MEGAPOLI and 

SAFMED, ozone and CO were measured using ultraviolet and infrared analyzers (Thermo 

Fisher environmental instruments) with the MOZART instrument  (Nedelec et al., 2003). 

The principle is based on the gas filter correlation of infrared absorption for CO and UV 

absorption for ozone. During DACCIWA, ozone was measured with a commercial 

analyzer (Thermo Environmental Instrument TEI49i UV photometric) and CO was 

measured with an analyzer based on cavity ring down spectroscopy (CRDS) technology 

developed by PICARRO Inc. (Filges et al., 2015). During MEGAPOLI and SAFMED, 

nitrogen oxides (NO and NO2) were sampled through a separate rear-facing pressure 

controlled inlet at a 30 s time resolution and measured using the MONA (Measurement of 
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Nitrogen on Aircraft) instrument developed by the Laboratoire interuniversitaire des 

Systèmes Atmosphériques (LISA). MONA consists in three NO commercial analyzers 

(Ecophysics CLD-780 TR). It measures NOx (NO+NO2) and NOy (sum of NOx and its 

oxidation products) concentrations by ozone chemiluminescence. NO is directly detected. 

NO2 is converted in NO by a photolytic converter. NOy is converted in NO by a gold 

converter heated at 200°C with H2 . NOy measurements were performed using a separate 

heated (60°C) sampling line to avoid any loss of nitric acid. Additional details of the MONA 

are supplied in the Supplement Material of Freney et al. (2014). During the DACCIWA 

campaign, nitrogen oxides (NOx) were measured by a TEI42 iTL chemiluninescence 

detector with a blue light photolytic converter instrument which converts only NO2 into 

NO. 

 

Table 4: Chemistry instrumentation deployed during the MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA 

campaigns 

Species Campaign Technique 
Time 
resolution 

LOD 
Accurac
y (σ)  

Reference 

Ozone 
(O3) 

MEGAPOLI 

SAFMED 

UV absorption 
(MOZART) 

4 s 1 ppbv 5% 
Nedelec et 
al (2005) 

DACCIWA 
UV absorption 
(TEI 49i) 

1 1 ppbv 5% 
Brito et al. 
(2018) 

Carbon 
monoxid
e (CO) 

MEGAPOLI 

SAFMED 

IR absorption 
(MOZART) 

4 s 1 ppbv 5% 
Nedelec et 
al (2005) 

DACCIWA 
CRDS analyzer 
(PICARRO 
Inc.) 

1s  4 ppb 
(Filges et al., 
2015) 

Nitrogen 
oxides 

NO 

NO2, 

NOy 

MEGAPOLI 

SAFMED 

O3 

chemiluminesce
nce 

photolytic 
converter 

(MONA) 

30 s 10 pptv 

10% 

(Freney et 
al., 2014) 20% 

13% 

J(NO2) All 
Chemical 
actinometry 

1s  
10% 

 

Bohn et al., 
2004) 

 

The J(NO2) filter radiometer determines the rate of the in situ JNO2 photolysis in the 

atmosphere via a continuous measurement of the actinic flux in the appropriate wavelength 

of the 4 Pi steradian hemisphere. The filter radiometer is composed of two sensors each 

one measuring the ownward and upward fluxes located above and below the aircraft’s 

fuselage, respectively. The J(NO2) filter radiometer was calibrated at Jülich following the 
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standard procedure as described in Bohn et al, 2004. During the SAFMED aircraft 

campaign, upward J(NO2) data was not available. To deduce the total value of J(NO2) which 

is the sum of upward and downward J(NO2), the photolysis frequencies from the SAFMED 

flights performed during summer 2014 above the sea has been used. A relationship between 

upward and downward J(NO2) has been quantified (Figure S1 in the supplement material). 

It was found that the maximum value of upward J(NO2) equals 10 % of the value of 

downward J(NO2) (Figure S1 of the supplement material). As a consequence, the following 

relationship was used for the 2013 SAFMED dataset to calculate the total value of J(NO2): 

J(NO2)total = 1.1xJ(NO2) downward 

 

3. Methods  

3.1 Data selection : searching for polluted plumes 

The objective of this section is to identify polluted plumes that develop in the boundary 

layer directly impacted by the emissions of ozone precursors at the surface. The top height 

of the boundary layer has been defined through the examination of the vertical gradients 

of two physico-chemical parameters :  relative humidity (RH in %) and ozone mixing ratios 

(in ppb) following (Bechara et al., 2010). The top height of the boundary layer is usually 

characterized by strong changes in the meteorological and pollution gradients. Since the 

boundary layer is a mixing layer, most of the photochemical reactions occur within that 

layer and most of the species are concentrated in this area. The planetary boundary layer 

can be visualized when there is a visible change in the (RH) and in the ozone vertical 

distributions. Fig-3 shows the vertical distribution of RH and ozone for selected flights 

during the three aircraft campaigns whose pattern is representative of all flights. 

In the Paris region, the vertical distributions of ozone and RH are quite homogeneous with 

a neutral vertical gradient along the first 2000 meters (m) indicating a well-mixed boundary 

layer in the mid-afternoon. Beyond 2000 m, the ozone and RH gradient become negative 

most of the time. This gradient shift signs the top height of the BL. This value is consistent 

with summertime and springtime observations inside (QUALAIR platform) and outside 

Paris (SIRTA observatory located at 30-km in the South-West) (Ait-Helal et al., 2014; 

Haeffelin et al., 2005; Klein, 2018) based on lidar measurements. The negative gradient of 

ozone suggests its photochemical production in the PBL. In the West Mediterranean basin, 

the vertical distribution of RH and ozone reveals the presence of different layers. Di Biagio 

et al. (2015) have already shown that the vertical distribution of aerosols and trace gases 

over the West Mediterannean presented a complex and highly stratified structure. While 

the top height of the marine boundary layer below 500 m is visible with a constant RH 

above 80%, the determination of the top height of the PBL varies between 800 m (flight 51) 

to about 1000 m (other flights). This is in agreement with the height of the PBL determined 

in Di Biagio et al. (2015). In South West Africa, the RH distribution shows a rather neutral 

gradient up to 1500-2000 m with values higher than 80%. Ozone is moderate and its 

distribution is homogeneous with some exception (flight 36). This corresponds to the wet 

monsoon layer characterized by weak to moderate wind speed and a south-western flow 



Chapitre IV: La pollution photo-oxydante au cours de son transport 

182 

 

Above 1.5 -2 km, the wind direction changes to eastern sector and the wind speed increases. 

The atmosphere gets drier and ozone shows a positive gradient. The profiles and 

interpretation are consistent with the vertical layering of aerosol and other meteorological 

parameters described by (Denjean et al., 2020a). 

To conclude, the change in the vertical distribution of RH and ozone is seen around 2000 

m of altitude in general in Paris, 1000 m in WBM and ranges between 1000 and 2000 m in 

SWA For the following only observations within the boundary layer will be taken into 

account. 

The identification of the polluted plume is based on the use of one short-lived chemical 

tracer (here NOx) and wind direction attesting sampled air masses are located downwind 

main urban source areas. In addition, the type of polluted plume (urban or biomass burning) 

has been identified as discussed in Denjean et al. (2020), especially in SWA by using the 

ratio NOx to CO. All the identified plumes for this study are urban (NOx to CO ratio > 1).  
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Fig - 3: Vertical profile of relative humidity (RH) and Ozone during MEGAPOLI (blue-

top), SAFMED (grey-middle) and DACCIWA (green-bottom) campaigns. 
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The time series of NOx concentrations for each flight are examined in order to detect significant 

changes in NOx concentrations above observed background levels (outside of the plume). One 

example for each campaign is provided in Fig-4 which reports the time series of NOx (left axis) 

and ozone (right axis) for one representative flight for each campaign. NOx mixing ratios are 

variable from one campaign to another. While it is the highest in SWA (up to 78 ppbv in Fig-4) it 

is minimal in the WMB (only 3 ppbv in maximal). In Paris, NOx levels go up to 15 ppbv. It can 

also be seen that the plumes are well visible in MEGAPOLI and while NOx mixing ratios are 

maximal, ozone mixing is minimal and Vis versa. Even though NOx and O3 peaks are visible for 

the represented DACCIWA flight, they are less marked. Peaks are less marked for SAFMED 

flights. At first it was thought that the represented SAFMED flight (flight 51) as well as two other 

SAFMED flights were under Genoa plumes. But the examination of the NOx variability during 

flights in the southern sector of Genoa did not show clear variability attesting polluted plume 

crossing. Wind direction and the calculation of back-trajectories using HYSLIPT model (Stein et 

al., 2015) revealed a western wind regimes.  

Therefore a combination of flights 46 (go) and 47 (return) was chosen in order to 

reconstruct a pseudo-lagrangian plume. Flight 46 flew over Genova and Cagliari while the 

return flight flew only over the Tyreman Sea. In order to have homogeneous data and make 

sure that the same airmass was sampled during the combined flights, only data measured 

between 785 and 806 m of altitude have been chosen. The latter corresponds to the data 

measured after the vertical sounding of flight 46.  Fig-5 shows the trajectory of the 

combined flight colored by the altitude as well as the trajectory of the air mass made by 

HYSPLIT.   

Since one of the parameter used for the metrics calculation in this study (the photolysis rate 

of NO2) is directly linked to solar radiation, it can easily be disturbed by clouds or aerosols. 

Thus, a last data selection criteria is clear sky condition quantified by a value of  J(NO2) 

greater than 0.006 s-1 (Volz-Thomas et al., 2003 ; Trebs et al., 2012). A filter has been made 

by removing all the data which have a value of J(NO2) less than 0.006 s-1 for DACCIWA 

and SAFMED campaigns flights. There were very few value of J(NO2) < 0.006 s-1 in Paris, 

therefore no filter has been applied to J(NO2) for MEGAPOLI campaign since most of 

the value of J(NO2) was higher than 0.006 even though the aircraft campaign took place 

most of the time under cloud cover.  
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Fig - 4: Flight trajectories color-coded by NOx mixing ratios during the MEGAPOLI, 

SAFMED and DACCIWA aircraft campaigns (left side) and corresponding time series of 

NOx and ozone mixing ratios (right side). 
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Fig - 5: Flights 46 and 47 during SAFMED color-coded by the altitude and back-trajectories 

calculated with the Hysplit in red. 

For MEGAPOLI campaign, six flights met the above criteria. Three flights have been chosen for 

DACCIWA aircraft campaign and 2 combined flights (flight 46 and 47) for the SAFMED 

campaign. Table S2 in the supplement material shows the flights chosen for the ozone 

photochemistry study in this article as well as the date of flight, time, and ozone pollution level 

during these flights as well as the sectors. 

For MEGAPOLI campaign, flights sectors were South-West (SW) (flight 25), North (N) 

(flights 30, 32 and 36) and East (E) (flights 27 and 33). There was an important pollution 

level of ozone during these flights (52 to 73 ppbv on average) apart from the flights from 

sector E for which ozone levels was low (31 and 39 ppbv on average). All the flights took 

place between 11:02:01 and 16:47:10 during maximum sun hours when many 

photochemistry reactions occurs in the troposphere.  

The SAFMED combined flight flew over Genova and the Tyreman Sea. There were an 

important level of ozone pollution with a mean mixing ratio of 63.7 ppbv.  

All DACCIWA chosen flights were done in cloudy conditions in low level of pollution of 

ozone (34 – 37 ppbv on average). Even though J(NO2) has been filtered, these data should 

be used with more attention because most of the flights were done in cloudy conditions 

and filtering J(NO2) might not be sufficient.   

3.2 Metrics 

3.2.1 The Leighton ratio 
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Together with VOC, NOx (NO2 + NO) are the most important tropospheric ozone 

precursors (Seinfeld and Pandis, 2016). During daytime, a molecule of NO2 is degraded 

photochemically to form a molecule of NO and an oxygen atom (O) (R1).  The atom of 

oxygen then reacts quickly with one oxygen molecule (O2) in the presence of a third body 

(M) to form O3 (R2). That latter ozone molecule then quickly reacts with the NO to reform 

NO2 and O2 (R3).  

                                   𝑁𝑂2 + ℎ𝜈 (𝜆 < 420 𝑛𝑚)  
𝑘1
→  𝑁𝑂 + 𝑂(3𝑃)     (𝑅1)  

𝑂(3𝑃) + 𝑂2 +𝑀 
𝑘2
→𝑂3 +𝑀                          (𝑅2)  

𝑂3 + 𝑁𝑂
𝑘3
→ 𝑁𝑂2 + 𝑂2                                 (𝑅3) 

Where k1, k2 and k3 are the kinetic constants of the reactions R1, R2 and R3 respectively 

and are taken in Seinfeld and Pandis (2016).  

Reactions R1 to R3 are really fast (≈ 100 seconds (Ridley et al., 1992)) and represent a null 

cycle in which no additional ozone is formed. The dynamic equilibrium between O3-NO-

NO2 is known as the photostationnary steady state (PSS) and is quantified by the Leighton 

ratio Φ (Leighton, 1961) expressed as follows: 

Φ = 
𝐽𝑁𝑂2[𝑁𝑂2]

𝑘3[𝑁𝑂][𝑂3]
                                     (1) 

Where J(NO2) (s-1) is the photolysis rate of NO2 which depends on solar irradiance. The 

brackets represents a mixing ratio (in ppbv) of NO2, NO and O3. 𝑘3 is the rate constant of 

the reaction R3 and equals 3. 10−12𝑒𝑥𝑝
−1500

𝑇  𝑐𝑚3𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1 (Seinfeld and Pandis, 

2016). Since 𝑘3 depends on the temperature, it has been calculated based on the 

temperature conditions encountered during the three aircrafts campaigns and reported in 

Table S3. When the steady state is assumed, O3 mixing ratio as well as NO2 mixing ratio 

can be predicted as follow (Seinfeld and Pandis, 2016): 

[𝑂3]𝑃𝑆𝑆 =
𝐽𝑁𝑂2[𝑁𝑂2]

𝑘3[𝑁𝑂]
                                      (2) 

Φ is equal to 1 when reaction R3 is the only (or the major) pathway of converting NO to 

NO2 (PSS condition). Such case is usually observed in polluted urban area under high-NOx 

conditions (Thornton et al., 2002; Volz-Thomas et al., 2003; Yang et al., 2004; Matsumoto 

et al., 2006; Griffin et al., 2007). 

When the value of Φ is less than unity, it means  that the PSS conditions did not had time 

to be reached due to perturbations on the air mass like a rapid change in J(NO2) and in NO 

mixing ratio (Chate et al., 2014). 

Φ deviates positively from unity when other chemical pathways besides reaction R3 convert 

NO to NO2. Such cases are observed under clean or moderately polluted conditions like 

rural and remote regions (Cantrell et al., 1993; Hauglustaine et al., 1996; Ridley, 1992; 

Mannschreck et al., 2004; Yang et al., 2004; Ma et al., 2017). One major pathway is the 
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reactions between NO and the peroxy radical (ROx) that can be either organic (RO2) or 

hydro (HO2) following the reactions R4 to R6. 

𝑁𝑂 + 𝐻𝑂2
 𝑘4  
→  𝑁𝑂2 + 𝑂𝐻                  (𝑅4) 

𝑁𝑂 + 𝐶𝐻3𝑂2
𝑘5 
→ 𝑁𝑂2 + 𝐶𝐻3𝑂         (𝑅5) 

𝑁𝑂 + 𝑅𝑂2
 𝑘6
→ 𝑁𝑂2 + 𝑅𝑂                   (𝑅6) 

Reactions R4 to R6 are followed immediately by NO2 photolysis (reaction R1) which will 

result in net O3 generation.  In the presence of important concentration of peroxy radicals 

like remote and moderately polluted areas the Leighton ratio formula becomes:  

𝛷 = 1 +
(𝑘4[𝐻𝑂2] + 𝑘5[𝐶𝐻3𝑂2] + ∑𝑘6[𝑅𝑂2])

𝑘3[𝑂3]
               (3) 

where k4, k5 and k6 are respectively rate constants for reactions R4 between NO and HO2, 

R5 between NO and CH3O3 and R6 between NO and RO2. These values are taken from 

Seinfeld and Pandis (2016) and equals : 

3.3 10−12𝑒𝑥𝑝
270

𝑇  𝑎𝑛𝑑 2.810−12𝑒𝑥𝑝 
300

𝑇  𝑐𝑚3𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1 respectively. Values of the 

rate constants are reported in Table S3.  

Since the rate constants k4, k5 and k6 are relatively similar (Atkinson and Lloyd, 1984),  the 

Leighton ratio formula in remote or rural area can be as follow :  

𝛷 = 1 +
𝑘6[𝑅𝑂𝑥]

𝑘3[𝑂3]
           (4) 

In addition, another oxidation pathway have been proposed to compete with O3 and peroxy 

radicals in converting NO to NO2 such as halogen monoxide (XO where X is a halogen 

atom such as I, Cl or Br) (Chameides & Davis, 1980; Parrish et al., 1986; Chatfield and 

Crutzen, 1990; Carpenter et al., 1998; Volz-Thomas et al., 2003; Griffin et al., 2007). 

𝑋𝑂 + 𝑁𝑂 
      𝑦𝑖𝑒𝑙𝑑𝑠     
→        𝑁𝑂2 + 𝑋              (𝑅7) 

𝑋 + 𝑂3  
      𝑦𝑖𝑒𝑙𝑑𝑠     
→        𝑋𝑂 + 𝑂2                 (𝑅8) 

 

3.2.2. Uncertainties 

The uncertainty of the Leighton ratio can be estimated by using the formula of the Gaussian 

error propagation as used in Hauglustaine et al. (1996), Mannschreck et al. (2004) and Trebs 

et al. (2012).  

𝜎𝜙 = √∑𝜎𝑖
2 

where i is the parameter of each PSS ratio which are J(NO2), NO2, k3, NO and O3. Each 

accuracy σ is taken from Table 1 and the uncertainty for k3 was estimated to be 20% 

according to  Atkinson et al. (2004. An overall uncertainty of 32 % for Φ was found for 

the MEGAPOLI and DACCIWA campaigns and 42% for the SAFMED campaign. 

3.2.3. ROX mixing ratio derived from PSS 
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Peroxy radicals can be formed as products of reactions of the hydroxyl radical (OH) with 

carbon moxoxide (CO), methane (CH4) and non-methane hydrocarbons (NMHC), by 

reaction of O3 or the nitrate radical (NO3) with VOC and reduced sulfur species and by the 

decomposition of peroxyacetyl nitrates (PAN) (Chameides & Davis, 1980; Madronich and 

Calvert, 1989; Wayne et al., 1991; Atkinson et al., 1992). The Leighton ratio formula can be 

used to estimate total peroxy radical concentrations following equation 5:  

[𝑅𝑂𝑥] = (Φ − 1)
𝑘3[𝑂3]

𝑘6
                (5) 

Numerous studies have applied PSS of NOx in order to estimate peroxy radical mixing 

ratios (Parrish et al., 1986; Hauglustaine et al., 1996;Cantrell et al., 1997; Thornton et al., 

2002). In those studies, they found disagreement between ROX estimated from PSS 

formula and total observed and modelled [ROx] up to a factor of 2 to 3. The reasons of 

these disagreements are the same than those found in the deviation from the PSS: rapid 

changes in [ROx] calculation terms, cloud conditions and data uncertainties (which are 

taken into account in this study). Despite these disagreement, this metric is useful for 

comparison and can still give a hint on peroxy radical mixing ratios.  

 

3.2.4. Ozone production rate (PO3) derived from PSS 

The Ozone production rate (PO3) is one of the most common measure of atmospheric 

ozone-forming oxidation cycles. It is deduced from the PSS formula according to the 

following equation:  

𝑃𝑂3 = 𝐽𝑁𝑂2[𝑁𝑂2] − 𝑘3[𝑁𝑂][𝑂3]              (6) 

The advantage of this formula is that it can be used when PSS state is assumed but in low 

NOx regions, peroxy radical mixing ratios should be taken into account while performing 

PO3 calculation.  

 

3.2.5. Ozone production efficiency (OPE) 

The Ozone production efficiency (OPE) is another measure of atmospheric ozone-forming 

oxidation cycles. It measures the number of molecules of ozone produced per molecule of 

emitted NOx (Seinfeld and Pandis, 2016). NOx is a catalyst that can produce several 

molecules of O3 before it is removed from the atmosphere by oxidation reactions. Several 

studies have determined OPE as the slope of the correlation between Ox (=O3+NO2) and 

the total reactive nitrogen (NOz  ( Liu et al., 1987; Trainer, 1993). Ox is used instead of O3 

because Ox is a more conservative because it is not affected by the titration by NOx (R3). 

NOz is known as the difference between NOy (sum of all odd-nitrogen compounds) and 

NOx. It includes nitric acid (HNO3), peroxyacetylnitrate (PAN), peroxynitric acid (HNO4) 

and other organic nitrates (Seinfeld & Pandis, 2016). This term was first defined by Liu et 

al. (1987) which determined OPE at a rural mountain site in Colorado (USA) by using a 

photochemical box model. Later, Trainer et al. (1993) determine OPE as the slope of the 

correlation between O3 and NOz mixing ratios from atmospheric observations. Since then, 
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OPE has been widely determined in low NOx areas (Trainer et al., 1993; Olszyna et al., 

1994; Kleinman et al., 1994) and in high NOx urban plumes (St.John et al., 1998; 

Nunnermacker et al., 1998, Kleinman et al., 2000; Zaveri et al., 2003). 

 

3.2.6. A new metric: the CO-normalized oxidant production rate (PROx) 

The parameter Ox (=O3 + NO2) has often been used to quantify the net photochemical 

formation of O3 beyond its rapid daytime interconversion with NO2  (Liu, 1977; Wood et 

al., 2009). NO2 is included because it acts as a reservoir of O3, formed by (R3) or as a source 

of O3 (R4 and R6).The CO-normalized oxidant production rate or PROx is defined as the 

ratio [Ox]-to-[CO] (
∆[𝑂𝑥]

∆[𝐶𝑂]
) as a function of the processing time. Δ is the difference 

between the mixing ratios of Ox (or CO) inside the plume and the Ox (or CO) background 

value outside the plume. CO is a relatively unreactive tracer of dilution. Normalizing by CO 

provides a dilution-adjusted oxidant production similar to the one of the organic aerosol to 

CO used in numerous studies (Kleinman et al., 2008; Herndon et al., 2008). The processing 

time (in hour), defined in (Brito et al., 2018), is the distance from the upwind urban centre 

divided by the integrated wind speed along the flight trajectory. It is a proxy of the plume 

aging. PROx (in ppb[Ox].ppm[CO]
-1.h-1) is derived from the slope of a linear regression fit 

between 
∆[𝑂𝑥]

∆[𝐶𝑂]
 and the processing time. 

 

4. Results 

4.1. Meteorological conditions 

Average meteorological parameters for all flights are reported on Fig-6. Mean temperature 

in the Paris plume rarely exceed 20°C on average and varies over a large range from 11.7°C 

(eastern sector) to 22.2°C (northern sector). These values are consistent with ground-based 

temperature reported by (Ait-Helal et al., 2014) at the SIRTA observatory during the same 

period. Mean temperature gets higher towards lower latitudes from 20°C to 25°C on 

average and keeps homogeneous between flights with average temperature of 23 to 28 °C 

in the WMB and 20 to 24 °C in SWA. 

Like the temperature, wind speed ranges between 4.3 and 9.1 m.s-1 in Paris. Wind regimes 

were described in details by Zhang et al. (2013) during MEGAPOLI. Different types of 

regimes were encountered. Highest wind speed were associated with westerly and 

southwesterly winds which bring fresher clean marine air masses to the  region, mostly 

cloudy with rarely rainy conditions. A large range of wind speed values is also observed in 

SWA with average values ranging from 3.9 to 11.4 m sec-1. Wind speed is lower in the WMB 

with an average value of 4.5 m.sec1.  

Relative humidity is the lowest in Paris with a maximum value of 54%. In the WMB and in 

SWA, the relative humidity is higher ranging between 52 and 62% and from 82 to 87% 

respectively. Higher relative humidity was found in SWA. This was predictable since the 

measurements took place in a peak of wet monsoon. 
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Average J(NO2) value ranges between 6.9.10-3 and 9.3x10-3 s-1 in Paris, 7.0.x10-3 and 10-2 s-

1 in the WMB and 9x10-2 to 1.2x10-2 s-1 in SWA. Previous studies have also found a value 

of J(NO2) in the same range as those found here. Like in Paris, Rohrer et al. (1998) and 

Volz-Thomas et al. (2003) found a maximum value of J(NO2) of 9x10-3 s-1 at rural sites in 

Germany. Similar to the WMB, it was found that maximum value of  J(NO2) was 10-2 s-1 in 

the Pearl River Delta (Ma et al., 2017) as well as in Manaus urban plume in the Amazon 

Basin (Trebs et al., 2012). In an African atmosphere, Greenberg et al. (1999) found a 

maximum value of 1.0x10-2 s-1 which was in the same range as in SWA. 

Finally; most of the flights took place under anticlyclonic conditions favorable for 

photochemistry reactions. The positive gradient in temperature, humidity and J(NO2) is 

consistent with the latitudinal gradient between the three regions.  

Thus, these three regions are much contrasting in term of meteorological conditions.  
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Fig - 6: Averages and their standard deviations of key meteorological parameters during the 

MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA’s flights (temperature, pressure, relative humidity – RH 

- , photolysis frequency - JNO2 - and wind speed. 
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4.2. Trace gas mixing ratios per campaign 

Fig-7 shows the mean values of ozone, NO and NO2 mixing ratios during the 

MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA campaigns in the boundary layer. On average, 

the ozone levels are the lowest in SWA compared to mid-latitudes and are usually below 

50 ppb. The ozone levels show the highest variability in the Paris region probably due to 

changing meteorological conditions as discussed before. The ozone level is the highest 

during flight 25 in the south-eastern sector of Paris corresponding to stagnant and hot 

continental conditions: its level exceeds 70 ppbv. While Paris northern flights show similar 

ozone level as the ones in the WMB (52 to 63 ppbv on average), the eastern flight ozone 

levels in Paris are in the same range as those measured in SWA (< 40 ppbv).  

Compared to the ESQUIF aircraft campaign in Paris in the 2000s, the observed ozone 

levels during MEGAPOLI are lower. During ESQUIF, average ozone mixing ratios were 

65.5 ppbv with maxima of 109 ppbv (Vautard et al., 2003). At that time, flights were 

preferentially performed under continental air masses after 2 to 3 days of stagnation in favor 

of the ozone accumulation (Vautard et al., 2003). It could therefore be comparable to the 

highest ozone level we had during flight 25 (70 ppbv). The AIRPARIF air quality network 

in Paris (AIRPARIF, 2020) reported in 2019 that the ozone levels are not decreasing in the 

Paris/Ile-de-France region. One reason might be the episodes of heat wave during summer 

favoring the ozone formation. The average observed ozone mixing ratios in Paris are in the 

same range than those measured recently in the London plume in the framework of the 

STANCO campaign (37 to 43 ppbv) (Ashworth et al., 2020). 

In the Mediterranean basin, ozone level has also increased in the last 20 years with a 

monthly average ozone mixing ratio ranging from 31 to 53 ppbv from 1998 to 2009 (Zanis 

et al., 2014). The levels observed during SAFMED are within this range. Compared to the 

ESCOMPTE aircraft campaign along the Marseille Fos Berre urbanized coast in South-

Eastern France in 2001, ozone level during SAFMED are not surprisingly lower. Indeed 

Coll et al. (2005) found that maximum mixing ratios of O3 ranged between 80 to 160 ppbv 

in the Marseille-Berre. 

In the framework of the AMMA project in west Africa, ozone equaled 30±10 ppbv on 

average in the lower troposphere with minimum value above forest regions where ozone 

deposition is enhanced by vegetation and up to 70 ppbv close to urban sites (Bechara et al., 

2010; Reeves et al., 2010). The levels found during DACCIWA are rather close to regional 

background levels than the ones found in urban areas. 

NO mixing ratios does not exceed 0.9 ppbv for all the three studied areas. However, SWA 

has the highest mixing ratio of NO (maximum value of 0.9 ppbv) followed by Paris (0.8 

ppbv in maximum) and WMB (0.6 ppbv in maximum). NO2 mixing ratios measured in 

Paris is twice as high as those measured in the WMB and in SWA with an average value 

ranging from 1.1 to 3 ppbv in Paris, from 0.6 to 1.2 in WMB and from 0.3 to 1.7 in SWA.  
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Fig - 7: Mean mixing ratio of ozone, NO and NO2 during the MEGAPOLI, DACIWA and 

SAFMED campaigns per flight. Red dotted lines are the range of ozone mixing ratios found in the 

literature. 
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4.3. Photochemistry 

4.3.1. The Leighton ratio (Φ) and the Photochemical Steady State (PSS) 

The Leighton ratio has been calculated using equation (1) for the MEGAPOLI, SAFMED 

and DACCIWA selected boundary layer flights. It is found that Φ is not systematically 

close to unity or within the PSS range ([1 ± σ]) inside the urban plumes. When Φ is within 

the PSS range, O3 is the only convertor of NO to NO2. The PSS is usually reached at the 

edge of the plumes. However, the Leighton ratio is still much lower inside the plume than 

outside the plume. Outside the plume, Φ can reach 60 in rural-like areas (i.e. flight 27 during 

MEGAPOLI). Higher values of Leighton ratios outside the plumes was expected as shown 

in previous studies in remote areas (Mannschreck et al., 2004; Griffin et al., 2007;  Trebs et 

al., 2012; Ma et al., 2017). 

In the following, we will discuss the variability of the Leighton ratio based on statistics 

reported in Table S4. Then, we will examine how this variability is affected by rapid changes 

in the four terms in equation 1 before addressing the chemical and meteorological controls 

on this variability. 

- Statistics on the deviations of Φ from unity: 

The Leighton ratios has been calculated for each individual flight and various statistics have 

been calculated and are reported in Table S4: the range (min and max) of the Φ values 

during the whole flight and inside the plume and average values, the percentage of data for 

which Φ negatively deviates from PSS (< 1-) or positively deviates from PSS (> 1+). 

The PSS is assumed to be reached within an interval at ±. The uncertainty σ is the one 

calculated in section 3.2.1 by taking into account the uncertainties of all the terms of the Φ 

calculation. We also investigated one of the possible reasons of those positive and negative 

deviations by looking at rapid changes in the mixing ratios of the four terms: J(NO2), NO2, 

NO and O3 (see section 3.2.1). Here, a rapid change is defined when the difference between 

two consecutive data is greater than 20 % following (Griffin et al., 2007). Several studies 

have shown that the deviation from unity can be affected by rapid changes in the photo-

oxydants and NO2 photolysis rates (Matsumoto et al., 2006; Griffin et al., 2007; Trebs et 

al., 2012; Ma et al., 2017). The rapid change in J(NO2) can be explained by the presence of 

clouds (in SWA) and the heterogeneity of the cloud cover (in Paris). 

PSS during MEGAPOLI:  

During MEGAPOLI, Φ values range from 0.41 to 3.80 in the Paris plumes. 27.7 to 87.7 %  

of the values of Φ are within the Φ ± σ interval. The remaining data are either lower than 

the PSS range (negative deviation), either greater (positive deviation) or both depending on 

the flights. Flights 27 and 33 towards the Eastern sector are characterized by much frequent 

and strong positive deviations of Φ from unity ( 72%). Less than 28 % of the data are 

within the PSS interval. The Leighton ratio value is higher outside the plume (up to 60) and 

inside the plume (up to 3.80 for flight 27 and up to 23 for flight 33). One should note that 

both flights are characterized by lower mixing ratios of both NOx and O3 compared to the 

other MEGAPOLI flights. This is a typical rural-like case usually encountered in moderately 
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polluted conditions. In Paris, the positive and negatives deviations from unity occurs when 

the frequency of rapid change between two successive measurement of J(NO2), NO, NO2 

and O3 is significant (Table S4). 

PSS during SAFMED:  

During SAFMED, Φ ranges between 0.2 and 25.5 with a mean value of 5.1 ± 4.3. The 

Leighton ratio value is higher for flight 47 with a minimum value of 4.7 and a maximum 

value of 25.5 and a mean value of 8.77 ± 2.52. The PSS is never reached in this flight. 

However, for flight 46, Leighton ratio value is lower with a maximum value of 3.1 and a 

mean value of 1.1 ± 0.3. In this flight, 90 % of the value is within the PSS interval. The 

remaining data are either less than the PSS range (<2%) or greater (8.9%). Rapid change 

for PSS parameters could also be some of the reasons of the deviations from the PSS.  

PSS during DACCIWA-SWA:  

During DACCIWA, the Φ values are the highest and could reach 49. Inside the plumes, 

mean value of the Leighton ratio ranges between 0.8 and 2.7.  Seventeen to 45% of the Φ 

values are within the PSS range while most of the data are higher than 1+. As for 

MEGAPOLI and SAFMED, rapid change in J(NO2), NO, NO2 and O3 are one potential 

cause of positive and negative deviations of the Leighton ratio from unity.  

Fig-8 shows the average values of the Leighton ratios and the associated standard deviations 

found in the investigated plumes during the three campaigns compared to some values 

from other plume, some urban and rural areas in previous studies. Table S5 shows the 

aggregated Φ value from those previous studies. On average, the PSS is reached (within its 

lower and upper limits) in the Paris, SWA and WMB selected plumes with some exceptions: 

the MEGAPOLI flights 27 and 33 and the DACCIWA flights 19 and 32 where the 

strongest positive deviations have been observed (see discussion above). There is a good 

agreement between this study and previous studies in urban plumes or high NOx 

environment. Apart from the value of Φ found in an urban plume in the Amazonas State 

in Brazil (Trebs et al., 2012), all the values of the Leighton ratios found in Sarnia, Canada 

Davis et al., 2019, in New Delhi, India (Chate et al., 2014; Masiwal et al., 2019), in Sakai, 

Japan (Matsumoto et al., 2006) and in Claremont, California (Shetter et al., 1983) were 

within the PSS range ([0.68 – 1.32]). 
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Fig - 8: Average Leighton ratio values (± standard deviation) calculated in the plumes of Paris 

(blue), WMB (grey) and SWA (green) (this study). The red shaded area is the photostationary range 

calculated in this study: [0.68-1.32]. On the right side, the values of the Leighton ratio from previous 

studies are reported : New Delhi, India (Masiwal et al., 2019), Sakai, Japan (Matsumoto et al., 2006), 

Claremont, California (Shetter et al., 1983), Amazonas State, Brazil (Trebs et al., 2012) and Ontario, 

Canada (Davis et al., 2019). 

 

- Chemical control on Φ: 

The dependence of Φ on NO mixing ratios has been studied and is represented in Fig-9 

for three representative flights of each campaign. Complements are reported in Figures S6, 

S7 and S8 of the Supplement Material for all other selected flights. 

For MEGAPOLI, scatterplots show that Φ usually positively deviates from PSS values 

outside the plume (low NOx values in yellow) and is close to unity inside the plume (high 

NOx values in red) especially on the edges of the plume. For flights 30 and 32 in the 

Northern sectors, Φ positively or negatively deviates from unity. During SAFMED and 

DACCIWA, the same pattern is depicted even if the dependence of the Leighton ratio on 

NO is not as clear as for MEGAPOLI. In general, the graphs show that Φ decreases with 

increasing NOx but not systematically. These deviations show that are other source of 

ozone apart from NOx such as the presence of peroxy radicals from the oxidation of VOC, 

CO and CH4 (Mannschreck et al., 2004; Griffin et al., 2007; Beygi et al., 2011). Indeed, plot 

trajectories an time series analysis of the Leighton ratio show that maximum value of Φ are 

found near biogenic areas suggesting the influence of biogenic VOC in the ozone 

production cycle (Figure S9 shows the case of flight 25 of MEGAPOLI campaign and 19 

of DACCIWA campaign). In addition to peroxy radicals other reactions can convert NO 

to NO2 such as halogen monoxides (XO where X represents a halogen atom like I or Br). 

This case is mainly found in marine boundary layer ( Singh & Kasting, 1988;Ma et al., 2017).  

Ozone mixing ratios have been estimated from the PSS inside the plumes following 

equation (2) and compared to the ones from observations. For Paris plume in the PSS 
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regime, predicted ozone is within the same range as the one measured inside the plumes 

with a ratio less than 1.43. During SAFMED, 95% of the predicted O3 is within the same 

range as measured O3 (single flight 46). During DACCIWA, 80% of the ratios are within 

the ± 2 fold in the PSS regime. Finally, predicted ozone is well explained by the PSS formula 

inside the plume when the Leighton ratio was within the PSS range for all the contrasting 

regions.  

- Meteorological control on Φ: 

The dependence of Φ on meteorological conditions has been studied by assessing the 

correlation between the Leighton ratio values and the temperature, pressure, wind speed 

and direction, the relative humidity and J(NO2) for each invidual flight and for all the flights 

combined per campaign. It is found that Φ doesn’t depend on any meteorological 

parameters for any of the 3 campaigns with a maximum correlation coefficient of 0.2. These 

results are in agreement with the work of Griffin et al. (2007) at the University of New 

Hampshire Atmospheric Observing Station at Thompson Farm in the USA. One reason 

might be the relative stability of the meteorological conditions during one flight that only 

lasts 3 to 4 hours. 

- Conclusion on the Leighton ratio variations: 

In conclusion, PSS is reached on the plume edges most of the time. Meteorological 

parameters do not seem to influence the variability of the Leighton ratio while the chemical 

control by NOx plays a role. This is consistent with the previous studies cited earlier. As a 

consequence, ozone levels are well predicted by the PSS inside the plume. Outside the 

plume, Φ deviates positively from unity suggesting the presence of other pathways. Apart 

from the rapid changes of the species mixing ratios, sunlight intensity and the presence of 

clouds (Griffin et al., 2007; Trebs et al., 2012), other reasons for the deviations from the 

PSS can be the presence of inhomogeneous air masses bringing other precursors of ozone 

along the plume travel such as VOC of biogenic origin and even halogen monoxide (during 

the SAFMED flight for example) (Ma et al., 2017) and the influence of dry deposition of 

ozone (Seinfeld & Pandis, 2016). 
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Fig - 9: Representative scatterplots of Φ versus NO mixing ratios during the three campaigns: 

flight 36 for MEGAPOLI, combined flights 46 and 47 for SAFMED and flight 36 for DACCIWA. 

Scatterplots are color-coded with NOx mixing ratios and the red line is a Φ of 1. 
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4.3.2. The peroxy radicals [ROx] from PSS 

The mixing ratios of ROx has been estimated indirectly using the measured PSS deviations 

following equation (5) during the 3 campaigns. It assumes that the deviation from the 

photostationary state relation from unity is related to the presence of peroxy radicals. The 

mean values of [ROx] are reported in Fig-10 on the edges of the plume and outside the 

plume. Table S10 shows the aggregated values of the maximum values of ROx. The plume 

edges is considered here instead of the whole plume to exclude periods of Φ equaling unity 

corresponding to the ozone titration by NO. The range of measured [ROx] from the 

literature is also reported in Fig-10. While the production of ozone is reported as well it is 

discussed in the next section. 

ROx mixing ratios are higher outside the plumes and lower on the plume edges during the 

MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA flights. This is in agreement with the Leighton 

ratio calculations. It suggests that there is almost no production of O3 inside the plumes 

and an increased production of ROx as long as we are get further from the plumes.  

While mean ROx mixing ratio barely reach 45 pptv on the plume edges during SAFMED 

(flight 46), the ROx mixing ratios outside the plumes reach 100 to 200 pptv in SWA and 

Paris on average. The levels of ROx in Paris and SWA are comparable even though the 

Paris data show higher variability. The calculated ROx mixing ratios on the plume edges in 

Paris, SWA and WMB (two flights only) are within the same range than those found in the 

literature except for flight 25 in Paris. This flight in Paris is also the one that shows the 

highest ozone level (73.6 ppbv on average). 

Results in the literature have shown mean values of tens of pptv in remote rural 

environment (25 – 77 pptv; Ridley et al., 1992; Hauglustaine et al., 1996; Handisides et al., 

2003), in remote marine area (5 – 60 pptv; Yang et al., 2004; Ridley et al.,1992; Hauglustaine 

et al., 1996; Kanaya et al., 2000), in suburban Paris (maximum of 50 pptv ; Michoud et al., 

2012) and in urban polluted area like in the city of Manaus in Brazil (15 – 60 pptv) (Trebs 

et al., 2012). ROx mixing ratios have reached 300 pptv in rural area in Alabama (Cantrell et 

al., 1993). In Paris, one should note that the calculated ROx outside the plumes are greater 

than the ones measured at the SIRTA observatory in south-eastern Paris during 

MEGAPOLI by Michoud (2012) by a factor of 2 to 3 on average. Even though it has been 

found that estimation of peroxy radicals overestimates ROx mixing ratio by up to 2 to 3 

times (Cantrell et al., 1997; Cantrell et al., 1993;   Hauglustaine et al., 1996; Mannschreck et 

al., 2004) some studies have found that the estimations of the peroxy radicals using the 

radical budget method is in a better agreement with the measurements (Frost et al., 1998; 

Carslaw, 1999; Michoud et al., 2012). 

The overestimation by the PSS first suggests that there is likely another reaction occurring 

that converts NO to NO2 such as halogen monoxides or other unknown reactions (Trebs 

et al., 2012). Since ROx and Φ are directly linked in equation 5, their deviations are caused 

by the same reasons: uncertainties in all the terms used in the calculation, rapid changes in 

the measured species, mixture of heterogeneous air masses and the presence of clouds 

(Cantrell et al., 1997; Volz-Thomas et al., 2003). Even though the estimation of the peroxy 
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radical mixing ratios is overestimated by the PSS method, it remains a relevant way to 

compare plumes in contrasting regions.  

 

4.3.3. Ozone production rate in PSS regime 

The ozone production rate has been calculated using the PSS formula according to equation 

(6) and the mean values of PO3 are shown in Fig-10 for the three regions. 

While there is no or a few production of ozone on the plumes edges, mean PO3 value 

doesn’t exceed 77 ppbv/h in the three contrasting regions. The production of ozone is 

higher on average in Paris. 

Outside the plumes, mean ozone production ranges between 9 and 77 ppbv/h in Paris, 

equals 4 ppbv/h in WMB and varies from 4 to 15 ppbv/h in SWA. These estimations from 

the PSS formula are within the range than those found in the literature. Airborne studies 

estimating ozone production inside urban plumes were most of the time conducted in 

North America cities : New York (Kleinman et al., 2000a), Atlanta (Imhoff et al., 1995), 

Nashville (Martinez et al. (2003). The authors found that PO3 ranged between 6-30 ppbv/h 

and 30 to 60 ppbv/h, respectively. In European cities, Berlin (Volz-Thomas et al., 2003b) 

and Milan (Spirig et al., 2002), PO3 value could reach 90 ppbv/h and 50 ppbv/h), 

respectively.  
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Fig - 10: Mean and standard deviations values of [ROx] and ozone production (PO3 ) calculated 

from the PSS in Paris, WMB and SWA. Only positive PO3 are reported. Dashed lines and red 

symbols (SAFMED) are the range of values reported in the literature (see text for references). 

 

Depending on the physical and chemical conditions, the production of ozone can be either 

NOx -sensitive or VOC-sensitive. To investigate the chemical control on ozone 

production, we have examined the PO3 and NOx time series and the correlation between 

PO3 and NO. Fig-11 represents the time series and the scatterplot of PO3 vs NO for one 

selected flight of each of the three campaigns. The other scatterplots are reported in Figures 

S11 and S12 for MEGAPOLI and DACCIWA, respectively. The other times series are 

reported in Figures S13 and S14 for MEGAPOLI and DACCIWA, respectively. 

During MEGAPOLI, apart from flights 27 and 33, a decrease of PO3 is observed inside 

the urban plume. Moreover, we observe a significant anti-correlation between PO3 and NO 
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with a correlation coefficient ranging between 0.41 and 0.92 for flights 25, 30, 32 and 36. 

This suggests that the Paris plume is usually VOC-limited in agreement with previous 

studies (Deguillaume et al., 2008; Sillman et al., 2003). For the MEGAPOLI eastern flights 

27 and 33, the correlation between PO3 and NO is weak (Figure S14). However PO3 seems 

to increase with increasing NO which suggests that the aircraft flew over a NOx-limited 

area.  

During SAFMED, there is also a significant anti-correlation (r2 = 0.85) between PO3 and 

NO (Fig-11). As for the MEGAPOLI campaign, the aircraft flew over a VOC-limited area.  

The relationship between PO3 and NO during DACCIWA is less clear (Fig-11 and Figure 

S15).  

 

Fig - 11: Time series of PO3 and NOx (left) and scatterplot of PO3 vs NO (right) for flight 36 

during MEGAPOLI campaign, combined flights 46 and 47 during SAFMED and flight 36 during 

DACCIWA color-coded by NOx mixing ratios. 

During flight 36 (Fig-11), two different chemical regimes could be distinguished: one 

regime with increasing PO3 when NO decreases and one regime with increasing PO3 when 

NO increases. Finally, PO3 either increases with increasing NOx (flights 32 and 36) or 
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decreases with increasing NOx (flight 19). Thus, the explored urban plumes in SWA can be 

either NOx or VOC limited. 

 

4.3.4. Ozone Production Efficiency (OPE) 

The OPE described in section 3.2.2 has been calculated as the slope of a linear least square 

regression fit scatterplot of Ox versus NOz. The measurement of NOz was not available 

during DACCIWA. One condition to derive the OPE from the slope of Ox versus NOz 

is the statistical linear relationship between Ox and NOz. During MEGAPOLI, it is found 

that there is no correlation between Ox and NOz inside the plume (r2 = 0.14). Indeed, there 

is no or few production of ozone inside the plume since the PSS is assumed. During 

SAFMED, there is neither no correlation between Ox and NOz. As a consequence, the 

OPE has been only derived from the MEGAPOLI flights outside the plume and compared 

to the literature. Results are reported in Fig-12 (flight 32) and Figure S15 (flights 25, 30 and 

36). Flights 27 and 33 have been removed from this section since there is a lack of 

correlation between NOz and Ox. In addition to the common Ox versus NOz (Fig-12a), we 

also report Ox+NOz versus NOz following Chou et al (2009;2011) in order to include the 

production of other oxidants (see section 3.2.4). The derived OPE will be labelled as OPE 

Ox and OPE Ox+NOz, respectively. 

Values of OPE Ox ranges between 4.95 and 6.91 with a coefficient of correlation r2 between 

0.33 and 0.53 showing the good linearity of the fit. These values lie within the ones reported 

in the literature as illustrated in Fig-12 and in Table S20. Usually, the OPE tend to be lower 

in urban areas compared to rural ones. In North America cities OPE is lower than 5. OPE 

values can be used as an insight on the O3-VOC-NOx sensitivity according to Sillman 

(1995): low OPE (< 7) is linked to VOC-sensitive regime while high OPE (> 7) is linked 

to NOx-sensitive regime. By taking into account this criteria, one can conclude that the 

explored area outside the Paris plume is rather VOC-sensitive. However the values close 

to 7 also suggest a transition regime between VOC and NOX-sensitive as suggested by 

Silmann during ESQUIF (2003). 

Values of OPE Ox+NOz are higher than the ones of OPE Ox by increasing to one unity 

(range 5.57 - 7.91). The same result was found in Chou et al. (2009) who first plotted Ox 

versus NOz , then Ox+ NOz vs NOz. They found a difference in the value of OPE ranging 

from 0.4 to 1.6 mol/mol.  

NOx oxidation yields to the production of NOz, as a consequence the NOz mixing ratio is 

expected to increase when O3 production increases. OPE Ox and OPE Ox+NOz have 

been plotted against maximum NOx mixing ratio outside the plumes for all the 

MEGAPOLI flights (Fig-12c). Apart from flight 25, OPE decreases with the increase in 

NOx. This has also been observed in Liu et al. (1987), Ryerson et al. (1998) and Henneman 

et al. (2017). Because O3 production is more efficient at low NOx (Lawrence I. Kleinman 

et al., 2002) this can explain the increase of OPE value when NOx decreases.  

Table S16 shows aggregated values of OPE found in both rural and urban area in previous 

studies. While OPE values are very variable from one location to another, it is globally 
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lower in urban area and is less than 7 (Nunnermacker et al., 1998; Kleinman et al., 

2000;2002; Pollack et al., 2012; Henneman et al., 2017) and can go up to 10 in Beijing, China 

(Chou et al., 2009; 2011; Ge et al., 2012; 2013). It is globally higher in rural low NOx area 

and can go up to 18 in New York (Ninneman et al., 2019). 

However OPE calculation method is subject to uncertainties linked to many parameters 

such as the uncertainties of all the species involved in its estimation. Previous studies have 

shown that OPE values deduced from observations are overestimated. Even though NOz 

is the difference of NOy and NOx, they do not necessarily remove NOx permanently 

(Zaveri et al., 2003) and this could be a reason for OPE overestimation (Trainer et al., 2000). 

Also it is difficult to interpret OPE as the regression of Ox vs NOZ since aircraft data gather 

information about different air mass with different histories, meterological conditions, 

altitude, background, photochemical age, different emissions conditions of all the species 

involved in OPE calculation (Trainer et al., 2000). Since we are not inside the plume, the 

species are also obviously subjected to dilution, chemistry, other fresh emissions (as small 

as it can be) and dynamics. 
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Fig - 12: Scatterplots of Ox (= O3 + NO2) versus NOz for flight 32 during MEGAPOLI (a), 

Scatterplot of Ox (= O3 + NO2 + NOz) vs NOz for flight 32 during MEGAPOLI (c). OPE for 

each flight versus maximum NOx mixing ratio found inside the plumes during MEGAPOLI flights 

(d). The black lines are the range of the OPE values found in the literature and reported in Table 

S20 



Chapitre IV: La pollution photo-oxydante au cours de son transport 

207 

 

4.3.5. The CO-normalized oxidant production rate (PROx) 

The CO-normalized oxidant production rate has been calculated in the Paris, WBM and 

SWA plumes. The mean value and the standard deviation of [Ox]/[CO] of each plume 

transect are reported in Fig-13 as function of the plume processing time for representative 

flights. PROx is derived from the slope of the linear fit. The calculated processing time 

spans 1 to 8 hours. 

In Paris, [Ox]/[CO] linearly increases with the processing time (r2 > 0.80), except for 

two flights (27 and 30) (Fig-13). For flights 27 and 30, PROx is close to zero. PROx varies 

between 110 to 270 ppbOx.ppmCO
-1.h-1 in Paris while PROx is quasi null during flights 27 

and 30. The maximum PROx is estimated during the northern flight 32. During this flight, 

ozone pollution levels have been qualified as high (Table S2) as for flight 25. However, 

during flight 32, the average ambient temperature and the wind speed were the highest 

compared to flight 25 with low wind speed conditions. These conditions imply an efficient 

transport and photochemical production of the ozone precursors freshly emitted from the 

Paris urban area. 

During the SAFMED combined flights, [Ox]/[CO] also increases with the processing 

time. PROx equals 9 ppbOx.ppmCO
-1.h-1.  

During DACCIWA, there is no increase in [Ox]/[CO] as a function of the processing 

time for any of the selected flights (Fig-13 for flight 19) : PROx is null. The analysis of 

color-coded trajectories (Figure S9, Fig-4) has shown that the aircraft flew over vegetation 

areas which could favor the dry deposition of ozone at leaf surface level. Furthermore, 

SWA is characterized by a dense cloud cover and high relative humidity (>90 %) which 

could also enhance the wet deposition. 
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Fig - 13: Scatterplot of the production of oxidants with the processing time inside urban plumes 

in Paris (MEGAPOLI), WMB (SAFMED) and SWA (DACCIWA). Le mean and the standard 

deviations of the production of oxidants inside each plume is also reported. 

 

5. Conclusion 

In this study, the height of the boundary layer is first determined by the analysis of the 

vertical profile of some key species (O3 and RH). It is found that the height of the boundary 

layer is around 2000 m of altitude in Paris in general, 1000 m in the WMB and ranges 

between 1000 and 2000 m in SWA. Then, the plumes were identified by the mean of time 

series and plot trajectories of the mixing ratios of NOx.  

Meteorology analysis shows that the three regions are contrasting in terms of 

meteorological conditions. While mean temperature in Paris rarely exceeds 20°C on 

average, it gets higher towards latitude and ranges between 23 to 28°C in the WMB and 20 

to 24°C in SWA. Average wind speed ranges between 4.3 and 9.1 m.s-1 in Paris, equals 

4.5m.s-1 in WMB and ranges from 3.9 to 11.4 m s-1 in SWA. Relative humidity is found to 

be the lowest in Paris with a maximum value of 54% while average values can reach 63 and 

87 % in the WMB and SWA respectively. All the flights took place in anticlyclonic 

conditions which was favorable for photochemistry reactions. 

The overview of trace gas mixing ratios shows that ozone level depends on the sector flown 

by the aircraft. While the highest level of pollution of ozone is observed in the SW flight in 

Paris (flight 25; 73 ppbv on average), northern flights have the same ozone level as the 

WMB (52 to 63 ppbv on average) and the eastern flights have the same ozone level as those 

measured in SWA (< 40 ppbv on average). SWA has the highest mixing ratio of NO (up 

to 0.9 ppbv on average) followed by Paris (up to 0.8 ppbv on average) and WMB (up to 0.6 

ppbv on average). NO2 mixing ratio in Paris are twice as high as those measured in the 

WMB and in SWA.  

The analysis of photochemistry is based on various metrics previously used in the literature 

(the Leighton ratio, the estimation of peroxy radical mixing ratios from the 

photostationnary steady state method, ozone production rates, ozone formation potential) 

and a new metric PROx (CO-adjusted dilution production of rate of oxidants).  

It is found that the Leighton ratio is close to unity on the edges of the plumes and deviates 

positively from unity outside the plume for most of the flights. The deviation of the 

Leighton ratio from unity is explained by the rapid change of the mixing ratio of ozone, 

nitrogen oxides, the photolysis frequency of NO2 as well as the presence of other 

components that convert NO to NO2 such as peroxy radicals and halogen monoxide. 

Ozone predicted is well explained by the PSS formula inside the plume when the Leighton 

ratio was within the PSS range for all the contrasting regions. 

The estimated peroxy radical mixing ratios [ROx] barely reach 45 pptv on the plume edges 

for all the contrasting regions, they reach on average from 100 ppt to 200 pptv in SWA and 

Paris on average outside the plumes. While an overestimation is suspected, those values are 

consistent with the ones from the literature. 
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There is no production of ozone on the plume edges and mean PO3 value does not exceed 

36 ppbv/h in the three contrasting regions. To investigate the ozone sensitivity of Paris, 

WMB and SWA toward NOx and VOC, PO3 has been plotted against NO mixing ratio. It 

is found that Paris and WMB are VOC-sensitive inside the plumes. In SWA, the two 

regimes coexist. The ozone production efficiency has been calculated as the slope of the 

scatterplot of Ox vs NOz for the MEGAPOLI flights. It is found that values of OPE range 

between 4.95 and 6.91 with a coefficient of correlation between 0.33 and 0.53. This suggests 

that Paris is still under a VOC-sensitive regime or in a transition regime outside the plumes 

since OPE is lower than 7 according to Sillman (1995).  

Finally, the oxidant production rate has been quantified. Its values are either null or vary 

between 9 to 270 ppb[Ox].ppm[CO]
-1.h-1. PROx linearly increases as a function of the 

processing time in the Paris (4 flights over 6) and WMB plumes while it is null in SWA 

plumes. The presence of vegetation and high humidity levels might act as deposition sink 

that compensate the PROx. PROx values sets a benchmark for future photochemical 

studies to compare with : Paris as representative of an anthropogenic continental urban 

plume and WMB as representative of a biogenic continental plume. 
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Figure S1: Relationship between J(NO2)total and J(NO2)upward from marine flights of ChArMEx aircraft 

campaign in 2014. 
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Table S2: Flights selected for this study 
M

E
G

A
P

O
L

I 

Flight 
number  

Date Local Time Ozone level Sector and/or type 

25 07/01/2009 
11:39:40-
15:27:36 

Very important 

Mean : 73.6 ppbv 
South-West 

27 07/10/2009 
11:08:43-
14:58:02 

Low 

Mean : 39.3 ppbv 
East 

30 07/16/2009 
11:41:26-
15:21:45 

Important 

Mean : 52.5 ppbv 
North 

32 07/21/2009 
11:04:31-
14:47:50 

Important 

Mean : 60.1 ppbv 
North 

33 07/25/2009 
11:02:01-
16:47:10 

Low 

Mean :31.1 ppbv 
East 

36 07/29/2009 
11:40:02-
15:23:11 

Important 

Mean : 52.5 ppbv 
North  

D
A

C
C

IW
A

 19 07/01/2016 
10:22:24-
13:49:12 

Low 

Mean : 34.4 ppbv 
Cloud, Accra city, Biogenic 

32 07/12/2016 
13:38:24-
16:58:24 

Low 

Mean : 37.4 ppbv 

Cloud, Accra City, Biogenic, 
Biomass-Burning 

36 07/16/2016 
11:34:48-
14:52:00 

Low 

Mean : 34.8 ppbv 
Cloud, Accra City 

S
A

F
M

E
D

 

46 07/24/2013 
12:49:14-
14:58:16 

Important 

Mean : 63.7 ppbv 
Genova-Cagliari 

47 07/24/2013 
16:46:50-
18:14:35 

Important 

Mean :63.7 ppbv 
Tyreman sea 

 

Table S3: Statistics values of the rate constants used in the calculation of the Leighton ratio. 

 KO3+NO (𝒄𝒎𝟑𝒎𝒐𝒍𝒆𝒄𝒖𝒍𝒆−𝟏𝒔−𝟏) KHO2+NO (𝒄𝒎𝟑𝒎𝒐𝒍𝒆𝒄𝒖𝒍𝒆−𝟏𝒔−𝟏) 

Flights 
Min × 
10-14 

Max 

× 10-14 

Mean 

× 10-14 

STD 

× 10-15 

Min 

× 10-12 

Max 

× 10-12 

Mean 

× 10-12 

STD 

× 10-14 

MEGAPOLI 

25 1.35 2.04 1.81 1.00 8.10 8.72 8.28 9.18 

27 1.20 1.67 1.54 9.01 8.40 8.92 8.54 9.95 

30 1.30 1.95 1.76 1.21 8.17 8.78 8.33 11.6 

32 1.33 2.03 1.84 1.19 8.10 8.75 8.26 10.8 

33 1.48 1.72 1.62 2.49 8.35 8.58 8.45 2.35 

36 1.31 1.89 1.73 8.93 8.22 8.77 8.35 8.52 

SAFMED 

46&47 1.79 1.96 1.90 3.10 8.16 8.30 8.21 2.44 

DACCIWA 

19 1.64 2.08 1.92 9.40 8.08 8.43 8.19 7.54 

32 1.59 2.07 1.91 1.10 8.08 8.48 8.20 9.04 

36 1.63 2.18 1.93 1.28 8.00 8.44 8.19 10.5 
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Table S4:  Statistics of Leighton ratio values found in this study inside and outside the plume  

Flights 
Range of Φ 
all 

NOx plumes 

% of Φ 
in PSS 
in 
plumes 

% of Φ < PSS % of Φ > PSS 

MEGAPOLI 

25  [0.35-20] 

NOx > 4.5 
ppbv 

Φ ∈ [0.41-1.45] 

Mean = 0.83 ± 
0.30 

52.6 % 

36.8 % 

– rapid change in [NO] 
(up to 74%.) 

− rapid change in [NO2] 
(up to 52 %) 

10.5 % 

– rapid change in [NO] 
(42 and 74%. 

− rapid change in 
[NO2] (21 and 31%) 

27 [0.02-60] 

NOx > 3 ppbv 

Φ ∈ [0.78-3.80] 

Mean = 1.65 ± 
0.56 

27.7 %  

72.3 % 

− rapid change in 
JNO2 (up to 77%), 

− rapid change in 
[NO] (up to 1000%) 

− rapid change in 
NO2] (up to 3700 % ) 

− rapid change in [O3] 
(19%) 

30 [0.10-3.92] 

NOx > 3 ppbv 

Φ ∈ [0.52-1.34] 

Mean = 0.92 ± 
0.18 

87.7% 

8.2 % 

− rapid change in JNO2 
(up to 43 %) 

− rapid change in [NO] 
(up to 41 %) 

− rapid change in NO2] 
(up to 56 % ) 

4.1% 

− rapid change in 
JNO2 (44 and 72 %) 

32 [0.15-4.56] 

NOx > 2 ppbv 

Φ ∈ [0.57-1.03] 

Mean = 0.77 ± 
0.11 

72.7 % 

27.3 % 

− rapid change in JNO2 
(up to 33 %) 

− rapid change in [NO] 
(up to 78 %) 

− rapid change in NO2] 
(up to 62 % ) 

 

33 [0.3-23] 

NOx > 2.5 
ppbv 

Φ ∈ [0.54-23] 

Mean = 2.03 ± 
2.40 

25.0 % 

2.1 % 

− rapid change in JNO2 
(up to 27 %) 

− rapid change in [NO] 
(up to 48 %) 

 

72.9 % 

− rapid change in 
JNO2 (up to 116 %) 

− rapid change in 
[NO] (up to 105 %) 

− rapid change in 
NO2] (up to 115 % ) 

36 [0.4-9.71] 

NOx > 3 ppbv 

Φ ∈ [0.46-0.86] 

Mean = 0.66 ± 
0.09 

30.3 % 

69.7 % 

− rapid change in JNO2 
(up to 25 %) 

− rapid change in [NO] 
(up to 89 %) 

− rapid change in NO2] 
(up to 61 % ) 
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ChArMEx 

46&47 
[0.19-
25.45] 

NA 89.5 % 

1.9 % 

−rapid change in [NO] 
(up to 154 %) 

−rapid change in [NO2] 
(up to 75 %)  

8.6 % 

−rapid change in [NO] 
(up to 58 %)   

DACCIWA 

19 
[0.05-
19.81] 

NOx > 4.5 
ppbv 

Φ ∈ [0.18-5.17] 

Mean = 1.74 ± 
1.24 

45% 

10% 

− rapid change in [NO] 
(up to 7000%) 

− rapid change in NO2] 
(up to 1250 %) 

45 % 

− rapid change in [O3] 
(19%) 

− rapid change in 
[NO] (up to 46 %) 

32 
 [0.03-
36.64] 

NOx > 4 ppbv 

Φ ∈ [0.60-
13.35] 

Mean = 2.64 ± 
3.19 

29.4% 

5.9 % 

− rapid change in [NO] 
(24%) 

− rapid change in [NO2] 
(20%) 

64.7 % 

− rapid change in 
[NO] (up to 652 %) 

− rapid change in 
NO2] (up to 133 %) 

36 
[0.04-
49.46] 

NOx > 1.5 
ppbv 

Φ ∈ [1.19-4.01] 

Mean = 0.79 ± 
0.71 

16.7 %  

83.3 % 

− rapid change in 
JNO2 (up to 23 %), 

− rapid change in 
[NO] (up to 56 %) 

− rapid change in 
NO2] (up to 52 % ) 
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Table S5: Aggregated values of the Leighton ratio from previous studies. 

Type Location Period Φ references 

Urban plume Sarnia, Ontario, 
Canada 

March 2017 0.44-1.61 (Z. Y. W. Davis et al., 
2019) 

Urban 

Clear sky 

New Delhi, India October, 2014 

May 2014 

0.3-3.6 (mean = 
1.01±0.52) 

0.4-2.6 (mean = 
0.89±0.4) 

(Masiwal et al., 2019) 

urban Delhi, India December 
2012 

0 – 0.8 (Chate et al., 2014) 

Urban plume (polluted 
air) 

Clean remote 

Amazonas State, 
Brazil 

July 2001 

 

< 2 

2.5-16 

(Trebs et al., 2012) 

Urban Sakai City , Japan August, 2002 0.5-1.3 (Matsumoto et al., 2006) 

Highly polluted airmass the north Norfolk 
coast 

November 
1993 

October 1994 

1 

Up to 2 

(Carpenter et al., 1998) 

Urban Claremont, 
California 

September 
1980 

0.3 – 2.1 (Shetter et al., 1983) 

Urban, High sun Hawai Spring 1988 ≈ 2 (Ridley et al., 1992) 

Urban, High sun Hawai Autumn 1991, 
winter, 
summer, spring 
19921 

1.5-2 (Hauglustaine et al., 1996) 

Aircraft  0-45°N,115°E-
145°W 

October 1991 Median = 2.36 (Crawford et al., 1996) 

Aircraft subtropical/tropical 
North and South 

Atlantic Ocean 

August – 
September 
1989 

0.9-3 (mean) (D. D. Davis et al., 1993) 

Remote surrounded 
farmland 

Surrounded by plants 

Backgarden 

Kaiping 

Summer 

Autumn 

2.3 ± 0.4 

3.1 ± 1.4 

(Y.Ma et al., 2017) 
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Clean background South atlantic ocean March 2007 Up to 15 (Beygi et al., 2011) 

Farm (low Nox area) New England Summer 2004 1-5.9 (Griffin et al., 2007) 

     

rural germany March 1999-
Decamber 
2002 

2.5 – 5.7 

 

(Mannschreck et al., 
2004) 

Rural Germany Summer 1998 1.1-1.5 for NO > 1 ppb 

2 for NO < 1 ppb 

(Volz-Thomas et al., 
2003) 

Rural agricultural site Germany August 1994 Mean =1.2, Max =1.85 (Rohrer et al., 1998) 

Rural Alabama July 1990 <2 (C A Cantrell et al., 1993) 
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Figure S6 : Dependence of the Leighton ratio on NO during MEGAPOLI. Sactterplots are color-coded 

with NOx mixing ratios and the red line points PSS ( = 1). 

 

 
Figure S7: Dependence of the Leighton ratio on NO during ChArMEx. Sactterplots are color-coded with 

NOx mixing ratios and the red line points PSS ( = 1). 
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Figure S8: Dependence of the Leighton ratio on NO during DACCIWA. Sactterplots are color-coded with 

NOx mixing ratios and the red line points PSS ( = 1).. 
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Figure S9: Plot trajectories of the Leighton ratio in Paris and in SWA 
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Table S10: Aggregated values of maximum peroxy radical mixing ratio and PO3 found 

inside and outside the urban plumes. 

  Inside the plumes Outside the plumes 

 Flights  
[ROx]max in 
pptv 

PO3max in 
ppbv/h 

[ROx]max in 
pptv 

PO3max in 
ppbv/h 

M
E

G
A

P
O

L
I 

25 17.3 19.1 9. - 2220 3.1 – 120.9 

27 0.5 – 95.3 0.5 – 99.4 2980 83 

30 0.2 – 21.2  0.2 - 13.4 0.4 – 230.2 0.2 – 36.1 

32 No production No production 1.1 – 210.3 0.7 – 21.5 

33 0.7 – 128.9 0.4 – 86.4 0.3 – 172.8 0.1 – 47.2  

36 No production No production 0.7 - 680.3 0.1-32.7 

D
A

C
C

IW
A

 

19 No production No production 0.7 – 950.1 80.1 – 81.8 

32 No production No production 1.5 – 921.9 0.09 – 30.33 

36 23.1 – 123.7 5.6 - 21.7 6.3 – 965.1 0.2 – 20.3 

S
A

F
M

E
D

 

46 344.9 29.5   

47 3698.5 41.9   
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Figure S11: Relationship between PO3 and NO during MEGAPOLI  
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Figure S12: Relationship between PO3 and NO during DACCIWA. 
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Figure S13 : Time series of NOx and PO3 during MEGAPOLI flights.  
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Figure S14: Time series of PO3 and NOx during DACCIWA flights.  
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Figure S15: Ox (= O3 + NO2) versus NOz for flights 25, 27, 32 and 36 during MEGAPOLI 
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Table S16: Aggregated values of OPE found in previous studies 

Location Type  Period OPE References 

Beijing, China urban August 2008 [3.9-9.7] Chou et al., 2009 

Beijing, China Mountain, rural July 2005 [3 – 6] Wang et al., 2006 

Beijing, China urban August 2008 8 Chou et al., 2011 

Scottia, Pennsylvania Low NOx, rural Summer 1988 8.5 Trainer et al., 1993 

Phoenix, Arizona Urban (aircraft) May and June 1998 2.7 Kleinman et al., 2002 

Beijing, China Urban  1.1 Winter 2007 Lin et al., 2011 

Nashville, Tennessee Urban plume [2.5 – 4] July 1995 Nunnermacker et al., 1998 

New York states Rural site in Addison 

Rural site in Witmington 

2000 – 2015 

2015 – 2017 

[5 - 13] 

18 

Ninneman et al., 2019 

Beijing, China Urban Summer 2012 1-6.8 Ge et al., 2013 

Durham, New 
Hampshire 

Rural  August 2002 [7.7 – 9.7] Griffin et al., 2004 

Beijing, China Urban plume 

Rural plume 

Summer 2008 4 

5.3 

Ge et al., 2012 

Nashville, New York Rural 

Urban 

July 1996 10 

[2 – 4] 

Kleinman et al., 2000 

Tennessee Power plant plume July, 7 1998 [1.2-2.5] Sillman, 2000 

Los Angeles, 
California 

urban May – june 2010 3.9 – 4.7  Pollack et al., 2012 

South USA Urban 

Suburban 

rural 

1996 - 2015 [ 2 - 3] 

2 

[1-2] 

Henneman et al., 2017 
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Figure S17: The Two points selected to compute the increase in oxidants production in 

the WMB.   
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Primary and secondary production and reactivity of 
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polluted plumes: insights from the MEGAPOLI 

(Paris), ChARMEx (West Mediterranean) and 

DACCIWA (South West Africa) aircraft experiments. 

Baye T.P. Thera1, Pamela Dominutti1, Aurélie Colomb1, Agnès Borbon1 

1 Université Clermont Auvergne, CNRS, Laboratoire de Météorologie Physique (LaMP), F-

63000 Clermont-Ferrand, France  

 

Abstract 

We provide an overview of the composition and reactivity of primary and secondary 

Volatile Organic Compounds (VOCs) in contrasting polluted plumes explored by the Safire 

ATR 42 research aircraft over the last decade. Target regions are Paris megacity, the West 

Mediterranean Basin (WMB) and South West Africa (SWA) in the framework of the 

MEGAPOLI, ChArMEx/SAFMED and DACCIWA international projects, respectively. 

Major VOCs were measured by a high sensitivity airborne Proton Transfer Reaction Mass 

Spectrometer (PTR-MS) which has shown a robust and consistent response over the last 

decade. First, we selected the polluted plumes within the boundary layer from 

meteorological and chemical indicators. 

Regardless of the location, the air mass composition is dominated by Oxygenated VOC 

(OVOC) which explain on average 70% of the total VOC burden. The distribution between 

OVOC, anthropogenic AVOC (aromatics) and biogenic BVOC is consistent between the 

three regions while the average total VOC burden is higher in SWA plumes compared to 

Paris megacity and WMB. The VOC burden is even higher outside the Paris plume than 

inside while the opposite is observed in SWA. When weighting by the reactivity metrics the 

airmass potential reativity becomes dominated by BVOC even inside the polluted plumes. 

While an anthropogenic origin of some BVOC (terpenoids) is not excluded, this shows the 

importance of taking into account this fraction in urban areas and its interaction with the 

anthropogenic pollution. The OH loss rate varies between 3 s-1 in the WMB to 12 s-1 in 

SWA plumes. The ozone forming potential varies between 400 and 1200 OFP-relative ppb. 

The OH loss rates and ozone forming potential are three times higher in the SWA plumes 

compared to North mid latitudes. These values are either in the lower limit of the ones 

measured at groundbased sites (Paris) or in the same range (Ersa). 

The chemical processing is only visible in 3 Paris plumes based on the linear increase of the 

oxidant production as a function of the cumulative OH exposure t[OH], the linear decay 
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of primary AVOC and the linear production of secondary OVOC as a function of the 

processing time.  

For the other plumes for which we could not highlight any effect of the chemical 

processing, we were able to derive an emission ratio of VOC versus CO from their 

correlation. These values are in the same range of the ones previously determined in other 

studies in Northern midlatitude and Mediterranean Basin. The emission ratios provide 

useful constraints for emission inventory evaluation. 

1. Introduction 

Volatile Organic Compounds (VOC) are among the principal trace constituents in the 

atmosphere and include Non-Methane Hydrocarbons (NHMHCs), oxygenated VOC 

(OVOC), and other organic compounds (Watson et al.,2001). VOC have different impacts 

on the formation of tropospheric ozone as well as secondary organic aerosol (SOA). 

Through the reactions with the hydroxyl radical (OH), VOCs alter the lifetime of long-lived 

greenhouse gases (Atkinson, 2000; Derwent et al., 2010). They have both natural and 

anthropogenic primary sources. Biogenic emissions, mainly release by terrestrial vegetation, 

are the largest source of VOC (BVOC) emissions on a global scale, accounting for 90% of 

the total VOCs (Finlayson-Pitts & Pitts, 2000;Guenther et al., 2000). However, in urban 

areas, anthropogenic VOCs (AVOC) represent the main fraction of these compounds, 

emitted by combustion-related sources (vehicular and biomass burning), volatile chemical 

products like personal care products, fuel production and transport. While traffic has been 

recognized as the traditional dominant source of VOCs, the activities related to the use of 

volatile chemical products like domestic are emerging as the a largely underestimated new 

source (McDonald et al., 2018). 

Once release in the atmosphere, VOCs are removed by photochemical and deposition 

processes. The chemical removal includes the reactions towards hydroxyl radical (OH) and 

ozone (O3) during daytime and the nitrate radical (NO3) during nighttime. The atmospheric 

lifetimes are controlled by the rate constants of each VOC with these oxidants, on 

timescales ranging from minutes to months (Atkinson 2000). In general, the reaction 

toward OH radical is the main sink of various VOC species (Warneke et al 2004). In 

addition, primary VOC can also be responsible for the production of secondary VOCs 

which are in general more functionalized, such as oxygenated VOC (OVOC) and 

semivolatile VOCs (SVOCs). OVOC can be also emitted by primary sources, such as 

vehicular transport, solvent usage, industry and biogenic sources. 

The diversity of these gaseous species as well as the oxidation products leads to the 

formation of very different secondary pollutants. Indeed, an oxidant and a VOC will be 

subject to various reaction stages that will lead to the formation of numerous secondary 

species, which can be found in the gaseous phase and/or in the particulate phase. The VOC 

that reacted at the initial stage is called precursor (or parent VOC).  Successive oxidation of 

a parent VOC can be described by a limited number of typical reactions, leading to the 

formation of stable by-products and radical products, repeated many times until the parent 
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VOC is completely oxidized to carbon monoxide (CO) or carbon dioxide (CO2) (Aumont 

et al., 2005). 

Several studies have been conducted to analyse the burden and reactivity of VOC species 

in urban areas to evaluate the effects of these compounds on the formation of secondary 

pollutants (Li et al., 2017; Tan et al., 2018; Kansal, 2009;Ma et al., 2019). As a consequence; 

there have been a significant increase in the number of aircraft campaigns over the last 

years, performed to analyse the composition and the the reactivity of the VOC burden 

inside urban plumes. One of the advantages of airborne measurements is to sample air 

masses from large areas, sometimes inaccessible.  

Here, we report airborne measurements from three different international field studies 

(MEGAPOLI; http://megapoli.info), ChArMEX; http://charmex.lsce.ipsl.fr and 

DACCIWA; https://www.imk-tro.kit.edu/10052.php), conducted in July 2010, 2013 and 

2016. Those three regions encompass a diversity of environments in terms of ozone 

precursor emissions and emission regulation, urbanization and photochemical 

conditions (Freney et al., 2018; Monks et al., 2009; Lelieveld et al., 2012; Flamant et 

al., 2018). Measurements of VOC and other trace gas pollutants were performed by the 

French ATR 42 environmental research aircraft of Safire. VOCs were measured by a 

common airborne Proton Tranfer Mass Spectrometer (PTR-MS) of high sensitivity 

(Borbon et al., 2013). Those measurement provide a unique and comparable VOC dataset 

in three contrasting regions of the world. We evaluate the composition, the primary and 

secondary sources and the reactivity of the VOC burden as long as the plume’ is travelling 

away from emissions. In particular, we apply various reactivity metrics to assess the 

potential effects of primary and secondary VOCs on the processing of plumes and on the 

formation of ozone, in particular. 

2. Experiment 

2.1 Campaigns 

The MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA aircraft campaigns took place in summer 

during the month of July 2009, 2013 and 2016, respectively. During MEGAPOLI, the Safire 

ATR 42 was based on the airport of Cergy Pontoise (49.1° N, 2.0° E) and the campaign 

was developed over the Paris region. During SAFMED aircraft campaign, the 

Safire ATR 42 was based at the airport of Genoa (44.4°N, 8.8° E) and research flight were 

performed in the Mediterranean region (WMB). The DACCIWA aircraft campaign 

included the Gulf of Guinea and many South West African (SWA region) regions including 

Ivory Coast, Ghana, Togo and Benin. Detailed information about MEGAPOLI, 

SADMED and DACCIWA aircraft campaign can be found in Thera et al. (2021a) (in 

preparation) and references therein. Flights were performed from the ground to an altitude 

higher than 3000 m with an exploration at various altitude levels and at least a vertical 

sounding to describe the verticle structure of the troposphere and the distribution of the 

various physico-chemical components. 

2.2 Instrumentation and VOC of interest 
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2.2.1 VOC of interest and their measurements  

Apart from formaldehyde (see next section), all the VOC species were measured by a high 

sensitivity Proton Tranfer Reaction Mass Spectrometer (PTRMS) from Ionicon Analytik 

(Innsbruck, Austria). This latter was redesigned in order to fit in the Safire ATR 42 in 2009. 

The technique is described in details elsewhere ( Warneke et al., 2007 ; Borbon et al., 2013; 

Yuan et al., 2017). The same instrument was deployed during the three campaigns. In those 

studies, three groups of VOCs namely, BVOCS, AVOCS, and OVOCs have been 

measured. 

Biogenic VOC (BVOC) account for 90 % of the global VOC emissions (Seinfeld and 

Pandis, 2016). Trees account for the largest portion of biogenic VOC emissions and 

constitute 75 % of the global BVOC emissions (Seinfeld & Pandis, 2016; Guenther et al., 

1995; Guenther et al., 2002). They have many important effects on the atmosphere and 

climate. BVOC undergo fast reactions with hydroxyl radicals, nitrate radicals (NO3) and 

ozone (O3) and can generate a large variety of products such as carbonyls, organic acids 

and alcohols (Debevec et al., 2018). Belonging to BVOC, isoprene is an highly reactive 

unsaturated C5 hydrocarbon with an atmospheric lifetime of few minutes to few hours 

(Atkinson and Arey, 2003). It is the most abundant VOC emitted in the atmosphere 

(Fehsenfeld et al., 1992). It has an important role in atmospheric chemistry and reacts with 

hydroxyl radicals to generate oxidizing agents such as ozone and organic peroxides. The 

oxidation of isoprene contributes significantly to the formation of ozone in the presence of 

nitrogen oxides (Biesenthal & Shepson, 1997). Isoprene is emitted from mature 

photosynthesizing leaves of many plant species, especially of trees (Kesselmeier and Staudt, 

1999). Indeed, isoprene mixing ratios over forest areas can raise up to several ppbv 

(Liakakou et al., 2007; Apel et al., 2002; Rinne and al., 2002). Emissions by heterotrophic 

bacteria (Kuzma, Nemecek-Marshall, Pollock, & Fall, 1995), by marine phytoplankton 

(Liakakou et al., 2007; Shaw et al.,  2003) and seaweeds (Broadgate et al., 1997) are other 

sources of isoprene. Event though, all the mechanism that control isoprene’s emission are 

not well understood, the main controlling short term variations of its emissions appear to 

be light and temperature (Guenther, 1995; Kreuzwieser et al., 2002; Liakakou et al., 2007). 

Methacrolein (MACR), methylvinyl ketone (MVK) are the main stable products of the high 

NO oxidation of isoprene. They are quite reactive and their oxidation can lead to continued 

ozone production near the isoprene source regions. Yields of MACR and MVK are 20 – 

30 % and 30 -40 % respectively. (Seinfeld and Pandis, 2016). Monoterpenes are among the 

most frequently studied BVOC. They contribute largely to total global hydrocarbon 

emissions and are very reactive in the atmosphere with an atmospheric lifetime ranging 

from minutes to few hours (Fehsenfeld et al., 1992;  Guenther, 1995). Unlike isoprene, 

monoterpenes are emitted during both day and night (Seinfeld and Pandis, 2016).  

Anthropogenic VOC (AVOC) correspond to aromatic BTEX (benzene, toluene, 

ethylbenzene, sum of xylene) and C8 compounds. The principal sources of aromatic 

compounds include motor vehicle exhaust, evaporating gasoline and diesel fuel and solvent 

use (Seinfeld and Pandis, 2016). Biomass burning is also an emission source for aromatic 
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compounds. They have a strong potential to produce ozone as well as secondary organic 

aerosol. They also contribute to the formation of oxidants like peroxyacetyl nitrate (PAN) 

in the troposphere. They are concentrated in highly populated areas with an atmospheric 

lifetime ranging from several hours to days. Aromatics compounds usually account for 20-

40 % of the total ambient VOC in urban environments (Derwent et al., 2000). They have 

adverse effects on human health such as respiratory irritation and central nervous system 

damage (Durmusoglu et al., 2010) and they can even be carcinogenics (Dutta et al., 2009). 

Oxygenated VOC (OVOC) are mainly composed of aldehydes, ketones and alcohols and 

have atmospheric lifetime ranging from hours to several days. They can be emitted directly 

in the atmosphere by both natural and anthropogenic (fossil fuel and solvent usage) sources 

and can also be produced secondarily in the atmosphere after the oxidation of primary 

VOC. The major sinks of OVOC are photolysis and reaction with OH radicals. They can 

also produce peroxy acetyl nitrate (PAN). Methanol is often the most abundant 

tropospheric VOC after methane whose oxidation lead to the formation of HOx (Singh et 

al., 1994). It has an atmospheric lifetime of approximately 10 days.  Its mixing ratios 

regularly exceed 10 ppbv in the boundary layer during summer (Goldan et al., 1995; Karl et 

al., 2003; Riemer et al., 1998) and it has both primary and secondary origin. Acetaldehyde 

plays an important role in the atmosphere as a source of ozone, PAN (Roberts,  1990) and 

HOx radicals (Singh et al., 1995). Acetaldehyde sources are both natural and anthropogenic. 

Acetaldehyde is removed in the atmosphere by the reaction with OH (Sander et al., 2006), 

photolysis and wet and dry deposition (Thomas et al., 2004; Warneke et al., 2002). 

Acetaldehyde has an atmospheric lifetime of an order of one day (Atkinson et al., 2006). 

Acetone is an abundant carbonyl compound in the atmosphere after formaldehyde. 

Apportioning acetone sources is complex since it is emitted into the atmosphere by both 

natural and anthropogenic sources. Natural sources of acetone include direct emissions 

from vegetation, decaying organic material, ocean  (Laat et al., 200; Jacob et al., 2002 ; De 

Reus et al., 2003). and secondary production by the oxidation of biogenic hydrocarbon 

(Singh et al., 1994; Jacob et al., 2002),  while its anthropogenic source are vehicular 

emissions, solvent use and secondary production of the oxidation of AVOC (Singh et al., 

1994; Jacob et al., 2002).  Biomass burning (Singh et al., 1994) Acetone  photolysis is an 

important source for HOx radicals (Singh et al., 1995). It is also a precursor PAN in the 

troposphere (Arnold et al., 1997; Singh et al., 1994) and a temporary sinks for NOx radicals. 

Acetone is removed in the atmosphere by photolsysis and reaction with OH radicals. It has 

a mean lifetime of 15 days. 

To achieve these measurements, twelve protonated masses were monitored during 

the flights that are detailed below.  

• m/z 33: Methanol is detected at m/z 33 (CH4OH+) with the PTRMS instrument. 

No significant interference of this compounds with other species has been observed 

(Yuan et al., 2017). 

• m/z 45: The signal at m/z 45 (C2H4OH+) in PTRMS is mainly attributed to 

acetaldehyde. However, other species such as ethylene, glycol (a major component 
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in the engine coolant vehicles) can be minor interferences for acetaldehyde in most 

urban areas especially near vehicular emissions sources (Wood et al., 2015). 

• m/z 59: The signal at m/z 59 is mostly attributed to acetone (C3H3OH+) even 

though there might be up to 10% of contribution from propanal (J. De Gouw & 

Warneke, 2007). 

• m/z 69: Isoprene is monitored at m/z 69 (C5H8H+). However, depending on the 

environment, other compounds can exist as significant interferences (J. De Gouw 

& Warneke, 2007), such as 2-methyl-3-buten-2-ol (MBO) from some pine trees 

(Karl et al., 2002; Kim et al., 2010); methylbutanals and 1-peten-3-nol from some 

leaf-wound compounds (Karl et al., 2001); cycloalkanes in urban areas or oil gas 

regions(Gueneron et al., 2015; Yuan, Warneke et al., 2014) and furans in biomass-

burning plumes (Hornbrook et al., 2011; C. Warneke et al., 2002). In Paris, furans 

were measured during the wintertime campaign of the MEGAPOLI experiment by 

an on-line GC-FID (Roukos et al., 2009)The levels do not exceed 45±44 ppt and 

represent less than 10% of m/z 69 levels at 431 ±192 ppt. For this study m/z 69 

will be refer to as isoprene.  

• m/z 71: The sum of methacrolein (MACR) and methyl vinyl ketone (MVK) are 

detected at m/z 71 (C4H6OH+). They are both the oxidation products of isoprene. 

MACR+MVK can have some potential interferences in biomass-burning plumes 

(crotonaldehyde; Karl et al., 2007; Warneke et al., 2011) and in urban regions (C5 

alkenes (Bon et al., 2011a); C≥5 alkanes (Gueneron et al., 2015; Yuan et al., 2014). 

• m/z 73: The signal at m/z 73 (C4H8OH+) is mainly attributed to Methyl ethyl 

ketone (MEK). Some other species can contribute as potential interferences such as 

methyl tert-butyl ether (MTBE) and butanals in biomass-burning plumes (Karl et 

al., 2007; Warneke et al., 2011) and urban areas (Bon et al., 2011a). Furthermore, 

other ions may contribute to m/z 73 such as C3H4O2H+ (from acrylic acid and 

methylglyoxal) and H3O+(H2O)3 water duster (Yáñez-Serrano et al., 2016). 

• m/z 79 : The signal at m/z 79 is mainly attributed to benzene (C6H6H+) even 

though minor interferences may come from water cluster of protonated acetic acid 

and fragmentation of higher aromatic compounds (C≥8 aromatics) (J. De Gouw & 

Warneke, 2007). Furthermore, other compounds may contribute to m/z 79 at minor 

fractions in most ambient environments such as:  dimethyl sulfoxide (DMSO) and 

the fragmentation of dimethyl disulfide (DMSD) may contribute to m/z 79 (Perraud 

et al., 2016). 

• m/z 93: Toluene is monitored at m/z 93 (C7H8H+). However, even though toluene 

is the main component of m/z 93, other interferences can contribute from 

fragmentation of higher aromatic compounds (Bon et al., 2011; Romano et al., 

2014). Ambrose et al. (2010) have also shown that monoterpenes may contribute to 

m/z 93 even though this latter is negligeable.  
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• m/z 107: The sum of C8 aromatics is detected m/z 107 (C8H10H+). This includes 

ethylbenzene, m-xylene, o-xylene, p-xylene. Small fractions of benzaldehyde 

(C7H6OH+) contribute to m/z 107 in aged air masses (Warneke et al., 2003).  

• m/z 121: The signals at m/z 121 (C9H12H+) is mainly attributed to the sum of C9 

aromatics which includes eight possible isomers including three trimethylbenzenes 

(1,2,3-trimethylbenzene, 1,2,4-trimethylbenzene and 1,3,5-trimethylbenzene). 

Severals GC-PTRMS studies showed that there is no significant interference at m/z 

121 in both rural and biomass-burning plumes (Bon et al., 2011;  Warneke et al., 

2011). 

• m/z 137: The signal at m/z 137 (C10H16H+) is mainly attributed to the sum of 

monoterpenes. Any other interferences at m/z 137 were observed by the GC-

PTRMS in either urban areas or biomass-burning plumes (Warneke et al., 2011; 

Yuan et al., 2017). 

In the following, we will preferably use the name of the corresponding VOC, rather 

than the mass m/z. Interferences cannot be excluded and shoul be kept in mind. 

▪ BVOC: m/z 69 (isoprene), m/z 71 (MVK+MACR), m/z 73 (MEK) m/z 137 

(monoterpenes), 

▪ AVOC: m/z 79 (benzene), m/z 93 (toluene), m/z 107 (C8 aromatics), m/z 121 

(C9 aromatics), 

▪ OVOC : m/z 33 (methanol), m/z 42 (acetonitrile), m/z 45 (acetaldehyde), and 

m/z 59 (acetone). 

 

Details about the PTR-MS configuration and performances during the MEGAPOLI and 

CHARMEX (SAF-MED) campaigns can be found elsewhere (Borbon et al, 2013, Freney 

et al., 2018). Here, we only develop the instrumental set up during DACCIWA which is 

quite similar to the previous ones. During DACCIWA, VOCs were measured at a time 

resolution of 20 s. The PTR-MS drift tube was operated at 2.2 mbar and 60ºC with a drift 

field of 600 V cm-1. Ambient air was directly pumped by the PTR-MS at a constant flow 

rate of 75 mL min-1 through an inlet directly connected to the instrument. A 4-way valve is 

installed upstream to sample either ambient air, air from the cabin during take-off /landing 

and external gases. The background signal was determined through periodic air sampling 

of ambient air scrubbed through a custom-built catalyst converter (platinum-coated steel 

wool) heated to 250 °C. Typical background counts for aromatics were between 1.69 and 

8.14 counts sec-1, with maximum values observed for oxygenated compounds between 1.96 

to 210 counts sec-1. 

Detection limits, defined as 3σ of background mixing ratios ranged from 0.02 to 0.34 ppbV 

over a 1s dwell time. Two complete calibrations over a 0.5–8 ppb range were performed at 

ground level during the aircraft field campaign. The standard gas used was provided by 

Ionimed (Innsbruck, Austria) and contained several VOCs including benzene, toluene, o-

xylene, α-pinene and isoprene at 1 ppmV certified at ± 5 %. The sensitivity for all major 
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VOCs (the slope of the mixing ratio with respect to product ion signal normalized to H3O+) 

ranged from 3.57 (m/z 137) to 18.8 (m/z 59) counts s-1 ppbv
-1. A second 4-ppbv gaseous 

standard from NPL (UK, University of York) was used to cross-check the quality of the 

calibration and to perform a calibration control for isoprene and C6–C9 aromatics. A 

relative difference of 10% for isoprene and 16 % for aromatics was measured. 

The sensitivities of the PTRMS instrument on the field for eleven masses over the last 

decade are compared on Figure 1 including the three aircraft campaigns of interest. The 

sensitivity are consistent between the various ground-based and aircraft campaigns. After 

2012, the instrument was optimized and its sensitivity was improved by almost a factor of 

2. 

 

 

Fig- 1: Comparison of the PTR-MS normalized sensitivities during aircraft and ground-based 

campaigns between 2009 and 2016. The values ate from various publications indicated by the 

numbers on parenthesis on the x-axis: (1) Borbon et al. (2013); (2) Borbon et al. (in prep); 

(3) Freney et al., 2014; (4) Thera et al. (2019); (*) unpublished results from our group during the 

TRAQA aircraft campaign. 

 

2.2.2 Formaldehyde measurement 

Formaldehyde (HCHO) plays an important role in the formation of ozone pollution in 

urban area (Parrish et al., 2012). It has both primary and secondary sources. It is the smallest 

and the most abundant aldehyde member of the family of OVOC being produced during 

the photochemical degradation of methane and NMHCs (Vrekoussis et al., 2010;Seinfeld 

and Pandis, 2016). Methane oxidation is considered to provide a global HCHO source 

(Frost et al., 2002; Heikes et al., 2001). The other secondary production of formaldehyde 

occur during the atmospheric oxidation of alkenes (ethene, propene and higher alkenes 

such as butane, 1,3 butadiene and isoprene), alkanes and aromatic compounds (Fried et al., 

2003).  

Primary contribution of HCHO source is minor compared to its secondary source 

(Vrekoussis et al., 2010). It comes from direct emissions of biomass burning (Frost et al., 

2002; Holzinger et al., 1999; Yokelson, 1999), industrial processes and fuel combustion 

(Geiger et al., 2002), vegetation (Seco et al., 2007), ship emissions (Platt et al., 2009). 
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Formaldehyde is lost in the atmosphere through photolysis, the oxidation of hydroxyl 

radical, wet and dry deposition (Seinfeld and Pandis, 2016). The lifetime of HCHO is a 

range of few ours (Arlander et al., 1995).  

The PTR-MS we used was not optimized for formaldehyde measurement.  The device we 

used to perform the formaldehyde (HCHO) measurements during DACCIWA was the 

Aerolaser AL 4021. The detection principle is based on the Hantzsch reaction. The 

Hantzsch reaction was described by Nash in 1953. It is a specific reaction between an 

aldehyde, here formaldehyde, and a β-diketone (acetylacetone) in the presence of a nitrogen 

donor (ammonium acetate in our case) to obtain a fluorescent product, the 3,5-diacetyl-1,4-

dihydrolutidine (DDL). The latter is excited at 400 nm by a mercury lamp and emits 

fluorescent radiation at 510 nm. The quantification of formaldehyde is thus carried out 

directly by measuring the fluorescence of DDL or its phenyl derivatives at 510 nm [Nash, 

1953]. This technique which has been often used on-board research aircraft has been 

already described in (Colomb et al., 2006.; Hak et al., 2005; Junkermann & Burger, 2006) 

In the past, the performance of the instrument was evaluated against other instruments 

such as Differential Optical Absorption Spectrometry (DOAS) and Fourrier Transfer Infra 

Red (FTIR) Interferometry and showed acceptable differences not exceeding 11% (Hak et 

al., 2005). The time resolution of the instrument is 10 s whereas the detection limit is on 

the order of 43-50 ppt (Colomb et al., 2006). The precision and accuracy of the instrument 

are estimated to be on the order of 10% and 20%, respectively (Borbon et al., 2012). It 

allows measurement of HCHO every 10 s, with a detection limit of 50 pptv.  

2.2.3 Other instruments onboard the aircraft 

Ozone and carbon monoxide (CO) were sampled through a rear-facing 1∕4 inch Teflon 

tube. During MEGAPOLI and SAFMED, ozone and CO were measured using ultraviolet 

and infrared analyzers (Thermo Fisher environmental instruments) with the MOZART 

instrument (Nedelec et al., 2003). During DACCIWA, ozone was measured with a 

commercial analyzer (Thermo Environmental Instrument TEI49i UV photometric) and 

CO was measured with an analyzer based on cavity ring down spectroscopy (CRDS) 

technology developed by PICARRO Inc. (Filges et al., 2015). During MEGAPOLI and 

SAFMED, nitrogen oxides (NO and NO2) were sampled through a separate rear-facing 

pressure controlled inlet at a 30 s time resolution and measured using the MONA 

(Measurement of Nitrogen on Aircraft) instrument developed by the Laboratoire 

interuniversitaire des Systèmes Atmosphériques (LISA). MONA consists in three NO 

commercial analyzers (Ecophysics CLD-780 TR). It measures NOx (NO+NO2) and NOy 

(sum of NOx and its oxidation products) concentrations by ozone chemiluminescence. NO 

is directly detected. NO2 is converted in NO by a photolytic converter. NOy is converted 

in NO by a gold converter heated at 200°C with H2 . NOy measurements were performed 

using a separate heated (60°C) sampling line to avoid any loss of nitric acid. Additional 

details of the MONA are supplied in the Supplement Material of Freney et al. (2014). 

During the DACCIWA campaign, nitrogen oxides (NOx) were measured by a TEI42 iTL 
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chemiluninescence detector with a blue light photolytic converter instrument which 

converts only NO2 into NO. The performances are reported in Thera et al. (2021, in prep.). 

2.2.4 Quality control procedures 

The quality control procedure included the detection of missing and negative values as well 

as observations below the method detection limit (MDL). However, it should be noted that 

the data used in this study was collected from open databases : ETHER for MEGAPOLI 

(http://cds-espri.ipsl.upmc.fr/megapoli/index.jsp) SEDOO for SAF-MED (CHARMEX) 

(https://mistrals.sedoo.fr/ChArMEx) and DACCIWA 

(https://baobab.sedoo.fr/DACCIWA )  where all the data are validated using an 

harmonized quality/control procedure such as the one used within the ACTRIS program 

(Aerosol, Clouds and Trace gases Research Infrastructure; (Hoerger et al., 2015). Due to 

the fact that the data are collected for many species with different time of resolution, mean 

values were calculated for CO, O3, NOx, HCHO and meteorological parameters in order 

to harmonize them with the PTR-MS data. After filtering data, we had to invalidate m/z 

69 (for isoprene) from SAF-MED study in agremement with the PI of the instrument.  

 

2.3 Data selection 

The data selection criteria in this study is the one developed in Thera et al., 2021 (in 

preparation) which is: (i) to identify the height of the boundary layer by the examination of 

the vertical profile of ozone mixing ratios and the relative humidity, (ii) identify urban 

(polluted) plumes that develop in that boundary layer by using NOx, a short-lived chemical 

tracer, and wind direction; in order to make sure that sampled air masses are located 

downwind main urban areas. In SWA, the type of plume (urban or biomass burning) has 

also been identified according to Denjean et al. (2020) by using the ratio NOx to CO. The 

plume is considered to be an urban plume when that ratio is greater than 1, otherwise it is 

considered a biomass burning plume. In this study, all the identified plumes are urban 

plumes.  

The average height of the boundary layer found in Thera et al. (2021) (in preparation) is 

used in this study, which is, on average, 2000 m of altitude for Paris, 1000 m for the WMB 

and 2000 m for SWA.  

Since NOx has been used to identify the plumes, flights that gather data for both NOx and 

all VOC species has been selected first and then filtered according to the above criteria. 

Figure 2 shows the plot trajectories colore-coded by the mixing ratio of an AVOC (toluene) 

of the selected flights for this study for MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA aircraft 

campaign within the boundary layer. Table 1 shows the summary of the flights selected, the 

period of flights, ozone pollution level, the sector flowns as well as the average Total VOC 

found inside and outside the plume (background). 

 

http://cds-espri.ipsl.upmc.fr/megapoli/index.jsp
https://mistrals.sedoo.fr/ChArMEx
https://baobab.sedoo.fr/DACCIWA
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Fig- 2: Plot trajectories of the selected flights for MEGAPOLI, ChArMEx/SAFMED and 

DACCIWA aircraft flights color-coded by toluene mixing ratios in ppbv within the boundary layer. 
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Table 5: Flights selected for this study. The mean of ozone and Total VOC (TVOC) mixing ratios 

is also reported. 

M
E

G
A

P
O

L
I 

N° flight Date Time LT Ozone levels Sector/Type 

TVOC (ppbv) 

Plume 
Backgroun
d 

25 07/01/2009 11:39-15:27 

Very important 

South-West 31.7 ± 4.0 19.3 ± 6.7 
Mean = 73.6 ppbv 

27 07/10/2009 11:08-14:58 

Low 

East 8.8 ± 0.9 7.8 ±1.0 
Mean = 39.3 ppbv 

33 07/25/2009 11:02-16:47 

Low 

East 6.1 ± 0.9 6.2 ± 0.9 
Mean = 31.1 ppbv 

36 07/29/2009 11:40-15:23 

Important 

North 15.2 ± 2.7 14.3 ± 1.6 
Mean = 52.5 ppbv 

C
h

A
rM

E
x

 

46 07/24/2013 12:49-14:58 

Important 
Genova-
Cagliari 

10.5 ± 5.9   
Mean = 63.7 ppbv 

47 07/24/2013 16:46-18:14 

Important 

Tyreman sea 9.5 ± 1.3   
Mean = 63.7 ppbv 

49 27/07/2013 11:08-13:07 

Important 
Italy inland - 
Olbia 

    
Mean = 57.8 ppbv 

51 30/07/2013 13:05-15:50 

Important 
Gulf of 
Genoa 

9.0 ± 0.7   
Mean = 50.6 ppbv 

D
A

C
C

IW
A

 

18 30/06/2016 12:36-16:10 

Low Cloud, City 
Lomé,Biogeni
c 

32.5 ± 7.3 41.7 ± 8.4 
Mean = 30.4 ppbv 

19 07/01/2016 10:22-13:49 

Low 
Cloud, Accra 
city, Biogenic 

12.6 ±4.0 12.7 ± 4.1 
Mean = 34.4 ppbv 

23 05/07/2016 08:02-10:50 

Low 
Cloud, City 
Lomé 

15.4 ± 3.1 25.6 ± 10.9 
Mean = 32.4 ppbv 

24 06/07/2016 07:08-10:50 

Low Cloud, Accra, 
Abidjan, 
Biogenic, BB 

12.4 ± 3.4 10.3 ± 3.1 
Mean = 30.5 ppbv 

 

2.4 Metrics 

To study the difference or agreement in atmospheric chemistry between the three 

contrasting aircraft campaigns, we use metrics related to reactivities of the plume, including 

the OH loss rate (kiVOCi) and the ozone formation potential (OFP), the production of 

oxidants in the plume and the primary and secondary decay/production fo VOC/OVOC. 

Those metrics have been temporally constrained by the photochemical age of the air either 

expressed as the OH time exposure (tOH) or the time time processing. In the following, 

we will describe the different metrics. 

2.4.1 VOC reactivity potential 
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2.4.1.1 The OH loss rate (kiVOCi) 

VOCs react mainly with hydroxyl radical (OH) during the day. The OH loss rate (kiVOCi) 

is a measure of a reactivity of a VOC. It describes the capacity of the OH consumption by 

each VOC species (Yu et al., 2020).  It is the product of a VOC mixing ratio ([𝑉𝑂𝐶]𝑖) and 

its OH reaction rate coefficient 𝑘𝑖
𝑂𝐻 (Wu et al., 2016) according to equation (1) : 

𝑘𝑖𝑉𝑂𝐶𝑖 = [𝑉𝑂𝐶]𝑖 × 𝑘𝑖
𝑂𝐻        (1) 

where kiVOCi is expressed in s-1, [𝑉𝑂𝐶]𝑖  in molecule.cm-3 and  𝑘𝑖
𝑂𝐻 in cm3 molecule-1s-1 

In the study the values of  𝑘𝑖
𝑂𝐻 has been taken in Seinfeld and Pandis (2016) and reported 

in Table 2. The rate constants of  the VOC toward OH radicals have been calculated for the 

three contrasting regions and are similar, with some slight discrepancies, even if temperature 

was different.  

2.4.1.2 The Ozone Forming Potential of VOC 

Once VOC oxidation is initiated by the reaction with OH, in the presence of NOx leads to 

the photochemical formation of O3. The ozone formation potential (OFP) represents the 

ability of each VOC to produce tropospheric ozone. It is calculated as follows:  

𝑂𝐹𝑃 (𝑉𝑂𝐶)𝑖 = 𝑉𝑂𝐶𝑖  × 𝑃𝑂𝐶𝑃   (2) 

where VOCi is the mixing ratio of a VOC and POCP is the photochemical ozone creation 

potentials developed in Derwent et al. (2010) and Jenkin et al. (2017).  

POCP values provide a ranking of the ozone-forming capacity of an individual VOC 

relative to other VOCs. POCP values are generally presented as relative values where the 

amount of ozone produced from a given VOC is divided by the amount of ozone produced 

from an equally large emission of ethene (Derwent et al., 1996):  

𝑃𝑂𝐶𝑃𝑖 = 100 ×
𝑜𝑧𝑜𝑛𝑒 𝑖𝑛𝑐𝑟𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡 𝑤𝑖𝑡ℎ 𝑡ℎ𝑒 𝑖𝑡ℎ 𝑉𝑂𝐶

𝑜𝑧𝑜𝑛𝑒 𝑖𝑛𝑐𝑟𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡 𝑤𝑖𝑡ℎ 𝑒𝑡ℎ𝑒𝑛𝑒
              (3) 

Different organic compounds show different reactivity because they react differently in the 

atmosphere. OFP is usually used to represent the maximum contribution of VOC species 

to ozone formation under optimal conditions (Hui et al., 2018; Niu et al., 2016). 
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Table 6: Values of kOH and POCP found in this study. Formulas of kOH are taken from (Seinfeld & Pandis, 2016) (and reported in Table S1 of the 

supplement material) and those of POCP are from Derwent et al., (2010) 

 

 

 

VOC 

kOH (cm-3molecules-1s-1) POCP 

Paris WMB SWA  

Mean STD Mean STD Mean STD  

Methanol 9.06x10-13 1.14x10-14 9.42x10-13 5.92x10-15 9.36x10-13 9.77x10-15 8 

Acetaldehyde 1.63x10-11 1.65x10-13 1.58x10-11 7.38x10-14 1.59x10-11 1.25x10-13 59 

Acetone 2.02x10-13 4.97x10-15 2.18x10-13 2.66x10-15 2.15x10-13 4.36x10-15 4 

Isoprene 1.04x10-10 1.19x10-12   1.01x10-10 9.00x10-13 173 

MACR+MVKa 2.69x10-11 2.43x10-13 2.62x10-11 1.08x10-13 2.63x10-11 1.84x10-13 136 

MEK 1.13x10-12 5.63x10-15 1.15x10-12 3.07x10-15 1.15x10-12 5.03x10-15 8 

Monoterpenesb 6.89x10-11 8.88x10-13 6.65x10-11 3.92x10-13 6.68x10-11 6.68x10-13 104 

Benzene 1.20x10-12 7.33x10-15 1.22x10-12 3.51x10-15 1.21x10-12 5.88x10-15 1 

Toluene 5.83x10-12 6.49x10-14 5.65x10-12 2.89x10-14 5.67x10-12 4.91x10-14 33 

C8 aromaticsc 1.45x10-11  1.45x10-11  1.45x10-11  71 
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2.4.2 The plume oxidative processing 

With the aging of the plume, one can observe a consumption of primary VOC mainly by 

oxidation with the OH radical during the day or a production of secondary OVOC 

(Warneke et al., 2007; Borbon et al., 2013). This has been already oberved from the ratio 

m+p-xylenes-to-acetylene and acetaldehyde-to-acetylene as a function of the 

photochemical age (Warneke et al., 2007; Borbon et al., 2013). Here we have adopted a 

similar approach by using VOC/CO with CO used a conservative tracer to adjust 

dilution effect following equation 6:  

∆[𝑂/𝑉𝑂𝐶]

∆[𝐶𝑂]
=
[𝑂/𝑉𝑂𝐶]𝑖𝑛𝑠𝑖𝑑𝑒 𝑡ℎ𝑒 𝑝𝑙𝑢𝑚𝑒 − [𝑂/𝑉𝑂𝐶]𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑

[𝐶𝑂]𝑖𝑛𝑠𝑖𝑑𝑒 𝑡ℎ𝑒 𝑝𝑙𝑢𝑚𝑒 − [𝐶𝑂]𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑 
     (6) 

 

2.4.2.1 The primary VOC decay rate: 

Similar to the previous section, a decay of primary VOC has been studied inside the plumes. 

Flight 36 from MEGAPOLI campaign which is a northern flight downwind the Paris 

plume is used for illustration. Figure 3 shows the time series of CO and AVOC species 

(toluene, C8 and C9 aromatics) as well as the plot trajectories colored by the mixing ratios 

of NOx and these AVOC species for flight 36. It can be observed an increase of AVOC 

mixing ratios in parallel of those of NOx and CO (Figure 3). However, the mixing ratios of 

these compounds decrease from one plume transect to another at different rates. Indeed, 

C9 aromatics decrease more rapidly than benzene and toluene as their coefficient rates 

towards OH radical are higher and they will react more rapidly by being consumed. The 

depletion of aromatics compounds can also be seen in the plot trajectories colored by their 

mixing ratios (Figure 9). Flight 36 is the only flight for which a decay of primary VOC was 

observed inside the plumes. 
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Fig- 3: Time series and plot trajectories of VOC for flight 36 during MEGAPOLI. 

 

2.4.2.2 The secondary production rate: 

Figure 4 shows the time series of CO and OVOC species (methanol, acetone, MEK) as 

well as the plot trajectories color-coded by the mixing ratios of NOx and OVOC species. 

(flight 33 during MEGAPOLI). Flight 33 was performed in the eastern sector of Paris 

downwinf the Paris plume. Time series and plot trajectories analysis shows that the mixing 

ratios of acetone and methanol as well as MEK and acetaldehyde (not shown here) increases 

as long as we go further the emission sources from urban area (Paris). This shows that there 

a potential production of theses secondary VOC inside the plume. However, Any 

production of OVOC is observed inside Paris plume part from flight 33. 
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Fig- 4: Time series CO and OVOC species and trajectories plots of NOX and OVOC for flight 

33 during MEGAPOLI campaign. 

 

 

 

2.4.3 Constraining the photochemical aging of the plume 
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The primary VOC decay and secondary VOC production rates are constrained by the time 

processing of the plume .The processing time is a proxy of the plume aging, defined in 

Brito et al. (2018) and adapted in Thera et al. (2019) which is the ratio between the distance 

from the source area (Paris, Abidjan, Accra and Lomé for this study) by the integrated wind 

speed along the flight.   

Another metric measuring the extent of the oxidative processing can be used: the OH 

exposure. The cumulative OH exposure, also known as𝛥𝑡[𝑂𝐻] , is the measure of the 

extent of the atmospheric oxidation of emitted VOC (Roberts et al., 1984; Herndon et al., 

2008). It was quantified in previous studies by using the ratios of hydrocarbon species with 

dissimilar reactivities toward OH (Roberts et al., 1984; Herndon et al., 2008; Wood et al., 

2009). Usually C9-aromatics and benzene species are used for the calculation of the OH 

exposure. This is an effective method since C9 aromatics have relatively short atmospheric 

lifetimes (3 to 12 hours) in urban areas (Dusanter et al., 2009) compare to that of benzene 

(9.5 days) (Delmas et al., 2005). 

In this study, no progressive decay of the urban peak was observed for aromatics 

compounds. As an alternative, NOx and CO has been used according to equation 1 due to 

the relatively short atmospheric lifetime of NOx (few hours (Liu et al, 2016)) compared to 

that of CO (about one or two monthes (Drummond et al, 2018)). 

𝛥𝑡[𝑂𝐻] =
1

𝑘𝑁𝑂𝑥 − 𝑘𝐶𝑂
× [𝑙𝑛 (

[𝑁𝑂𝑥]

[𝐶𝑂]
)
𝑡𝑜

− 𝑙𝑛 (
[𝑁𝑂𝑥]

[𝐶𝑂]
)]                  (4) 

Where the brackets denote the concentrations of the species, and 𝑘𝑥 is the rate 

coefficient of  the reaction of  the hydroxyl radical with the corresponding specie.  

𝑘𝑁𝑂 = 3.3 × 10
−11(

𝑇

300
)−0.3   𝑐𝑚3𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1  (Full et al., 1998) 

𝑘𝑁𝑂2 = 7.5 × 10
−11    𝑐𝑚3𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1 (Full et al., 1998) 

𝑘𝐶𝑂 = 1.57 × 10
−13    𝑐𝑚3𝑚𝑜𝑙𝑒𝑐𝑢𝑙𝑒−1𝑠−1 (McCabe et al., 2001) 

𝑘𝑁𝑂𝑥 =
𝑘𝑁𝑂+𝑘𝑁𝑂2

2
  

t0 is the time of  the first interception of  the plumes. 

 

2.4.3.1 The oxidant production inside the plume  

Oxidants are known as Ox and are the sum of ozone and NO2. NO2 has been added to Ox 

because Ox tends to be a more conservative quantity than O3, not being affected by the 

titration reaction by NOx (Thera el at., 2021, in preparation). The oxidant production is 

quantified by 
∆[𝑂𝑥]

∆[𝐶𝑂]
 where the Δ is the difference between the mixing ratios of oxidants or 

CO inside the plume and the background values outside the plume according to equation 

2. ∆[𝑂𝑥] has been divided by CO mixing ratios because that latter is a relatively unreactive 

tracer of dilution. Thus, dividing by [CO] provides a dilution-adjustement for oxidants 

productions similar to the ratio of organic aerosol to CO used in numerous studies 

(Kleinman et al., 2008; Herndon et al., 2008). 
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∆[𝑂𝑥]

∆[𝐶𝑂]
=
[𝑂𝑥]𝑖𝑛𝑠𝑖𝑑𝑒 𝑡ℎ𝑒 𝑝𝑙𝑢𝑚𝑒 − [𝑂𝑥] 𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑

[𝐶𝑂]𝑖𝑛𝑠𝑖𝑑𝑒 𝑡ℎ𝑒 𝑝𝑙𝑢𝑚𝑒 − [𝐶𝑂] 𝑏𝑎𝑐𝑘𝑔𝑟𝑜𝑢𝑛𝑑
                 (5) 

The production of oxydants is computed and plotted against the cumulative OH exposure 

discussed in the preceding section. 

3. Results and discussion 

3.1 Meteorological conditions 

The meteorological conditions encountered during the MEGAPOLI, SAFMED and 

DACCIWA aircraft campaigns are described in Thera et al. (2021) (in preparation) and 

references therein.  The observed gradient in ambient temperature, humidity and NO2 

photolysis frequencies towards lower latitudes is consistent with the climatic latitudinal 

gradient. Indeed, temperature in Paris varies between 11.7 and 22.2 °C and rarely exceeds 

20°C on average while it varies between 23 to 28 °C in the WMB and 20 to 24°C in SWA. 

Average wind speed ranges between 4.3 and 9.1 ms-1 in Paris while a larger range is observed 

in SWA (from 3.9 to 11.4 ms-1) and a lower range is observed in the WMB with an average 

value of 4.5 ms-1. Average relative humidity was the lowest during MEGAPOLI campaign 

(54% in maximum) and gets higher in the WMB (up to 62 %) and SWA (up tp 87 %).  

3.2 Overview of VOC and trace gas mixing ratios 

Figure 5 shows the mean values of each VOC measured inside and outside the plumes in 

the three contrasting regions and Table 3 summarizes statistical values of the twelve VOC 

measured by the airborne PTRMS during MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA aircraft 

campaign, inside the Paris, WMB and SWA plumes.  

A total average VOC mixing ratio of 11.8 ± 8.5 ppbv was observed inside the Paris plume. 

Oxygenated VOCs account for 70 % of the total VOC (TVOC) mixing ratio on average 

followed by BVOC (23% of the TVOC mixing ratios). Aromatic compounds only accounts 

for 7% of the TVOC inside the Paris plume.  

Even though isoprene data has been invalidated for SAFMED aircraft campaigns, the 

TVOC mixing ratio is lower than that of MEGAPOLI with an average value of 9.6 ± 5.2 

ppbv. OVOC represent 63.6 %, BVOC 26.0 % and AVOC 10.4 % of the TVOC. 

In addition to the VOC measured by the PTRMS, formaldehyde has also been measured 

during DACCIWA aircraft campaign and will be counted among the OVOC. The TVOC 

mixing ratio gets higher in SWA with an average of 16.8 ppbv only considering PTR-MS 

VOC and goes up to 20.3 ppbv on average when formaldehyde is added. Similar to Paris 

and WMB, OVOC accounts for 73% of the TVOC mixing ratio on average, while BVOC 

accounts for 21% and aromatics for 6%.  

The same proportion of VOC groups, namely BVOC, AVOC and OVOC, is observed 

inside the three contrasting areas and is discussed in section 3.2.1; 3.3.2, and 3.3.3. 

 

3.2.1 Biogenic VOC (BVOC) 

Mean values of biogenic VOC are reported in Table 3. Biogenic VOC (isoprene, 

MACR+MVK, MEK and monoterpenes) mixing ratios presented the same range in Paris 
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and WMB plumes with average values of 2.74 ± 3.05 and 2.5 ±1.5 ppbv, respectively. 

Conversely, higher average mixing ratios were observed in SWA plumes, (4.21 ± 3.5 ppbv). 

This is due to the overflown surface condition with biogenic emission sources related to 

forests in some areas.  

Differences in concentrations were also found inside and outside the plumes. BVOC 

mixing ratios are 1.2 to 1.5 higher outside the Paris plume where there are more isoprene 

emitters like tempered forest than inside the plume. Conversely, BVOC mixing ratios are 

1.2 to 1.5 higher inside SWA plume. Dominutti et al. (2019) have detected significant 

amount of terpenoids in the exhaust of various combustion sources in Abidjan including 

fossil fuels and domestic burning. Therefore an additional fraction of anthropogenic 

isoprene and monoterpenes in SWA plumes cannot be excluded in addition to the biogenic 

one. 

3.2.2 Anthropogenic VOC (AVOC) 

The mixing ratios of AVOC (sum of benzene, toluene, C8 and C9 aromatics) is in the same 

range in the three contrasting regions with an value of 0.82 ± 0.66 ppbv inside Paris plume, 

1.20 ± 1.10 ppbv in SWA plume and an average of 1.0 ± 0.8 ppbv in WMB. Aromatic 

compounds are in the same range (benzene and C9 aromatics) or 1.3 times higher inside 

Paris plume than outside (toluene and C8 aromatics). Similarly, they are either in the same 

range (C8 and C9 aromatics) or 1.2 higher (toluene) and lower (benzene) inside the plumes 

than outside the plumes in SWA.  

3.2.3 Oxygenated VOC (OVOC) 

OVOC (methanol, acetaldehyde and acetone; and formaldehyde for DACCIWA) average 

mixing ratios are the lowest during SAFMED aircraft campaign and equals 6.1 ± 3.0 ppbv. 

They get higher towards lower latitudes and equal 8.3 ± 5.7 ppbv on average inside Paris 

plumes and 14.9 ± 13.8 ppbv in SWA urban plumes on average.  

Average mixing of OVOC is 1.3 to 1.7 times higher outside Paris plume than inside. (Figure 

5 and Figure 6). This can be due to the production of secondary VOC favored by the 

processing time as well as the primary sources of OVOC (mainly from biogenic sources) 

favored by environmental conditions such as the temperature and the humidity (moisture).  

The opposite pattern is observed in SWA where apart from methanol for which the same 

mixing ratio os found in both inside and outside the plume, there is 1.6 and 1.8 more 

OVOC inside the plumes. One possible explanation can be the anthropogenic sources of 

OVOC from megacities in SWA.   

Mean mixing ratios have also been compared to other campaigns according to Figure 5. It 

is found that the mean mixing ratios of the VOC measured from two ground site (SIRTA 

and LHVP) in Paris during MEGAPOLI campaign (Ait-Helal et al., 2014) is in the same 

range as those found in this study. The average mixing ratios of VOC found in Lagos 

(Murphy et al., 2010) in the framework of AMMA aircraft campaign as well as those found 

from ground base measurement in Abidjan during DACCIWA campaign (Dominutti et al., 

2019) was within the same range as those found in SWA in this study. The average mixing 
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ratios of VOC measured in the ERSA site in the WMB in Debevec et al. (2020) is also in 

the same range than those measured during SAFMED aircraft campaign. 

  

 

Fig- 5: Average mixing ratios and standard deviations of the VOC inside and outside plumes. 

MEGAPOLI campaign data are in bleu, CHARMEX in grey and DACCIWA in green. 1. 
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methanol, 2: acetaldehyde, 3: acetone, 4: formaldehyde, 5: isoprene, 6: MACR+MVK, 7: MEK, 8: 

monoterpenes, 9: benzene, 10: toluene, 11: C8 aromatics, 12: C9 aromatics  
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Table 7: Statistical values of the average VOC mixing ratios inside the plumes during the MEGAPOLI, CHARMEX and DACCIWA campaigns. 

Compounds Paris (MEGAPOLI) WMB (SAFMED) SWA (DACCIWA) 

 
Min Max Med Mean STD Min Max Med Mean STD Min Max Med Mean STD 

(ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) (ppbv) 

AVOC 

benzene 0.004 0.43 0.11 0.13 0.09 0.001 0.53 0.11 0.12 0.08 0.01 2.38 0.24 0.43 0.48 

toluene 0.007 1.45 0.28 0.35 0.25 0.002 0.49 0.1 0.12 0.08 0.01 1.32 0.32 0.41 0.32 

C8 aromatics 0.0004 0.97 0.2 0.22 0.15 0.0002 1.03 0.11 0.15 0.13 0.01 0.74 0.13 0.19 0.16 

C9 aromatics 0.005 0.49 0.1 0.11 0.08 0.001 2.9 0.54 0.61 0.46 0.01 0.93 0.14 0.18 0.15 

BVOC 

isoprene 0.03 7.99 0.97 1.55 2.14      0.08 8 1.73 2.36 1.83 

MACR+MVK 0 1.39 0.32 0.45 0.38 0.003 4.34 1.16 1.48 0.93 0.01 7.13 0.64 0.89 0.95 

MEK 0.02 1.48 0.46 0.54 0.39 0.02 1.68 0.61 0.73 0.36 0.01 2.23 0.57 0.72 0.53 

monoterpenes 0.01 0.56 0.17 0.2 0.15 0.001 1 0.25 0.3 0.18 0.01 1.01 0.15 0.23 0.19 

OVOC 

methanol 0.86 7.66 3.26 3.97 1.9 0.01 3.95 2.07 2.01 0.88 0.04 7.16 1.44 1.82 1.43 

acetaldehyde 0.01 6.1 0.54 1.49 1.85 0.01 3.2 0.74 1.04 0.75 0.01 33.7 2.82 6.77 7.5 

acetone 0.49 7.99 2.5 2.81 1.93 0.21 14.32 3.04 3.08 1.35 0.02 11.03 1.7 2.8 2.84 

formaldehyde           0.65 11.7 3.49 3.52 1.97 
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3.3 Photochemistry metrics 

3.3.1 Atmospheric reactivities of measured VOC 

kiVOCi reactivity and ozone formation potential (OFP) have been computed following 

equations (1) and (2). Figure 5 depicts mean concentrations and the standard deviations, 

OFP and kiVOCi reactivity for BVOC, AVOC and OVOC inside and outside the plumes. 

Total concentration of studied VOC are in the order of magnitude in the three contrasting 

Regions as previously described. But kiVOCi and OFP values are quite different from one 

area to another. While the average OFP estimated in Paris plumes is 462 POCP-relative 

ppb, it presents higher values in WMB, region (526 POCP-relative ppb) and three times 

higher in SWA (1406 POCP-relative ppb with HCHO and 1228 POCP-relative ppb while 

HCHO is not included). 

Figure 6 shows OPF and kiVOCi reactivity for each VOC species in ascending order in 

Paris, WMB and SWA. It can be seen that there are the same species with some differences 

in the order and the proportions of the contributions for OFP and kiVOCi reactivity.  

Regarding the impacts of each VOC group, biogenic compounds are found to be the most 

photochemically relevant species in Paris, WMB and SWA, followed by oxygenated VOC 

both inside and outside the urban plumes of Paris and SWA. In the WMB, biogenic 

compounds are followed by aromatics instead of OVOC.  

BVOC have the largest contribution to the photochemical formation of ozone and 

accounted to 60 % of the total OFP on average in Paris plume, 52.3 % in SWA (45.7 % 

with HCHO) and up to 53.9 % in WMB of the total OFP (Figure 6).   

OVOC are the second most important contributors to the photochemical formation of 

ozone with 30 % of the total OFP contribution on average in Paris and 44 % in SWA (51.1 

% if HCHO is taken into account). This high contribution in SWA is due to the flight 18 

during DACCIWA which mostly covered biogenic areas. This indicates that, there should 

be more primary or secondary production of OVOC from biogenic sources. In the WMB, 

it accounts only for 18 % to the Total OFP.  

Anthropogenic compounds are the least contributors to the photochemical formation of 

ozone in this study (apart from the WMB) and accounts only for 9.8% of the total OFP in 

Paris, 3.7 % in SWA (3.2 % if HCHO is taken into account) and 28.1 % in WMB (Figure 

6).   

The average OH loss rate is 4.03 s-1 in Paris, 3.2 s-1 in WMB and is three times higher in 

SWA (11.4 s-1). In parallel, the total OH reactivity were measured at the ground during the 

wintertime MEGAPOLI campaign in urban Paris (Dolgorouky et al., 2012) and during the 

summertime SAFMED campaign at Cape Corsica (Zannoni et al., 2017). The average 

values were 20 s-1 under marine air mass regime for MEGAPOLI in winter and 5 ± 4 s-1 in 

Corsica. While the total OH loss rate in Paris should represent an upper limit compared 

with summertime, our values are in agreement with the ones reported in those studies. One 

should keep in mind that the PTRMS only measured some of the major O/VOC but not 

all the spectrum. The contribution of the three VOC groups studied in this article to the 
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total OH radical loss rate is in good agreement with that of OFP. Biogenic compounds 

have also the largest average contribution for the OH loss rate with a total contribution of 

80.5 % in Paris, 52.1 % in WMB and 68.3 % in SWA. 

OVOC dominate the OH loss rate after BVOC in Paris (13.7 %) and SWA (28.9 %). But 

in WMB OVOC has the least contribution to the OH loss rate (16.7 %). Aromatics 

compounds contribute to only 5.8 % to the OH loss rate in Paris and 2.7 % in SWA while 

it is as high as 31.2 % in the WMB. 

In previous studies, aromatic compounds were the most dominant species in the term of 

reactivity and contribution to ozone formation in urban area of Shanghai (Cai et al., 2010), 

in rural and remote area of Guanzhou (Tang et al., 2007)  and in industrial site in Southern 

Taiwan (Chang et al., 2005) from an aircraft observation in Seoul (Simpson et al., 2020)  

(Simpson et al., 2020). However, isoprene was found to have the most significant OFP and 

aromatics compounds the least significant one in Yan et al. (2017), Na et al. (2005) and 

Zheng et al. (2009).  

In Paris, major VOC species of ozone formation potential are isoprene (39.2 %), 

acetaldehyde (20.9 %), MACR+MVK (14.5 %), methanol (6.9 %) and monoterpenes (4.2 

%). These top five species account for 85.7 % of the total contribution for the ozone 

formation potential. The Top five VOC species that contribute to the total OH loss rate 

are isoprene (65.3 %), acetaldehyde (11.3 %), MACR+MVK (7.4 %), monoterpenes (7.4 

%) and C9 aromatics (2.6 %). They account for 94 % of the total contribution for kiVOCi 

(Figure 7).  

In WMB, the top 5 VOC species for OFP are MACR+MVK (40.6 %), C9 aromatics (22.2 

%), acetaldehyde (12.8 %), methanol (7.8%) and monoterpenes (6.6 %) and account for 90 

% of the total OFP. The most photochemically relevant species in the terms of OH loss 

rate are MACR+MVK (31.6 %), C9 aromatics (26.9 %), monoterpenes (17 %), 

acetaldehyde (15.1 %) and methanol (4.2 %). These latter account for 94.8 % of the total 

OH loss rate.  

In SWA the most photochemically relevant species are acetaldehyde (36.2 % for OFP and 

26.5 % kiVOCi), isoprene (36 % for OFP and 57.7 % for kiVOCi), HCHO (12.6 % for 

OFP and 6.3 % for kiVOCi), MACR+MVK (6.8 % for OFP and 3.7 % for kiVOCi) and 

monoterpenes (1.7 % for OFP and 2.5 % for kiVOCi). These species account for 93.3 and 

96.7 % of the total OFP and kiVOCi respectively.  
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Fig- 6: OH radical loss rate (kiVOCi) and Ozone Formation Potential (OFP ppb relative) for 

BVOC, OVOC and aromatic compounds during MEGAPOLI, SAFMED and DACCIWA 

campaigns. 
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Fig- 7: VOC reactivities observed inside (shaded bars) and outside (striped bars) plumes during 

each campaign in decreasing contribution order. 

 

3.3.2 Oxidant production cumulative vs OH exposure 

In order to compute oxidant production vs OH exposure, there should be decrease of NOx 

and CO level inside the plume. While that decrease of reactivity inside the plumes was 

observed for three from the four MEGAPOLI selected flights, no decrease was observed 
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inside SWA plume. As a consequence Oxidants production could only be computed for 

MEGAPOLI selected flights. Figure 8 depicts the correlation between ∆[Ox]/∆[CO] and 

plotted against the cumulative OH exposure Δt[OH] for flights 25, 33 and 36 of Megapoli 

campaign. The scatterplots represents the average oxidants production obtained in each 

plume intercepted during each flight. As expected, ∆[Ox ]/∆[CO] increases with Δt[OH] 

and they all present good determination coefficients (R2 ranges between 0.58 and 0.93). 

Wood et al. (2009) also obtained an increase of  oxidant production with OH exposure with 

a correlation > 0.90 in Mexico City from an aerodyne mobile laboratory. The slope of  the 

linear fit are 5.1 × 10-11 and 5.5 × 10-11 ppbv Ox/ppbv-1 of  CO (molecules.s.cm-3)-1 for 

flights 32 and 36 respectively.  That value gets higher for flight 33 and equals to 3.8 × 10-10 

ppbv Ox/ppbv-1 of  CO (molecules.s.cm-3)-1.  These values are between  10 to 100 times 

higher than those  reported in Wood et al. (2009) (for flights 32-36 and 33 , respectively) 

whose  slopes ranged between 3.6 and 5.6 × 10-12 ppbv Ox/ppbv-1 of  CO (molecules s cm-

3)-1 in Mexico City. Note that the slope from Mexico city was derived from the whole day 

values and those values are expected to be higher during the afternoon. The reasons of  

such disparancies could be the differences in VOC reactivity loadings, NOx levels, 

photochemical conditions.  
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Fig- 8: Scatterplots of ΔOx divided by ΔCO versus cumulative OH exposure (ΔOH) for Paris 

plume during MEGAPOLI campaign. 

 

3.3.3 Primary VOC decay 

Figure 9 displays the scatterplot of the anthropogenic VOC measured by the PTR-MS with 

the processing time inside the plumes as well as the mean values and the standard deviations 
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of theses VOC inside each plume transept. A clear decay of anthropogenic VOC is 

observed. 

 

 

Fig- 9: Scatterplot of VOC decay vs processing time inside Paris plume. 

 

3.3.4 The secondary OVOC production 

Figure 10 displays the scatter plot of OVOC production versus the processing time. It can 

be seen that there is a good correlation (r2 ≥ 0.85) between the production of OVOC and 

the processing time. The slope of the scatterplot shows the amount of OVOC produced 

by CO per hour. There was 75 ppbv of methanol produced by ppbv of CO per hour which 

was the highest OVOC produced inside the plume while there was only 4 ppbv of MEK 

produced per ppbv of CO per hour.  

Apart from flight 33, any production of OVOC is observed inside other plume in Paris as 

well as any plume in SWA.  
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Fig- 10: Scatterplots of oxidant production vs processing time inside Paris plume observed during 

flight 33. 

 

3.3.5 Emission ratios 

The emission ratio (ER) is defined as the slope of the scatterplot between VOC and a tracer 

such as CO or acetylene (Borbon et al., 2013; Warneke et al., 2007). When none production 

of decay of VOC is observed inside the plume, it might mean that these compounds are 

not much affected by photochemistry during the flight and thus do not undergo significant 

chemical removal.  The emission ratio of VOC vs CO has been plotted for selected flights 

carried out in Paris, WMB and SWA within the boundary layer. Only flights for which the 

there is good correlation (r2≥ 0.45) has been reported in Table 4. 
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For MEGAPOLI campaign, a good correlation was found for flights 25 and 36 for some 

species while emissions ratio has been calculated for almost all the compounds for flight 46 

of SAFMED campaign. It can be seen that the emission ratio is in the same order of 

magnitude for both campaigns apart from toluene which is 5 time higher in Paris than in 

the WMB. For DACCIWA campaign, any correlation was found thus emission ratios could 

not be calculated.  Figure 11 displays the scatterplot of some VOC with CO as well as the 

emission ratio of these compounds for Paris and WMB.  

 

Table 8: emissions ratios found in Paris and WMB and compared to the literature. 

VOC 

Paris - MEGAPOLI WMB - SAFMED Paris * Istanbul* 

R2 

ER  

N° R2 

ER  

N°     
(pptv/ppbvCO) (pptv/ppbvCO) 

Acetaldehyde 
0.79 61.6 F 25 

0.82 46.1 F 49   14 
0.5 27.5 F 36 

Acetone 0.87 52.1 
F 25 0.66 10.4 F 47 

  15 
F 36 0.78 55.2 F 49 

MACR+MVK       0.8 24.3 F 49     

MEK 
0.73 12.4 F 25 

0.74 16 F 49   4.9 
0.55 10.3 F 36 

Benzene 
0.63 3.27 F 25 

0.71 2.9 F 49 1.07 3.27 
0.5 3.43 F 36 

Toluene 
0.69 8.58 F 25 

0.53 1.6 F 49 12.7 30.1 
0.66 13.6 F 36 

C8 aromatics 
0.56 4.38 F 25 

          
0.58 6.7 F 36 

C9 aromatics       0.55 5.4 F 49   5.1 

* Thera et al., 2021 
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Fig- 11: Emission ratios of selected VOC. Grey scatterplots represent SAFMED flights and 

coloured scatterplots are from MEGAPOLI flights. 
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Conclusion 

The objective of this study was to evaluate the composition, the primary and secondary 

sources and the reactivity of the VOC burden as long as the plume is travelling away from 

emissions in three contrasting regions: Paris in the framework of the MEGAPOLI 

campaign, WMB in the framework of the SAFMED campaign and SWA in the framework 

of the DACCIWA campaign. For that purpose, various reactivity metrics have been applied 

to data collected by the French research aircraft ATR-42 on the field. 

VOC species were measured by the PTRMS which has shown a robust and consistent 

response over the last decade.  

We selected the boundary layer data which, the top height of the boundary layer being 

determined from chemical and meteorological indicators. 

The air mass composition is dominated by oxygenated VOC in the three contrasting regions 

by explaining 70 % of the total VOC mixing ratios. While the total VOC burden is higher 

in SWA plumes compared to Paris and the WMB, the distribution between BVOC, AVOC 

and OVOC is still consistent. The Total VOC mixing ratio is higher outside of Paris plume 

than inside while the opposite is observed in SWA.  

The analysis of VOC reactivities shows that BVOC were the most photochemically relevant 

species in both inside and outside the plume in the three regions. While an anthropogenic 

origin of some BVOC such as terpenoids is not excluded, this shows the importance of 

taking into account this fraction in urban areas as well as its interaction with the 

anthropogenic pollution. The second most photochemically relevant species are OVOC in 

Paris and SWA and AVOC in WMB. 

The Total OH loss rate equals 4.03 and 3.2 s-1 in Paris and WMB respectively, while it is 3 

times higher in SWA (12.1 s-1) on average. The ozone formation potential varies between 

400 and 1200 OFP-relative ppb in the three contrasting areas. These values are within the 

same range or in the lower limit of the ones measured at ground-based sites in Ersa and 

Paris respectively.  

The chemical processing was visible in the three 3 Paris plumes. These analysis were based 

on the linear increase of the oxidant production as the function of the cumulative OH 

exposure and the linear decay of primary AVOC and the linear production of secondary 

OVOC as the function of the processing time.   

Emission ratios of VOC to CO from their correlation have also been derived from flights 

during which no chemical processing effect has been observed. These values are within the 

same range as the ones previously determined in other studies in Northen mid-latitudes and 

the Mediterranean Basin. 
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Annexe de l’article 3 
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Table S1: Formula used for the calculation of kOH in this study.  

 

 VOC Formula 

Methanol 6.01 × 10−18𝑇2exp (
170

𝑇
) 

Acetaldehyde 5.54 × 10−12exp (
311

𝑇
) 

Acetone 5.34 × 10−18𝑇2exp (
−230

𝑇
) 

Isoprene 31 × 10−12exp (
350

𝑇
) 

MACR+MVKa 
(1.86 × 10−11 exp (

175

𝑇
)) + (4.13 × 10−12 exp (

452

𝑇
))

2
 

MEK 3.24 × 10−18𝑇2exp (
414

𝑇
) 

Monoterpenesb 
(12.1 × 10−12exp (

444

𝑇
)) + (23.8 × 10−12exp (

357

𝑇
))

2
 

Benzene 2.33 × 10−12exp (
193

𝑇
) 

Toluene 1.81 × 10−12exp (
338

𝑇
) 

C8 aromaticsc 
10−12(13.6 + 23.1 + 14.3 + 7)

4
 

C9 aromaticsd 10−12(32.7 + 32.5 + 56.7)

3
 

HCHO 
1.20 × 10−14Texp (

287

𝑇
) 
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Ces travaux de thèse avaient un double objectif : (1) mieux comprendre les sources 

d’émission des COV anthropiques dans la mégapole d’Istanbul et (2) mieux comprendre 

leur devenir et celui, plus largement, des photo-oxydants à partir des observations collectées 

dans trois régions contrastées du globe : les moyennes latitudes Nord (Paris), le Bassin de 

la Méditerranée et les tropiques, en Afrique de l’Ouest, dans le cadre des programmes 

internationaux MEGAPOLI, ChArMEx et DACCIWA, respectivement. Ces trois régions 

embrassent à elles seules une diversité d’environnements en termes d’émissions de 

précurseurs d’ozone, de régulation des émissions, d’urbanisation et de conditions 

photochimiques. 

Pour répondre à ces objectifs, nous avons exploité et analysé un ensemble 

d’observations in situ à la fois de surface mais aussi aéroportées grâce aux vols scientifiques 

de l’ATR-42 de Safire, déployé pendant les campagnes intensives de ces trois programmes. 

Les dispositifs de mesure mis en œuvre incluaient en particulier la mesure d’un grand 

nombre des composés gazeux trace (NOx, NOy, CO, ozone et COV spéciés) grâce à des 

développements métrologiques originaux comme MONA (Measurement Of Nitrogen on 

Aircraft) ou modifiés comme le PTR-MS (Spectromètre de Masse à Transfert de Protons). 

L’analyse des données a privilégié une approche source-récepteur et la mise en œuvre de 

métriques communément utilisées ou originales qui présentent l’avantage d’être 

transposables aux trois régions d’intérêt. 

 

Bilan de la pollution photo-oxydante en région source :  

Grâce à la mise en œuvre du modèle multivarié PMF (Positive Matrix Factorization) 

et des rapports à l’émission appliqués aux données en COV de la campagne 

TRANSEMED-Istanbul, nous avons pu accéder à la connaissance de leurs sources, à 

l’importance relative des contributions et à l’évaluation des inventaires globaux sur la région. 

Contrairement aux autres mégapoles et villes de la Méditerranée de l’Est, le trafic n’est pas 

apparu comme la source dominante à Istanbul avec une contribution de 15.8 %. La 

comparaison des résultats de cette étude avec celles de deux autres villes de la Méditerranée : 

Beyrouth (Liban) et Athènes (Grèce) montre que contrairement à Istanbul, la source trafic 

(évaporation et échappement) est dominante avec une contribution de plus de 50% aux 

concentrations totales (Figure a). 

L’évaluation des inventaires d’émissions globaux de référence centrés sur le domaine 

d’Istanbul (ACCMIP, MACity et EDGAR) a montré une sous-estimation jusqu’à un ordre 

de grandeur des émissions par ces derniers, surtout pour les COV oxygénés. Ces résultats 

sont cohérents avec les études menées à Beyrouth par (Salameh et al., 2016) qui avaient 

également trouvé une sous-estimation par les inventaires pouvant aller jusqu’à un facteur 

10. Ceci montre l’urgence qu’il y a à développer des inventaires régionaux dans cette région 

du globe qui tiennent mieux compte des spécificités locales et d’établir des profils 

d’émission représentatifs. 
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Figure- a: Contribution des sources des COV dans trois villes de la méditerranée : Beyrouth au 

Liban (Salameh et al., 2016), Istanbul en Turquie (Thera et al., 2019) ET Athènes en Grèce (Crédit 

: A. Panopoulou). 

La problématique des COV et de leurs émissions reste toujours une question de 

recherche d’actualité, en partie dans le bassin oriental, où l’évaluation de la qualité de l’air 

reste un défi majeur. Les observations récentes en COV primaires anthropiques dans les 

grandes villes du pourtour méditerranéen ont été compilées sur la Figure b. On voit de 

façon évidente un gradient positif des concentrations de l’Ouest vers l’Est. Les niveaux en 

COV peuvent être jusqu’à trois fois plus grands que celui des mégapoles des moyennes 

latitudes Nord (Paris et Los Angeles). Une des raisons est l’absence de contrôle des 

émissions. Une campagne récente dans la mégapole du Caire (projet POLCAIR) devrait 

permettre de compléter les résultats présentés. 

 

 

 

 

 

Figure- b: Niveau des COV 
dans quelques villes de la 
Méditerranée et à Paris et Los 
Angeles (LA). O = Ouest et E 
= Est (Salameh et al., 2015 ; 
Borbon et al., 2021 en 
préparation). 
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Bilan de la pollution photo-oxydante en zone de transport : 

Grâce à la mise en œuvre de différentes métriques connues ou originales nous avons 

pu caractériser le système ozone-NOy ainsi que la composition et la réactivité des COV 

dans les panaches de couche limite des trois régions d’intérêt : Paris, Bassin Ouest de la 

Méditerranée et Sud de l’Afrique de l’Ouest. Ces jeux de données uniques ont permis une 

approche comparée grâce à la mise en œuvre de métriques de réactivité. Ces métriques et 

leur fondement ont été décrits dans le chapitre 1 et dans les deux articles associés : rapport 

de Leighton, potentiel de formation d’ozone, réactivité ki[COVi], POCP, production 

d’oxydant [Ox]/[CO], consommation ou production secondaire des COV anthropiques 

et oxygénés [COV(O)]/[CO]. Ces métriques sont souvent contraintes par le 

vieillissement de la masse d’air qui peut s’exprimer par t[OH] ou encore le processing 

time. Une nouvelle métrique appelée PROx pour Production rate of oxidants a été en particulier 

mise en place. Elle permet de quantifier la production d’oxydants en fonction de l’âge de la 

masse d’air tout en tenant compte de la dilution en normalisant par le CO : PROx est quasi 

nul ou varie entre 9 et 270 ppb[Ox].ppm[CO]
-1.h-1. Nos valeurs pourront servir de référence 

dans les études de photochimie futures avec Paris représentatif d’un panache urbain 

continental anthropique et l’Ouest Méditerranéen représentatif d’un panache biogénique 

continental. 

L’analyse du système ozone-NOy a montré que l’état photo-stationnaire était atteint 

aux abords des panaches dans la limite de son incertitude avec un rapport de Leighton 

proche de l’unité. Ces déviations du rapport de Leighton de l’unité indiquent la présence 

d’autres voies de conversion de NO en NO2 en particulier par les radicaux peroxydes. La 

production d’ozone, sauf quelques exceptions n’excède pas 40 ppb.h-1. Aux moyennes 

latitudes, les panaches sont sensibles aux COV tandis que dans les panaches observés dans 

le Sud de l’Afrique de l’Ouest les deux régimes peuvent coexister (NOx ou COV sensibles). 

La sensibilité de l’ozone au COV semble perdurer au-delà du panache parisien malgré 

l’éloignement à la source avec parfois des valeurs d’efficacité de production d’ozone 

proches d’un régime transitoire. 

L’analyse de la charge en COV dans les panaches montre une distribution 

relativement homogène des grandes familles de COV mesurées par le PTRMS dans les trois 

régions, distribution dominée par les COV oxygénés à hauteur de 70% en moyenne. En 

pondérant par la réactivité, il s’avère que les composés d’origine biogénique dominent 

largement la réactivité vis-à-vis d’OH de plus de la moitié y compris dans les panaches de 

pollution. La réactivité est trois fois plus élevée dans les panaches d’Afrique de l’Ouest par 

rapport à ceux de la mégapole parisienne. La réactivité potentielle calculée, qui varie entre 

3 s-1 et 12 s-1, reste dans les bons ordres de grandeur avec celle mesurée directement au sol. 

Ce constat du rôle prépondérant des COV biogéniques doit être nuancé dans la mesure où 

ces derniers comme les terpénoïdes sont susceptibles d’avoir une origine anthropique 

comme de nombreux travaux récents le suggèrent et où seuls les composés aromatiques 

anthropiques mesurés par le PTRMS sont renseignés. Néanmoins, l’importance des 
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composés biogéniques et leur interaction potentielle avec la pollution d’origine anthropique 

n’est plus à démontrer et doit être prise en compte dans ce type d’étude notamment dans 

une perspective d’atténuation des impacts. Cette question fera l’objet de projets de 

campagne très prochainement comme le programme ACROSS en région parisienne ou 

encore le programme BIOMASP+ en région subtropicale (mégapole de São Paulo). Ces 

projets s’intéresseront aux interactions complexes entre la biosphère et la pollution urbaine 

gazeuse et particulaire dans un climat changeant et comment ces interactions affectent la 

production de l’ozone et la formation de l’AOS.  
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