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Nomenclature 
 

Chimie atmosphérique 

AOS Aérosols Organiques Secondaires 

BC Carbone Suie / Black Carbon 

BTEX Benzène, Toluène, Ethylbenzène, Xylènes 

CH4 Méthane 

CO Monoxyde de carbone 

CO2 Dioxyde de carbone 

COV Composés Organiques Volatils 

COVB Composés Organiques Volatils Biogéniques 

COV-I Composés Organiques à Volatilité Intermédiaire 

CONV Composés Organiques Non Volatils 

COVO Composés Organiques Volatils Oxygénés 

COSV Composés Organiques Semi Volatils 

HAP Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

HCNM HydroCarbures Non Méthaniques 

HONO Acide nitreux 

LNG Gaz Liquéfié Naturel 

NO Monoxyde d’azote 

NO2 Dioxyde d’azote 

NOx Oxyde d’azote 

O3 Ozone 

PM Particulate Matter 

ROG Gaz Organique Réactif 

SO2 Dioxyde de soufre 

TMB Trimethylbenzènes 
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Techniques analytiques et métrologie 

ACSM Aerosol Chemical Speciation Monitor 

FID Détecteur à Ionisation de Flamme 

GC Chromatographie Gazeuse 

LCU Unité de Calibration Liquide 

PEEK Polyétheréthercétone 

PP PolyPropylène 

PPSU PolyPhénylSUlfone 

SMPS Scanning Mobility Particle Sizer 

TD Thermo Desorbeur 

 

 

Méthodes, paramètres et unités, autre 

ACP Analyse en Composante Principale 

CAMS Copernicus Atmosphere Monitoring Service 

CEDS Community Emissions Data System 

CMB Chemical Mass Balance 

CTM Modèles de Chimie-Transport 

CV Coefficient de variation 

ECN Nombre de Carbone Elémentaire 

EMEP European Monitoring and Evaluation Program 

ER Ratio d’Emission 

ET/SD Ecart-Type 

GUM Guide d’expression des incertitudes 

HYSPLIT Hybrid Single Particle Lagrangian Integrated Trajectory Model 

IM Moyenne du résidu maximum 

IS Ecart-type du résidu maximum 

LD/LoD Limite de Détection 

LEI Inventaire d’Emissions Locales 

LRF Linear Regression Fit 
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MACCity 
Monitoring Atmospheric Composition and Climate and megacity Zoom for 

the Environment 

ME Multilinear Engine 

MIR Maximum Incremential Reactivity 

OFP Potentiel de Formation d’Ozone 

PBL Couche de Mélange 

PCOP Potentiel de Création d’Ozone Photochimique 

PMF Positive Matrix Factorization 

PSCF Potential Source Contribution Fuction 

QA Assurance Qualité 

QC Contrôle Qualité 

SECTEN SECTeurs Economiques et éNergie 

S/N Ratio signal sur bruit 

SNAP Selected Nomenclature for reporting of Air Pollutants 

SOAFP Potentiel de Formation en Aérosols Organiques Secondaires 

SOAP Potentiel en Aérosols Organiques Secondaires 

UTC Temps Universel Coordonnées 

 

 

Nom des instituts, d’organismes de recherche, de projets scientifiques 

 

AAPA Association Américaine des Autorités Portuaires 

AASQA Agence Agréée de Surveillance de la Qualité de l’Air 

ACTRIS Aerosol, Clouds and Trace Gases Reasearch InfraStructure 

ADEME Agence de Développement de l’Energie et de Maitrise de l’Environnement 

APHEIS Air Pollution and Health: a European Information System 

Aphekom 
Improving Knowledge and Communication for Decision Making on Air 

Pollution and Health in Europe 

APICE 
Common mediterranean strategy and local practical Actions for the 

mitigation of Port, Industries and Cities Emissions 

ASPB Agencia de Salut Pùblica de Barcelona 

CAIMAN Cruise and passanger ship Air quality Impact Mitigation ActioNs 

CEIP Center for Emission Inventories and Projection 

ChArMEx Chemistry Aerosol Mediterranean Experiment 

CIGALE Consultation d’Inventaires Géolocalisés Air cLimat Energie 
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CIRC/IARC Centre International de Recherche contre le Cancer 

CITEPA 
Centre Interprofessionnel Technique d’Etude des Polluants 

Atmosphériques 

DREAL 
Direction Régionale de l’Environnement, de l’Aménagement et du 

Logement 

EPA Environmental Protection Agency 

ESCOMPTE 
Expérience sur Site pour Contraindre les Modèles de Pollution 

atmosphérique et de Transport d’Emissions 

GAW Global Atmospheric Watch 

GIEC/IPCC Groupe d’experts Intergouvernementale sur l’Evolution du Climat 

IMT Nord-

Europe 
Institut Mine Télécoms Nord-Europe 

INERIS Institut National de l’Environnement Industriel et des RISques 

InVS Institut de Veille Sanitaire 

MED Programme Européen de Coopération Territoriale 

NOAA National Oceanic and Atmospheric Administration 

NPL National Physic Laboratory 

OHI Organisation Hydrographique Internationale 

OMS/WHO Organisation Mondiale de la Santé 

PACA Provence-Alpes Côtes d’Azur 

PRECIS Providing REgional Climate for Impact Studies 

TRANSEMED TRANSport, Emissions and Mitigation in the East MEDiterranean 

UNCTAD Conférence des Nations Unies sur le Commerce et le Développement 
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L’atmosphère est un système complexe subissant, à chaque instant, une multitude de 

phénomènes physico-chimiques. L’évolution de la composition de l'atmosphère a été accélérée 

depuis le début de l'ère industrielle. Les activités humaines ont conduit à une augmentation 

significative des émissions anthropiques de polluants atmosphériques avec des impacts sur le 

climat, l’environnement et la santé. Selon l’OMS (Organisation Mondiale de la Santé) 9 

personnes sur 10 dans le monde respirent un air pollué et chaque année 7 millions de décès sont 

attribués à cette pollution dont 4,2 millions pour l’air ambiant extérieur (OMS).  

Face à ce constat, plusieurs mesures ont été mises en place permettant une réduction des 

émissions d’une majorité de polluants dont les Composés Organiques Volatils (COV) 

notamment en Europe (EMEP). Cependant, les informations quant aux émissions de COV 

restent encore parcellaires s’agissant des types de sources, de leurs variabilités spatiales et 

temporelles. Pourtant, ces composés ont non seulement un impact indirect sur le climat en tant 

que précursseurs de polluants secondaires tels que l’ozone (O3) avec près de 90 % de l’O3 

troposphérique issu de la photochimie (Monks et al., 2015) et les Aérosols Organiques 

Secondaires (AOS) (Camredon and Aumont, 2007) mais ont également, pour certains d’entre 

eux, un impact direct sur la santé comme le benzène ou le 1,3-butadiène qui sont classés comme 

cancérigènes avérés par le Centre International de Recherche contre le Cancer (CIRC).  

Les COV sont distingués par différentes familles selon les atomes qui les composent ainsi que 

leurs volatilités. Il existe donc une grande variété de COV complexifiant leurs mesures et 

expliquant le manque de connaissance sur leurs émissions.  

Ce manque de connaissance entraine d’importantes incertitudes sur les inventaires d’émission 

pour cette classe de polluants qui contribuent de facto à d’importantes incertitudes sur les 

modèles de chimie-transport (CTM) (Thunis et al., 2016; Trombetti et al., 2018) qui servent à 

la prédiction des épisodes de pollution et l’étude des scénarios pour la mise en place de mesures 

afin d’améliorer la qualité de l’air. La conséquence est une faible qualité des modélisations des 

concentrations de ces polluants secondaires durant les évènements de pollution comme l’O3 par 

exemple (EMEP, 2020).  

Ainsi, améliorer nos connaissances concernant les émissions en COV est primordial. Cette 

nécessité est d’autant plus accrue lorsque ces émissions se font dans des régions tel que le bassin 

Méditerranéen où les conditions favorisant les processus photochimiques sont plus importantes 

que dans d’autres régions du globe et où les épisodes de pollution sont fréquents (Kalabokas et 

al., 2017). Le bassin méditerranéen est, en plus des masses d’air provenant d’Europe, Asie et 

https://www.who.int/fr/news-room/detail/02-05-2018-9-out-of-10-people-worldwide-breathe-polluted-air-but-more-countries-are-taking-action
https://www.ceip.at/data-viewer
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Afrique auxquelles il est soumis, enclin à subir de fortes émissions du fait de la pression 

anthropique et l’axe économique majeur qu’il représente (Dulac et al., 2016). Ce dernier dispose 

de nombreuses villes portuaires dont certaines majeures comme Marseille qui, en termes de 

marchandise échangée, constitue l’un des plus grands ports Européens (AAPA, world port 

ranking 2016). 

De fortes teneurs en ozone pouvant aller jusqu’à 400 µg.m-3 (INERIS) et en particules pouvant 

atteindre les 50 µg.m-3 en PM2.5 (Chazeau et al., 2021) ainsi qu’une part importante en AOS sur 

la concentration en particules (Haddad et al., 2011) à Marseille montrent l’importance et le 

besoin d’améliorer les connaissances  sur les COV. Pourtant, bien que l’impact sanitaire de 

polluants secondaires soit déjà bien documenté dans cette ville (Pascal et al., 2008; Khaniabadi 

and Sicard, 2021; Magazzino et al., 2020), peu d’études récentes portent sur les COV pourtant 

nécessaires pour mieux contraindre les émissions et mieux comprendre les processus 

atmosphériques conduisant à la formation de polluants secondaires. Ces études contribueront à 

améliorer les politiques sur la qualité de l’air et de mitigation des impacts sur le climat.  

L’objectif de ces travaux est d’améliorer les connaissances sur les COV et plus particulièrement 

les hydrocarbures non méthaniques (HCNM) sur la zone urbaine de Marseille, depuis 

l’identification des sources majeures jusqu’à leur impact sur la pollution atmosphériques. 

Pour ce faire, une campagne de mesure de 18 mois à la station de mesure Marseille Longchamp 

d’AtmoSud portant sur la mesure des HCNM allant de 2 à 16 atomes de carbone a eu lieu de 

mars 2019 à août 2020. La démarche et les résultats sont décrits au travers de 5 chapitres :  

Le premier chapitre décrit toutes les caractéristiques des HCNM, leurs sources ainsi que les 

facteurs ayant un impact sur leurs concentrations tout en abordant les approches utilisées pour 

identifier les sources de HCNM et leurs contributions. Ce premier chapitre se termine par une 

présentation du bassin Méditerranéen et plus précisément de la ville de Marseille, notre zone 

d’étude.  

Le chapitre 2, quant à lui, porte sur la présentation du site de mesure, sur les conditions 

météorologiques durant la campagne de mesure ainsi que sur la description des instruments 

utilisés pour la mesure des HCNM. Le fonctionnement et la configuration de ces instruments, 

l’optimisation du protocole d’implémentation ainsi que l’assurance de la qualité de ces mesures 

sont ainsi expliqués. Une dernière partie porte sur l’outil de modélisation statistique utilisé pour 

https://www.aapa-ports.org/unifying/content.aspx?ItemNumber=21048
https://www.aapa-ports.org/unifying/content.aspx?ItemNumber=21048
https://www.prevair.org/en/episode-o3.php
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le traitement et l’interprétation des observations à savoir le PMF (Positive Matrix 

Factorization).  

Ensuite, le chapitre 3 se consacre à une présentation des concentrations mesurées en polluants 

secondaires en s’intéressant aux seuils réglementaires pour ces polluants mais également aux 

seuils préconisés par l’OMS. Une analyse descriptive du jeu de données est ensuite effectuée 

en s’intéressant aux variations journalières et saisonnières des niveaux de concentration dans 

l’air ambiant. Cette analyse descriptive permet d’émettre de premières hypothèses sur l’origine 

et l’évolution des HCNM à Marseille. Une dernière partie s’intéresse à l’impact potentiel de la 

réactivité des composés mesurés. 

Le chapitre 4 est quant à lui un article prêt à être soumis au journal ACP portant sur l’analyse 

statistique du jeu de données de la campagne de mesure par l’application du PMF pour chaque 

saison de la campagne de mesure. Cette analyse statistique permet d’identifier des empreintes 

chimiques de sources à l’origine des HCNM à Marseille et leur contribution respective à la 

pollution atmosphérique. L’impact du confinement dû au Covid-19 sur les émissions en HCNM 

est également discuté.  

Le chapitre 5 est également présenté sous la forme d’un article prêt à être soumis et porte sur 

l’évaluation des inventaires d’émissions locaux régionaux et globaux. Il présente tout d’abord 

les méthodes utilisées pour déterminer les ratios à l’émission des différents HCNM à partir des 

observations. Ensuite, les inventaires sont comparés aux résultats issus des observations. Une 

partie s’intéresse plus particulièrement au profil de spéciation utilisé par AtmoSud, l’Agence 

Agréée de Surveillance de la Qualité de l’Air (AASQA) pour l’élaboration de l’inventaire 

d’émission local.  

Enfin, une conclusion générale fait le bilan des différents résultats obtenus par rapport aux 

objectifs initiaux de la thèse et propose des perspectives d’étude.  
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Chapitre 1 : Etat de l’art
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Les COV sont des composés majeurs de la photochimie atmosphérique et sont de ce fait des 

précurseurs de polluants secondaires tels que l’ozone (O3) et les aérosols organiques 

secondaires (AOS) et ont donc un impact sur la santé et le climat. C’est pourquoi leur étude est 

cruciale mais la diversité spatiale, temporelle et chimique de ces composés et de leurs sources 

font que des manques de connaissance sont encore nombreux sur ces composés. 

La première partie de ce chapitre est une présentation des COV, de leurs différentes sources 

d’émission et de leur devenir dans l’atmosphère tout en dressant un premier point sur les 

inventaires d’émission sur ces composés ainsi qu’un constat sur l’impact qu’ont ces composés 

sur la santé et le climat. 

La seconde partie est consacrée au bassin méditerranéen dont les enjeux d’études des COV sont 

particulièrement cruciaux et sont expliqués dans cette partie. Cette partie se focalise ensuite sur 

Marseille, une ville portuaire du bassin ouest de la méditerranée dont certaines études ont 

montré l’impact des polluants secondaires sur la santé et où la dernière étude sur les COV 

remontait jusqu’à présent à deux décennies. 

Tous ces éléments assemblés permettent ensuite de mettre en avant la problématique de cette 

étude et les objectifs de ce travail de thèse. 

1. Les COV dans l’atmosphère : définition 

1.1. Définition générale 

 

Selon la directive européenne n°1999/13/CE du 11 mars 1999, est appelé Composé Organique 

Volatil (COV) tout composé organique ayant une pression de vapeur de 0.01 kPa ou plus à une 

température de 293,15 K ou ayant une volatilité correspondante dans les conditions d’utilisation 

particulières. Un COV est un composé comprenant au moins un atome de carbone et un atome 

d’hydrogène. Il peut également être constitué d’un ou plusieurs des atomes suivants : halogènes, 

oxygène, soufre, phosphore, silicium ou azote.  

La famille des COV comprend une grande diversité de composés aux propriétés physico-

chimiques variées. Le Tableau 1-1 énumère une liste non exhaustive de familles de COV.  
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Tableau 1-1 : Exemple de familles de composés organiques volatils 

COV 

HCNM COVO (Composés Organiques Volatils Oxygénés) 

Alcanes  

 

Aldéhydes  

 

Acides carboxyliques  

 

Alcènes  

 

Cétones  

 

Autres 

COV halogénés 

 

Alcynes  

 

Alcools  

 

Aromatique 

 

Esters 

 

 

 

La volatilité de ces composés peut aussi bien être caractérisée par leur température que par leur 

pression de vapeur saturante. En effet, ces deux paramètres physiques sont étroitement liés via 

la loi des gaz parfaits. Ainsi, plus la température d’ébullition d’un composé est faible plus son 
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rapport 
𝐶𝑔𝑎𝑧

𝐶𝑙𝑖𝑞𝑢𝑖𝑑𝑒
 sera élevé. A l’inverse, plus la pression de vapeur saturante d’un composé est 

faible plus son rapport 
𝐶𝑔𝑎𝑧

𝐶𝑙𝑖𝑞𝑢𝑖𝑑𝑒
 sera faible. 

 Suivant ces deux paramètres, une concentration de saturation effective est établie comme 

étant : 

𝐶𝑖
∗ = 

106𝑀𝑖𝜌𝑖

760𝑅𝑇
           (Eq I.1) 

Où 𝐶𝑖
∗ est exprimé en μg.m-3 et correspond à la concentration de saturation effective du composé 

i, 𝑀𝑖 est exprimé en g.mol-1 et correspond à la masse molaire du composé i, ρi est exprimé en 

Torr et correspond à la pression de vapeur saturante du composé i, R est exprimé en m3.Pa-1.K-

1.mol-1 et correspond à la constante des gaz parfaits et T est exprimé en K et correspond à la 

température (Shiraiwa and Seinfeld, 2012). 

Cette formule est démontrée à partir de la loi des gaz parfaits. Ainsi nous avons : 

𝑃𝑉 = 𝑛𝑅𝑇 Soit  
𝑛

𝑉
= 

𝑃

𝑅𝑇
= 𝐶𝑖     (Eq I.2) 

La concentration obtenue est en mol.m-3. Pour l’avoir en μg.m-3 il suffit donc de multiplier par 

la masse molaire du composé i soit : 

𝐶𝑖 = 
106𝑀𝑖𝑃

𝑅𝑇
      (Eq I.3) 

Enfin, pour avoir la concentration de saturation effective il est nécessaire d’utiliser la pression 

de vapeur saturante. Les pressions de vapeur saturante étant souvent données en mmHg il est 

nécessaire de les convertir en Pa sachant que 1 mmHg = 133,322 Pa ce qui nous donne 

finalement : 

𝐶𝑖
∗ = 

106𝑀𝑖𝜌𝑖

760𝑅𝑇
      (Eq I.4) 

1.2. Distinction selon la volatilité 

 

Les composés organiques sont classés suivant leur volatilité à température normale à partir de 

la valeur de la concentration de saturation effective. On retrouve quatre grandes familles de 

composés organiques, les COV, les composés organiques à volatilité intermédiaire (COV-I), 

les composés organiques semi-volatils (COSV) et les composés organiques non volatils 
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(CONV). Cependant, comme le montre le Tableau 1-2, des différences entre les limites de ces 

différentes familles de composés organiques sont observées sur plusieurs articles scientifiques.  

Tableau 1-2 : Différence de classification des composés organiques gazeux suivant leur 

volatilité 

 

La volatilité d’un composé étant liée au poids moléculaire de celui-ci, les composés organiques 

sont également classés selon le nombre d’atomes de carbones dans leur structure. En outre, les 

composés organiques peuvent également être classés comme suit : 

- Les COV ont une 𝐶𝑖
∗ supérieure à 106 μg.m-3 et comportent jusqu’à 11 atomes de 

carbone. 

-  Les COV-I ont une 𝐶𝑖
∗ comprise entre 103 μg.m-3 et 106 μg.m-3 et comportent entre 12 

et 18 atomes de carbone. 

- Les COSV ont une 𝐶𝑖
∗ comprise entre 10-1 μg.m-3 et 103 μg.m-3 et comportent entre 18 

et 32 atomes de carbone. 

-  Enfin, les CONV ont une 𝐶𝑖
∗ inférieure à 10-1 μg.m-3 et comportent plus de 32 atomes 

de carbone. 

Dans le cadre de cette thèse, les composés principalement étudiés seront les COV et les 

COV-I. 

2. Les facteurs contrôlant les COV dans l’atmosphère 
 

L’atmosphère est un système complexe dans lequel une multitude de processus physico-

chimiques entrent en jeu et influencent la concentration des différents composés présents dans 

𝐶𝑖
∗ 

limite 

(Bahreini 

et al., 

2012) 

(Shiraiwa 

and Seinfeld, 

2012) 

(Donahue et 

al., 2012) 

(Shrivastava 

et al., 2008) 

(de Gouw et 

al., 2011) 

COV > 107 μg.m-3 ND > 3.106 μg.m-3 > 107 μg.m-3 > 106 μg.m-3 

COV-I De 104 à 107 

μg.m-3 

103 μg.m-3 De 3.102 à 3.106 

μg.m-3 

104 à 106 

μg.m-3 

103 à 106 μg.m-3 

COSV ND 10 μg.m-3 De 0,3 à 3.102 

μg.m-3 

1 à 104 μg.m-3 10-1 à 103 μg.m-3 

CONV ND 10-3 μg.m-3 < 0,3 μg.m-3 < 0,1 μg.m-3 ND 
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l’atmosphère. Pour ces différents composés et, dans notre cas, plus particulièrement les COV, 

les principaux processus à prendre en compte sont les sources, les puits et les processus de 

transport. 

Pour comprendre l’évolution des concentrations de COV, il est important de comprendre 

comment interagit l’ensemble de ces phénomènes.  

2.1. Les sources de COV 

 

2.1.1. Sources primaires et secondaires  

 

Les sources de COV sont nombreuses. Elles peuvent être primaires ou secondaires. On parle 

de sources primaires lorsque le composé est directement émis dans l’atmosphère sans avoir subi 

des transformations photochimiques. On parle de sources secondaires lorsque le composé 

résulte d’une réaction d’un autre composé dans l’atmosphère par des processus aussi bien 

physiques que chimiques. 

Parmi les sources primaires, on distingue les sources anthropiques et biogéniques. Les 

émissions anthropiques sont liées aux activités humaines. Les sources biogéniques sont, quant 

à elles, liées aux émissions naturelles. Les sources anthropiques comprennent par exemple les 

sources dues aux activités industrielles, résidentielles ou encore au transport. Bien que les 

sources biogéniques représentent la très grande majorité des émissions de COV à l’échelle 

mondiale (Guenther et al., 2012), les sources anthropiques prédominent en milieu urbain.  

2.1.1.1. Les sources primaires 

 

  Les sources biogéniques 

Sur l'ensemble du globe, les sources biogéniques prédominent sur les sources anthropiques 

(Guenther et al., 2012). Ces émissions biogéniques sont issues de l’activité de toute plante 

(arbres, herbes, plants de culture, algues…) ainsi que des feux naturels de biomasse. Les 

composés émis par ces sources biogéniques sont principalement des « terpénoïdes » qui 

regroupent des composés insaturés, cycliques ou acycliques hydrocarbonés et oxygénés. Parmi 

ces composés, l’isoprène est dominant, représentant à lui seul plus de la moitié des émissions 

biogéniques (Guenther et al., 2012; Sindelarova et al., 2014) ce qui fait de ce composé un bon 

marqueur de ces sources. L’isoprène est suivi des monoterpènes qui représentent entre 10 et 15 

% des émissions biogéniques (Guenther et al., 2012; Sindelarova et al., 2014). Les 
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monoterpènes sont en réalité un assemblement de deux molécules d’isoprène. Les 

combinaisons possibles sont nombreuses (cf Figure 1-1), mais les monoterpènes émis 

majoritairement sont l’α-pinène, le β-pinène et le limonène. Enfin, les sesquiterpènes sont un 

assemblement de plus de deux molécules d’isoprène et sont des composés très réactifs émis à 

de plus faibles quantités que les monoterpènes et représentent environ 5 % des émissions 

biogéniques (Guenther et al., 2012; Sindelarova et al., 2014). 

D’autres composés peuvent également être émis par les plantes comme par exemple, certains 

COVO tels que le méthanol, le formaldéhyde ou encore l’acétone ainsi que des monoterpènes 

oxygénés. Ces composés représentent 20 % des émissions biogéniques (Guenther et al., 2012).  

Les COVB (Composés Organiques Volatils Biogéniques) sont en général des composés très 

réactifs et ont donc une faible durée de vie. Ce sont également d’importants précurseurs d’ozone 

(O3) et d’aérosols organiques secondaires (AOS) (Lee et al., 2006; Kroll et al., 2006; Kelly et 

al., 2018 et ses références). 

Les émissions de COVB sont estimées à 1 PgC par an (soit 1.1015 gC/an) (Guenther et al., 

2012). La plupart de ces émissions biogéniques ont lieu dans les régions tropicales proches de 

l’équateur là où la végétation est très dense. Ainsi, plus de 80 % de l’isoprène et des 

monoterpènes y sont émis (Sindelarova et al., 2014). Cependant, à l’échelle régionale une 

grande diversité des sources explique les émissions en COVB. Dans le cas de l’europe, les 

principaux émetteurs de COVB sont l’agriculture, les forêts ainsi que l’utilisation des sols qui 

regroupe divers types de sources d’émission de COVB tels que les arbustes, les prairies et les 

marrais (Karl et al., 2009).  

 

Les émissions biogéniques connaissent une forte variabilité saisonnière en raison de l’activité 

photosynthétique elle-même qui est dépendante du rayonnement solaire (Karl et al., 2009). 

Enfin, la température a un effet direct sur les émissions biogéniques. Il a en effet été montré 

que l’émission d’isoprène par les plantes était thermo-dépendante (Monson et al., 1992; 

Sharkey and Loreto, 1993; Rasulov et al., 2010) et ce constat est le même pour les monoterpènes 

(Tingey et al., 1980). D’autres paramètres entrent également en compte comme par exemple la 

concentration en CO2 dans l’atmosphère. Une augmentation de la concentration en CO2 entraine 

une diminution des émissions en isoprène et une augmentation des émissions en monoterpènes 

et sesquiterpènes (Sindelarova et al., 2014; Huang et al., 2018). L’humidité relative joue 

également un rôle dans les émissions des COV biogéniques puisqu’il a été montré que les 



 

 
31 

émissions de ces composés par la flore étaient plus intenses après une pluie (Schade et al., 

1999). Cette observation s’explique aussi par l’importance du contenu en eau des sols dans 

l’émission de COVB (Tang et al., 2019 and references therein). Dans le cadre du réchauffement 

climatique, les émissions en COVB devraient globalement augmenter mais il est difficile 

d’évaluer ces augmentations en raison des nombreux paramètres à considérer (Huang et al., 

2018; Fitzky et al., 2019). 

 

Figure 1-1 : Isoprène et quelques monoterpènes (adapté de Bayala et al. 2014) 

 

 Les sources anthropiques 

Les émissions en COV de ces sources sont peu importantes à l’échelle mondiale mais peuvent 

prédominer à l’échelle locale dans les zones urbanisées. Elles se séparent en trois types 

d’émissions, les émissions dues au transport routier et non routier, les émissions industrielles et 

les émissions domestiques.  

Isoprène 
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  Le transport routier 

De nombreux composés sont émis par le trafic routier. Les composés émis peuvent provenir de 

sources aussi bien mobiles (gaz d’échappement et évaporation des véhicules) que fixes 

(distribution de carburants). En ce qui concerne les gaz d’échappement, les composés sont issus 

d’une combustion incomplète du carburant. En effet, une combustion complète aurait pour 

produits uniquement du CO2 et de l’eau. Dans le cas d’une combustion incomplète nous 

retrouvons du monoxyde de carbone (CO) et également quelques imbrûlés (composés n’ayant 

pas été oxydés) qui sont constitués d’alcanes et de composés aromatiques, des composés 

partiellement oxydés (les carbonylés) et des composés résultants d’une réaction de combustion 

tels que les alcènes ou les alcynes ( Hasanen et al., 1981; Baumbach et al., 1995; Ammoura et 

al., 2014; Na et al., 2004; Araizaga et al., 2013). Les émissions issues de la combustion varient 

selon l’âge du véhicule, le type de motorisation, le style de conduite lors des différentes phases 

de conduite ou encore selon le carburant utilisé (Nelson et al., 2008; Van Mierlo et al., 2004; 

Fonseca et al., n.d., 2011; Zheng et al., 2017). 

Ainsi, des composés comme l’éthylène, le propène, l’acétylène, l’isopentane, le pentane, le 

toluène et les xylènes sont fortement émis par le trafic (Sauvage et al., 2009; Salameh et al., 

2014). La combinaison de ces espèces constitue une bonne empreinte chimique de cette source. 

De ce fait, l’acétylène est un bon marqueur des sources de combustion et donc du trafic. Un 

rapport benzène/toluène inférieur à 0,4 est synonyme de combustion due au trafic tandis qu’un 

rapport supérieur correspondrait plutôt à des feux de biomasse (Sauvage et al., 2009; Araizaga 

et al., 2013; Wang et al., 2014) même si ce rapport varie selon le type de feu de biomasse 

considéré (Andreae and Merlet, 2001; Piccardo et al., 2014). 

Les émissions dues au trafic se retrouvent essentiellement en milieu urbain et suivent un cycle 

journalier qui se corrèle à la vie active des personnes. C’est pourquoi les émissions dues au 

trafic sont les plus élevées entre 7h et 10h et entre 17h et 20h et sont atténuées le week-end 

(Badol et al., 2008; Salameh et al., 2014). 

Les émissions dues à l’évaporation peuvent également être importantes en milieu urbain. Des 

études ont observé une contribution supérieure à 10 % de l’évaporation de carburant sur les 

concentrations mesurées en COV (Gaimoz et al., 2011; Salameh et al., 2016). Ces émissions se 

situent principalement aux stations de distribution de carburant et sont associées 

majoritairement à des composés marqueurs comme l’isopentane et le n-pentane (Baudic et al., 

2016; Gaimoz et al., 2011). 
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Le trafic maritime 

Le trafic maritime est un secteur en forte croissance ces 50 dernières années (UNCTAD, 2021), 

qui est vouée à continuer à augmenter avec une flotte maritime estimée doublée en 2030 en 

comparaison avec 2016 (Delft, 2019). Cette source émet de nombreux polluants parmi lesquels 

une grande variété de COV (Bilgili and Celebi, 2016) avec une forte contribution d’alcanes 

linéaires à chaine longue et de composés aromatiques (Xiao et al., 2018). Toutefois les 

émissions en COV liées au trafic maritime restent encore peu renseignées dans la littérature 

(Nunes et al., 2017). 

Les émissions du trafic maritime sont fortement dépendantes de la phase de navigation du 

navire. Il existe trois phases de navigation, la phase de croisière qui se produit dans les mers 

internationales à une vitesse supérieure à 10 km/h, la phase de manœuvre qui se produit près 

des côtes à une vitesse comprise entre 1 et 10 km/h correspondant aux départs et arrivées des 

navires aux ports et enfin la phase d’arrêt lorsque les navires sont à quai durant laquelle les 

moteurs auxiliaires continuent de tourner si le raccordement électrique avec le port d’accueil 

est impossible (Huang et al., 2018). La majorité des émissions se font ainsi lors des phases 

d’arrêt et de manœuvre (Song and Shon, 2014) soit à proximité des côtes et donc à proximité 

des zones habitées. 

Le trafic maritime émettant la majorité de ses polluants près des côtes (Corbett et al., 1999; Yau 

et al., 2012; Fan et al., 2016) son impact sur la pollution atmosphérique est particulièrement 

marqué dans des villes portuaires comme Barcelone (Pey et al., 2013a; Pérez et al., 2016) et ne 

dois donc pas être d’avance négligé lors de mesures de terrain. C’est pourquoi un renforcement 

des régulations a été mis en place concernant le trafic maritime en 2020 portant principalement 

sur la teneur en soufre limite des carburants utilisés dans les eaux internationales passant d’une 

teneur limite de 2,5% à une teneur limite de 0,5 %.  

Ainsi, le profil chimique des émissions en COV du trafic maritime est peu renseigné malgré 

l’impact climatique et sanitaire avéré qu’a ce dernier dans les villes portuaires. L’une des 

régions particulièrement affectées par le trafic maritime est le bassin méditerranéen en raison 

des nombreuses villes portuaires présentent sur tout son pourtour.  

  Les sources industrielles 

Les sources industrielles regroupent les émissions de COV dues à divers procédés comme 

l’usage de solvants que l’on retrouve également dans les émissions résidentielles, la production 

de papier, l’imprimerie, le raffinage du pétrole, l’agriculture, etc… Dans ces secteurs d’activité, 

https://unctadstat.unctad.org/wds/TableViewer/tableView.aspx?ReportId=32363
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il peut y avoir différents processus émettant des COV. Par conséquent, la diversité des sources 

est très importante dans ce secteur rendant difficile la spéciation en COV de ces sources. Il 

existe cependant des études sur certains types d’industries comme l’industrie pétrolière ou la 

production de peinture (Shen et al., 2018). Dans ce secteur les profils d’émissions peuvent être 

propres à l’industrie. En France, la connaissance des COV émis est principalement basée sur 

les déclarations que doit faire chaque industriel aux autorités publiques (DREAL). 

  Les sources domestiques 

Les sources domestiques concernent le chauffage domestique ou urbain, l’utilisation de 

solvants, la cuisine domestique ou commerciale (Wang et al., 2018). 

Concernant le chauffage domestique, les émissions dépendent du type de chauffage utilisé 

(chauffage au fuel ou au bois), l’électricité étant exclue. Ainsi, ces procédés libèrent dans 

l’atmosphère des composés tels que l’éthylène et le benzène mais aussi des alcanes (Passant, 

2002). Du fait du rôle du chauffage domestique, ce dernier est d’autant plus observable que les 

températures sont faibles et a donc un impact plus important en hiver qu’en été sur la qualité de 

l’air. 

En ce qui concerne les solvants, ces derniers sont utilisés dans la cosmétique auquel cas le 

composé émis très majoritairement est l’éthanol avec aussi une part non négligeable de 2-

methylpropane (Passant, 2002). Ils sont également utilisés pour l’entretien ménager et 

l’application de peintures où de nombreux composés sont émis à des taux non négligeables 

comme l’acétone, le dichlorométhane, les TEX, des cétones telles que le 2-butanone ou le 4-

methyl-2-pentanone (Passant, 2002). Les émissions de ces solvants n’ont pas de signature 

temporelle précise mais peuvent avoir une contribution importante aux concentrations mesurées 

en COV en milieu urbain (McDonald et al., 2018). 

Les COV-I 

Comme expliqué dans la partie 1.2, les COV-I sont, par définition suivant leur volatilité, les 

composés ayant de 12 à 18 atomes de carbone. Tout comme les COV, les COV-I sont émis par 

une multitude de sources. Ainsi, on les retrouve aussi bien dans les émissions des combustions 

de carburant fossile (Jathar et al., 2017) que dans les feux de biomasse (Hatch et al., 2018). 

Certaines études ont même détecté des alcanes linéaires à longue chaine dans des émissions 

biogéniques (Tokarek et al., 2019; Sarles et al., 2017).  

Des études ont montré l’importance que représente la mesure de tels composés lors de 

campagnes de terrain (Ait-Helal et al., 2014; Lu et al., 2020). Pourtant, il existe toujours un 
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manque criant de connaissances sur les COV-I (Jathar et al., 2014; Lannuque et al., 2020; Lu 

et al., 2020).  

Certains modèles utilisant des données d’inventaires d’émission non spéciés en COV tendent 

désormais à distinguer les COV des COV-I (Lu et al., 2018, 2020). Toutes ces raisons justifient 

le besoin de déployer des mesures sur site des COV-I afin d’améliorer nos connaissances aussi 

bien sur ces composés que sur leur impact sanitaire et climatique. 

2.1.1.2. Les sources secondaires 

 

Une fois émis, la majorité des COV se dégrade suite à des réactions d’oxydation du fait du 

caractère oxydant de l’atmosphère terrestre. La photolyse prédomine cependant pour quelques 

composés comme le formaldéhyde (HCHO) par exemple, qui peut être primaire et/ou 

secondaire. L’oxydation de ces COV conduit à la formation de nouveaux COV qui seront 

oxygénés, les COVO. Cette oxydation continue jusqu’à atteindre le degré d’oxydation le plus 

élevé du carbone, le degré +IV qui est le degré d’oxydation du CO2. L’obtention de ces COVO 

se faisant à partir de COV déjà présents dans l’atmosphère, on parle dans ce cas de composés 

secondaires. La chimie dont ces composés résultent est expliquée plus en détail dans la partie 

2.3. 

2.1.2. Identification et évaluation des sources  

 

La caractérisation et la quantification des sources d’émissions permettent l’élaboration de 

stratégies de réduction des émissions des polluants. L’établissement des inventaires d’émissions 

ainsi que l’approche source-récepteur sont des moyens pour y parvenir. 

2.1.2.1. Les inventaires d’émissions 

 

Les inventaires d’émissions ont pour rôle d’identifier et de quantifier les sources de polluants. 

Pour ce faire, ils se caractérisent par quatre paramètres (Fontelle, 2005) : 

- Le temps qui correspond à la fois à la période couverte par l’inventaire d’émissions ainsi 

qu’à la fréquence appliquée pour l’établissement des émissions. 

- L’espace qui correspond à la zone géographique totale couverte par l’inventaire 

d’émissions ainsi que la résolution spatiale utilisée pour l’établissement des émissions. 

- Les émetteurs correspondent aux sources considérées par l’inventaire d’émissions. 

- Les espèces correspondent aux composés considérés par l’inventaire d’émissions. 
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Ainsi, l’émission d’un composé par une source est déterminée suivant l’équation I.5 : 

𝐸𝑖,𝑠,𝑡 = 𝐴𝑠,𝑡  ×  𝐹𝐸𝑖,𝑠           (Eq I.5) 

Où Ei,s,t est la quantité d’une espèce i émise par la source s pendant un temps t, As,t est l’activité 

de la source s pendant un temps t et FEi,s est le facteur d’émission d’une espèce i par la source 

s. 

L’émission totale d’une espèce i étant la somme des émissions de cette espèce, l’émission 

globale d’un composé i s’obtient finalement suivant l’équation I.6 : 

𝐸𝑖,𝑡 = ∑ 𝐸𝑖,𝑠,𝑡
𝑎=𝑛
𝑎=1       (Eq I.6) 

Où Ei,t est la quantité totale émise d’une espèce i pendant un temps t et a le nombre de sources 

prises en compte.  

Ces inventaires d’émissions ont une place importante dans l’évaluation des émissions et dans 

certains pays des organismes sont spécialisés dans leur établissement. Par exemple, en France 

le Centre Interprofessionnel Technique d’Etude des Polluants Atmosphériques (CITEPA, 

https://www.citepa.org/fr/) est en charge des estimations des émissions nationales de gaz à effet 

de serre et de polluants atmosphériques. Pour ce faire, le CITEPA évalue individuellement les 

contributions des secteurs socio-économiques principaux tels que la distribution d’énergie, le 

résidentiel, le transport routier etc… Ce format est nommé SECTEN pour SECTeurs 

Economiques et éNergie. 

Il existe différentes approches afin d’établir ces inventaires d’émissions, l’approche dite « top-

down » et l’approche dite « bottom-up » présentant chacune des avantages et des inconvénients.  

Approche top-down 

L’approche Top-down consiste à partir des émissions sur un espace large pour obtenir, à l’aide 

de données techniques et/ou socio-économiques, des résultats sur des espaces plus restreints. 

Un exemple d’inventaire d’émissions utilisant l’approche top-down serait un inventaire 

d’émissions sur les NOx prenant pour données de départ les émissions de NOx totales en France 

à partir des résultats du CITEPA pour, à partir de données comme la consommation d’énergie, 

la population, le parc automobile et d’autres, obtenir les émissions de NOx pour chaque région.  

Cette approche offre l’avantage de : 

- Présenter un coût peu élevé ainsi qu’une bonne faisabilité car elle nécessite un nombre 

de données d’entrée moins importante que dans le cas de l’approche bottom-up. 

https://www.citepa.org/fr/
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- Offrir une vision rapide sur les différentes sources du/des polluants ciblés par 

l’inventaire d’émissions. 

En revanche, cette approche a le désavantage de présenter une méthode de distribution 

« grossière » des sous-ensembles car les données statistiques utilisées par cette approche ne 

prennent pas en compte les spécificités de chacun des sous-ensembles établis. De ce fait, plus 

la résolution spatiale voulue est fine par rapport à la résolution de départ, plus l’inventaire 

d’émissions présentera de fortes incertitudes.  

Approche bottom-up 

A l’inverse de l’approche top-down, l’approche bottom-up consiste à déterminer les émissions 

d’un ensemble assez large à partir des données d’activités et/ou de facteurs d’émissions plus 

restreintes. Un exemple d’un inventaire d’émissions utilisant l’approche bottom-up serait un 

inventaire d’émissions partant des données de chaque département sur les émissions de PM2.5 

pour en déterminer les émissions dans chaque région pour finalement en déterminer les 

émissions totales en France. 

Cette approche s’avère bien plus difficile à mettre en place comparée à l’approche top-down et 

son coût s’avère très élevé en raison du nombre très important de données qu’elle nécessite. 

Cependant, du fait de la résolution fine des données d’entrée, le niveau de résolution reste fin 

pour les résultats obtenus sur des espaces plus larges offrant ainsi à l’inventaire une meilleure 

précision. 

L’approche top-down et l’approche bottom-up peuvent être utilisées ensemble afin d’allier une 

bonne faisabilité tout en se concentrant davantage sur certains secteurs importants suivant 

l’inventaire d’émissions voulu. Ceci permet d’obtenir une bonne précision sur ces secteurs. Un 

résumé sur les deux approches est présenté sur la Figure 1-2. 
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Figure 1-2 : Principe des approches top-down et bottom-up pour l’établissement des 

inventaires d’émission (Fontelle, 2005) 

 

2.1.2.2. L’approche sources-récepteur 

 

Les modèles sources-récepteur sont utilisés pour identifier les sources majeures de polluants 

atmosphériques et évaluer leur contribution. Ces modèles s’intéressent principalement au 

comportement des polluants sur le site récepteur (Hopke, 2003), un site récepteur étant un site 

exposé à une multitude de polluants que les modèles sources-récepteur rapprochent de sources 

d’émission. 

Le principe fondamental gouvernant cette approche sources-récepteur est la conservation de la 

masse ce qui implique un bilan de matière identique entre la/les sources et le site récepteur 

(Hopke, 2000). Un nombre important de données issues de n observations de m composés 

chimiques sont nécessaires pour ce modèle. Cette conservation de la matière est ainsi formalisée 

comme suit : 

𝑥𝑖𝑗 = ∑ 𝑓𝑖𝑘  ×  𝑔𝑘𝑗
𝑝
𝑘=1 + 𝑒𝑖𝑗     (Eq I.7) 

Où xij est la concentration de l’espèce j dans l’échantillon i, fik est la contribution de la source k 

pour l’échantillon i, gkj est la fraction massique de l’espèce j par la source k et eij le résidu du 

modèle pour chaque échantillon. 

Il existe, dans la littérature, un grand nombre de modèles sources-récepteur ayant chacun ses 

spécificités. Certains modèles comme l’ACP (Analyse en Composantes Principales) (Blipford, 
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1967) ou le PMF (Positive Matrix Factorization) (Paatero and Tapper, 1994) ne nécessitent 

aucune connaissance à priori sur les sources d’émission. D’autres comme la CMB (Chemical 

Mass Balance) (Friedlander, 1973) nécessitent une bonne connaissance des sources 

d’émissions. Les différents modèles sources-récepteur existants sont présentés sur la Figure 

1-3.  

 

Figure 1-3 : Les différents modèles sources-récepteur en fonction des connaissances des 

sources d’émissions (Viana et al. 2008) 

 

Principe du PMF 

Ce modèle a été proposé en 1994 par Paatero et Tapper et a connu plusieurs améliorations. Dans 

sa toute première version, le PMF n’empêchait pas la négativité des sources et de leur 

contribution. Cet aspect est apparu avec la version 2.0 du PMF (Paatero, 1997). Le ME 

(Multilinear Engine) a été développé en 1999 par Paatero (Paatero, 1999). Aujourd’hui, la 

version du PMF utilisée est la 5.0 et comprend notamment la version améliorée ME-2. 

Le PMF respecte en plus de la conservation de la masse, quatre principes fondamentaux : 

- Une reproduction la plus fidèle possible des observations expérimentales à partir des 

données modélisées 

- Les compositions des sources prédites ne peuvent être négatives (gkj ≥ 0 doit être 

respecté) 

- Les contributions des sources prédites par le modèle ne peuvent être négatives (fik ≥ 0 

doit être respecté) 

- La somme des contributions de chaque source doit être inférieure ou égale à la masse 

totale mesurée. 
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Au contraire du PMF, l’ACP présente la particularité de ne pas respecter la contrainte de non-

négativité des sources et de leurs contributions ce qui peut aboutir à des résultats n’ayant pas 

de sens physique. 

Le PMF a pour données d’entrée une matrice 𝑋(𝑛 × 𝑚) où n est le nombre d’observations et 

m le nombre d’espèces mesurées. Ces données sont, pour certaines, corrélées car elles 

proviennent, par exemple, d’une même source. Ces données peuvent être regroupées en un 

certain nombre de facteurs. La matrice 𝑋(𝑛 × 𝑚) peut être décomposée en deux matrices 

𝐺(𝑛 × 𝑝) et 𝐹(𝑝 × 𝑚) où p est le nombre de facteurs considérés, et une part non expliquée 

𝐸(𝑛 × 𝑚). La matrice X s’écrit alors : 

𝑋 = 𝐹𝐺 + 𝐸                 (Eq I.8) 

Ainsi, la matrice F présentera la contribution des espèces pour chacun des p facteurs, 

correspondant à un profil de source tandis que la matrice G présentera la contribution de ces p 

facteurs pour les m points mesurés. Le PMF va ensuite, par itération, tenter de minimiser la part 

non expliquée à l’aide de la méthode des moindres carrés alternatifs. Ce principe d’itération 

s’effectue en deux temps : 

- La matrice G est fixée et Q(E) est alors minimisé par détermination des éléments de F 

par la méthode des moindres carrés. 

- La matrice F est fixée et Q(E) est alors minimisé par détermination des éléments de G 

par la méthode des moindres carrés. 

Ce processus est répété jusqu’à ce que la valeur de Q(E) obtenue converge vers un minima 

pour les deux cas. Ainsi, la résolution du produit factoriel 𝑋 = 𝐹𝐺 + 𝐸 passe par la 

minimisation de Q(E) avec : 

𝑄(𝐸) =  ∑ ∑ (
𝑒𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗
)2𝑚

𝑗=1
𝑛
𝑖=1      (Eq I.9) 

Où sij correspond à l’incertitude sur la mesure de l’espèce i dans l’échantillon j et eij est le 

résidu. Ce résidu est calculé comme suit : 

𝑒𝑖𝑗 = 𝑥𝑖𝑗 − ∑ 𝑔𝑖𝑘𝑓𝑖𝑗
𝑝
𝑘=1      (Eq I.10) 

Le PMF ne nécessitant aucune connaissance préalable des sources, le nombre optimal de facteur 

est à déterminer et la procédure est décrite dans la partie 5 du chapitre 2. 
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Le PMF est un modèle très largement utilisé dans les études sur les polluants atmosphériques 

et est depuis quelques années utilisé pour les études sur les COV (Baudic et al., 2016; Cholakian 

et al., 2018; Gaimoz et al., 2011; Sauvage et al., 2009, 2010; Arndt et al., 2017; Pey et al., 

2013a, b; Schembari et al., 2014; Bougiatioti et al., 2014; Salameh et al., 2016, 2018; Sánchez 

de la Campa et al., 2018; Vestenius et al., 2021) et sera donc utilisé dans l’évaluation des sources 

de COV détectées à Marseille au cours de la campagne de mesure (chapitre 4). Cependant, de 

par la réactivité de ces composés, des précautions sont nécessaires sur l’hypothèse de 

conservation de la masse dans le cas d’études qui ne sont pas en champ proche. Il est nécessaire 

d’évaluer l’impact de la photochimie sur les masses d’air mesurées. Cet impact est évalué dans 

le chapitre 3. 

2.1.2.3. Détermination des profils d’émission en champ proche 

 

L’objectif de la détermination des profils d’émission en champ proche est de déterminer les 

composés directement émis par une source ou une typologie de sources. Ainsi, des mesures 

et/ou des prélèvements de l’air sont effectués à proximité ce qui i) garantit que le profil 

chimique est spécifique de la source étudiée (et non un mélange de sources) et ii) évite que le 

profil chimique ne soit modifié par une dégradation photochimique de certaines espèces.  

2.2. Transport des COV 

 

Une fois émis dans l’atmosphère, les COV sont, selon leur durée de vie, transportés plus ou 

moins loin de leurs sources. Ce transport se fait suivant la dynamique de l’air aussi bien 

verticalement qu’horizontalement.  

2.2.1. Transport vertical 

 

Le phénomène de transport vertical est engendré par des mouvements de convection des masses 

d’air. La raison de ces mouvements de convection est à la fois mécanique et thermodynamique. 

Cependant, la turbulence mécanique est faible face à la turbulence thermique due à la 

température des masses d’air. Pour expliquer brièvement le phénomène, les rayons du soleil 

traversent l’atmosphère et certains d’entre eux atteignent la surface terrestre pendant la journée. 

Cette énergie atteignant la surface terrestre a pour effet de la réchauffer. Le réchauffement de 

cette surface terrestre a pour conséquence un réchauffement des masses d’air en proximité 

affectant à la baisse leur masse volumique.  
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Ce phénomène a pour effet d’élever la masse d’air en altitude. Durant son gain d’altitude cette 

masse d’air devient de plus en plus froide jusqu’à atteindre une température équivalente ou 

inférieure aux masses d’air au-dessus mais également inférieure à celle des masses d’air en-

dessous. Cette masse d’air va donc retomber et former ainsi un mouvement de convection. La 

partie de la troposphère où se passe cette convection est appelée la couche de mélange. Au-

dessus de cette couche de mélange se trouve la troposphère libre qui est bien plus stable et où 

le transport vertical est bien plus long. 

La hauteur de cette couche de mélange varie avec la température. Ainsi, sa hauteur maximale 

est atteinte le jour tandis que sa hauteur minimale est atteinte la nuit avec une amplitude 

maximale en été quand les températures sont élevées et minimale en hiver quand les 

températures sont faibles. La Figure 1-4 présente l’évolution de la couche limite atmosphérique 

sur une journée. Ceci affecte donc le volume de la couche de mélange, les nuits d’hiver ont des 

couches de mélange très basses et donc un faible volume contenant tous les polluants émis ce 

qui entraine de fortes teneurs en polluants contrairement aux journées d’été où les phénomènes 

de convection importants permettent d’obtenir un grand volume de cette couche de mélange et 

donc des teneurs plus faibles en polluants. En journée cette couche de mélange peut atteindre 1 

à 2 km selon la saison tandis que la nuit elle n’est que de 100 à 300 m en moyenne.  
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Figure 1-4 : évolution de la couche limite atmosphérique sur une journée (Schéma adapté de 

Launiainen, 2011) 

2.2.2. Transport horizontal 

 

Une fois émis dans l’atmosphère, les COV sont influencés par des phénomènes de transports 

horizontaux dus principalement au vent permettant ainsi leur dispersion. Ce vent est affecté par 

la rugosité de la zone surfacique à laquelle il entre en contact mais également par le relief ainsi 

que d’autres paramètres thermodynamiques et topographiques. 

Dans le cas des polluants présents dans la troposphère libre, ceux-ci peuvent être transportés 

relativement loin de leurs sources. En effet, la troposphère libre est plus stable que la couche 

de mélange, la température y est plus faible et le transport y est plus rapide ce qui engendre un 

ralentissement des réactions chimiques s’y produisant tout en accentuant la dispersion des 

composés. Un composé avec une durée de vie suffisamment longue peut ainsi voyager sur 

l’ensemble du globe terrestre grâce aux vents de la troposphère libre. 

Les brises de mer et de terre 

Les brises de mer et de terre sont un cas particulier de transport horizontal des composés 

atmosphériques. Ces dernières ont lieu aux bordures mer/terre des continents et sont expliquées 

par la différence de capacité à transmettre la chaleur de l’eau et de la surface terrestre. En effet, 

le jour le sol se réchauffe plus rapidement que l’eau sous l’effet des rayons du soleil. Ce 

réchauffement accru a pour effet de créer une différence de température entre les masses d’air 
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proches de la surface terrestre de celles proches de la surface maritime. Ces masses d’air 

s’élèvent comme dans le cas des cellules convectives expliquées dans la partie 2.2.1. 

Cependant, cette élévation accrue des masses d’air au niveau de la surface terrestre a pour effet 

de provoquer une différence de pression entre la mer et la terre. Cette différence de pression est 

comblée par le mouvement des masses d’air de la surface maritime vers la surface terrestre. Cet 

air frais venant de la mer est la brise de mer (Figure 1-5). 

La nuit, le phénomène opposé se produit. La surface terrestre se rafraîchit plus rapidement que 

la surface maritime. La même circulation se met ainsi en place entre la terre et la mer mais dans 

le sens opposé des brises de mer, ce sont les brises de terre (Figure 1-5). 

 

Figure 1-5 : principe des brises de mer et des brises de terre 

2.3. Les réactions photochimiques 

 

Les COV subissent de nombreuses réactions chimiques initiées par des radicaux ainsi que 

l’ozone. Il existe deux radicaux majoritaires, OH⚫ qui est l’initiateur principal de la chimie 

atmosphérique pendant la journée (Atkinson, 2000) et NO3
⚫ qui est l’initiateur principal de la 

chimie atmosphérique pendant la nuit (Atkinson and Arey, 2003). Enfin l’ozone, bien que 

moins réactif, a un rôle non négligeable du fait de sa concentration plus élevée. 

2.3.1. Formation des radicaux 

2.3.1.1. Formation du radical OH 

 

Il existe trois voies de formation principales du radical OH. La première, la plus courante, est 

issue de réaction entre O3 et H2O. Sous l’action du rayonnement solaire à des longueurs d’onde 

inférieures à 310 nm (λ ≤ 310 nm) O3 peut se photodissocier de deux façons (Ehhalt, 1994) : 
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𝑂3  
ℎ𝜈
→  𝑂1𝐷 + 𝑂2              (R I.1) 

𝑂3  
ℎ𝜈
→  𝑂3𝑃 + 𝑂2              (R I.2) 

Dans le premier cas OH⚫ pourra être formé : 

𝑂1𝐷 + 𝐻2𝑂 → 2 𝑂𝐻
⚫      (R I.3) 

Dans le cas de la seconde équation, O3 sera reformé : 

𝑂3𝑃 + 𝑂2 +𝑀 → 𝑂3 +𝑀          (R I.4) 

Ainsi, avec une molécule d’O3 on forme deux radicaux OH. 

Une autre voie de formation possible d’OH est la photolyse de l’acide nitreux (HONO) à une 

longueur d’onde λ < 400 nm (Harris et al., 1982) :  

𝐻𝑂𝑁𝑂 
ℎ𝜈
→  𝑂𝐻⚫ + 𝑁𝑂               (R I.5) 

Enfin, il existe une troisième voie de formation d’OH⚫ à partir de la photolyse d’aldéhydes R-

CHO, principalement le formaldéhyde. Les aldéhydes sont des composés qui peuvent être émis 

par plusieurs sources primaires comme le trafic routier mais ces COVO sont également des 

produits d’oxydation de COV. La photolyse des aldéhydes se fait comme suit (Possanzini et al., 

2002) : 

𝑅 − 𝐶𝐻𝑂 
ℎ𝜈
→  𝑅 + 𝐻𝐶𝑂     (R I.6) 

𝐻𝐶𝑂 + 𝑂2 → 𝐶𝑂 + 𝐻𝑂2
⚫

        (R I.7) 

𝐻𝑂2
⚫ + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻⚫ + 𝑁𝑂2           (R I.8) 

Les radicaux OH sont donc issus de nombreuses sources différentes et dépendent, de ce fait, de 

nombreux paramètres. Cette dépendance a pour effet une forte variabilité de la concentration 

en OH⚫ aussi bien temporellement que spatialement.  

Des variations journalières et saisonières avec des concentrations plus importantes en été ont 

été observées (Ehhalt, 1999; Bloss et al., 2005; Stone et al., 2012). Spatialement, des variations 

de la concentration en radicaux OH ont été montrées suivant la latitude avec des concentrations 

plus élevées au niveau de l’équateur (Crutzen and Zimmermann, 1991; Lawrence and Jockel, 

2001). Cependant, une concentration moyenne globale annuelle de 2.106 molec.cm-3 a été 

estimée (Atkinson and Arey, 2003). Cette concentration est similaire à la concentration 
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moyenne déterminée pour des journées d’été sur une latitude comprise entre 40° et 45° (Crutzen 

and Fishman, 1977). 

 

Les trois sources d’OH⚫ ont un point commun : elles sont toutes initiées par une photolyse. De 

ce fait, les concentrations d’OH⚫ sont très faibles la nuit. OH⚫ étant très réactif est très vite 

consommé en réagissant rapidement avec des composés tels que des COV (partie 2.3.3) ou 

NO2. N’étant pas reformé la nuit, sa concentration chute jusqu’au lever du jour. 

2.3.1.2. Formation du radical NO3 

 

La formation du radical NO3 est initiée par la réaction entre NO et O3 (Atkinson and Arey, 

1994): 

𝑁𝑂 + 𝑂3 → 𝑁𝑂2 + 𝑂2     (R I.9) 

𝑁𝑂2 + 𝑂3 → 𝑁𝑂3
⚫ + 𝑂2     (R I.10) 

Cependant, le NO3 se photodissocie rapidement de deux façons différentes : 

𝑁𝑂3
⚫  
ℎ𝜈
→  𝑁𝑂2 + 𝑂

3𝑃              (R I.11) 

𝑁𝑂3
⚫  
ℎ𝜈
→  𝑁𝑂 + 𝑂2               (R I.12) 

En conséquence son temps de vie en journée n’est que de 5 secondes environ (Atkinson and 

Arey, 2003). C’est pourquoi son rôle est négligeable dans la chimie atmosphérique pendant la 

journée. Par contre, la nuit, sans photodissociation, la concentration moyenne du NO3
⚫ peut 

atteindre 20 ppt (Atkinson and Arey, 2003). 

2.3.1.3. Formation de l’O3 

 

La formation de l’O3 est principalement due aux COV. En effet, s’il n’y avait aucune émission 

de COV dans l’atmosphère, le bilan d’O3 serait nul.  

La formation d’O3 dans la troposphère se fait à partir de la photolyse de NO2. Celle-ci 

commence à se produire dès lors que le NO2 est soumis à des longueurs d’onde de 420 nm et 

est totalement efficace pour des longueurs d’onde inférieures ou égales à 380 nm. 

Ainsi, la photolyse du NO2 permet la formation de l’O3 : 
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𝑁𝑂2  
ℎ𝜈
→  𝑁𝑂 + 𝑂3𝑃         (R I.13) 

𝑂3𝑃 + 𝑂2 → 𝑂3        (R I.14) 

O3 peut ensuite réagir avec NO pour reformer du NO2 : 

𝑂3 + 𝑁𝑂 → 𝑁𝑂2 + 𝑂2               (R I.15) 

Ainsi, nous avons un bilan nul en O3. Ce cycle est appelé le cycle de Leighton du nom du 

scientifique l’ayant proposé en 1961. De jour, lorsque la photolyse du NO2 peut s’effectuer, un 

équilibre photo-stationnaire s’établit entre NO et NO2. Cet équilibre photo-stationnaire est 

rompu par la présence de COV (Figure 1-6) (Camredon and Aumont, 2007). 

 

Figure 1-6 : Cycle catalytique de formation de l’O3 (Camredon et Aumont, 2007) 

Ce cycle montre que l’oxydation des COV produit un radical HO2. Ce radical peut remplacer 

O3 pour oxyder NO en NO2 tandis que la photolyse de NO2 continue à former, indirectement, 

de l’O3.  

C’est ainsi que le cycle de Leighton se trouve être perturbé et que le bilan en O3 troposphérique 

n’est plus nul. En bref, plus un COV a de sites actifs oxydables plus il aura un rôle important 

dans la formation et l’accumulation d’O3 troposphérique. 

Ce cycle évolue différemment selon si on est en régime saturé en NOx ou non. En effet, en cas 

de régime saturé en NOx, les deux réactions impliquant une consommation d’OH sont : 

𝑂𝐻⚫ + 𝐶𝑂𝑉 → 𝑅𝑂2            (R I.16) 

𝑂𝐻⚫ + 𝑁𝑂2 → 𝐻𝑁𝑂3              (R I.17) 

Ces deux réactions sont en compétition. Ainsi, le rapport des vitesses α vaudrait : 
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𝛼 = 
𝑘1 [𝐶𝑂𝑉]

𝑘2 [𝑁𝑂2]
      (Eq I.14) 

La formation d’O3 serait donc liée à une augmentation de α ce qui équivaudrait à une réduction 

de la concentration en NO2 et/ou à une augmentation de la concentration en COV. En effet, plus 

α est grand plus la réaction de OH⚫ avec les COV est favorisée par rapport à la réaction d’OH 

avec NO2. Inversement, une diminution de α signifierait une importance accrue de la réaction 

d’OH⚫ avec NO2. Cette réaction étant une réaction de terminaison du cycle (aucun radical n’est 

formé) plus cette réaction est avantagée moins l’O3 est formé. 

Dans le cas d’un régime limité en NOx, l’importance se fait du côté des radicaux peroxyl HO2. 

En effet, les deux réactions impliquant une consommation de HO2
⚫ sont : 

𝐻𝑂2
⚫ + 𝐻𝑂2

⚫ → 𝐻2𝑂2 + 𝑂2    (R I.18) 

𝐻𝑂2
⚫ + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻⚫ + 𝑁𝑂2              (R I.19) 

Ces deux réactions étant en compétition, le rapport des vitesses 𝛼2 vaudrait : 

𝛼2 = 
𝑘3[𝐻𝑂2

⚫]

𝑘4[𝑁𝑂]
     (Eq I.15) 

Ainsi, plus 𝛼2 est grand et plus la réaction de terminaison du cycle est favorisée (formation de 

H2O2) et donc moins d’O3 est produite. Une augmentation de la concentration en HO2 par 

rapport à la concentration en NO serait due à une augmentation de la concentration en COV. 

Ainsi, le rapport 
𝐶𝑂𝑉

𝑁𝑂𝑥
 joue un rôle important aussi bien en régime saturé en NOx qu’en régime 

limité en NOx. En régime saturé en NOx une augmentation de ce rapport aurait pour effet une 

augmentation de la formation d’O3 tandis qu’en régime limité en NOx une augmentation de ce 

rapport aurait pour effet une diminution de la formation d’O3. Ces observations permettent 
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d’établir une isoplèthe de la concentration d’O3 en fonction de ces deux paramètres (Figure 

1-7). 

 

Figure 1-7 : Diagramme isoplèthe de la concentration en O3 en fonction de la concentration 

en NOx et COV (Jin et al., 2018) 

 

2.3.2. Temps de vie des COV dans l’atmosphère 

 

Les composés dans l’atmosphère réagissent différemment face à ces trois radicaux selon leur 

réactivité ainsi que selon la température ambiante, conditionnant ainsi leur temps de vie dans 

l’atmosphère.  

Ce temps de vie est communément noté τ et correspond au temps nécessaire pour que (1 -  
1

𝑒
 ) 

de la quantité du composé ait réagi avec le réactif ce qui correspond à 36,8 % de la quantité 

initiale du composé. Les réactions d’oxydation des COV dans l’atmosphère se font avec un 

COV pour un oxydant et sont donc des réactions d’ordre 2 se caractérisant de la forme suivante : 

[𝐶𝑂𝑉] + [𝑜𝑥𝑦𝑑𝑎𝑛𝑡] → [𝐶𝑂𝑉𝑂]        (R I.20) 

La concentration en COV en résultant au cours du temps est alors la différence entre sa 

production et sa consommation. Soit : 

𝑑(𝐶𝑂𝑉𝑖)

𝑑𝑡
= 𝑃𝑖 − 𝐿𝑖[𝐶𝑂𝑉𝑖]          (Eq I.16) 

Où Pi est le paramètre de production du COVi et Li le paramètre de consommation du COVi. En 

considérant ces deux paramètres comme constants au cours du temps l’évolution de la 

concentration du COVi au cours du temps s’écrit : 
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[𝑋𝑖](𝑡) = ([𝑋𝑖]0 − 
𝑃𝑖

𝐿𝑖
) 𝑒−𝑡𝐿𝑖 + 

𝑃𝑖

𝐿𝑖
    (Eq I.17) 

On peut ainsi tirer de cette équation : 

𝜏𝑖 = 
1

𝐿𝑖
            (Eq I.18) 

Dans le cas de la chimie atmosphérique, la consommation d’un COV se fait par des réactions 

d’oxydation via plusieurs oxydants. Ici, Li est donc la somme des réactions d’oxydation 

consommant le COVi et s’écrit : 

𝜏 =  
1

𝑘𝐶𝑂𝑉,𝑜𝑥 1 ×[𝑜𝑥 1]+ 𝑘𝐶𝑂𝑉,𝑜𝑥 2 ×[𝑜𝑥 2]+⋯+ 𝑘𝐶𝑂𝑉,𝑜𝑥 𝑛 ×[𝑜𝑥 𝑛]
   (Eq I.19) 

Il est ainsi possible de connaître le temps de vie de différents composés selon l’oxydant utilisé 

et sa concentration (Tableau 1-3). Les concentrations utilisées sont de 2.106 molec.cm-3 pour 

OH⚫ correspondant à la concentration moyenne en journée en été pour les régions du globe 

situées à une latitude comprise entre 40° et 45°, 20 ppt soit 4,92.108 molec.cm-3 pour NO3 

(Atkinson and Arey, 2003) qui est la concentration maximale estimée en NO3 et 7,53.1011 

molec.cm-3 pour O3 qui est la moyenne journalière calculée sur Marseille entre octobre 2017 et 

octobre 2018 d’après les données disponibles sur le site d’AtmoSud. Les constantes 

correspondent aux conditions standards de température et de pression (298 K et 1013 hPa). 

La quasi-totalité des espèces présentent dans ce tableau réagissent plus rapidement avec OH⚫ 

qu’avec les autres oxydants. Une exception notable concerne les terpénoïdes (isoprène et α-

pinène dans le cas de ce tableau) qui réagissent plus rapidement avec NO3
⚫ qu’avec OH⚫ 

impliquant donc une déplétion plus rapide de ces composés la nuit.  

Les alcanes ne réagissent pas avec l’O3. Cette observation s’explique par le fait que l’ozonolyse 

s’effectue via l’attaque d’une double liaison par l’O3. Ainsi, dans le cas des alcanes, l’O3 n’a 

aucun point d’attaque pour initier la réaction. 

Enfin, les alcènes sont très réactifs et ont une durée de vie de quelques heures avec OH⚫. Dans 

le cas de mesures éloignées des sources d’émission, il est donc important de prendre en compte 

l’impact de la photochimie sur les mesures. Entre l’émission et la mesure de ces composés 

réactifs il peut y avoir une perte par photochimie de ces composés. 
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Tableau 1-3 : temps de vie de différents COV dans l’atmosphère en fonction de l’oxydant 

   Temps de vie selon l'oxydant 

   OH(a) O3 NO3
(a) 

alcanes 

éthane 48,1 j (g) / 12,9 ans (g) 

propane 10,6 j (e) / 1,8 an (g) 

n-butane 5,4 j (e) / 2,8 ans (g) 

isobutane 5 j (e) / 1,3 an (n) 

2,2-dimethylbutane 5,2 j (e) / / 

isopentane 3,2 j (e) / 301,4 j (m) 

n-undécane 11,3 h (e) / / 

n-dodécane 10,5 h (e) / / 

alcènes 

éthylène 1,4 j (b) 9,7 j (g) 224,6 j (g) 

propène 5,3 h (c) 1,5 j (h) 5 j (g) 

isopropylène 2,7 h (b) 1,4 j (h) 1,7 h (n) 

Isoprène  1,4 h (b) 1,2 j (p) 50 min (n) 

alcynes acétylène 1,3 j (d) 4,2 ans (g) 1,3 an (g) 

aromatiques 

benzène 9 j (b) 600,7 ans (k) 4,3 ans (n) 

toluène 1,9 j (b) 280,7 ans (k) 1,9 an (n) 

éthylbenzène 1,5 j (b) / 82,4 j (n) 

m-xylene 5,7 h (b) 49,7 ans (i) 202,6 j (n) 

p-xylene 9,1 h (b) 105,3 ans (j) 103,8 j (n) 

isopropylbenzène 1,8 j (f) / / 

monoterpènes α-pinène 2,6 h (b) 3,4 h (p) 5,5 min (n) 

Aldéhydes 

Cétones 

formaldéhyde  

(photolyse en 5h) 
1,2 j (g) / / 

acétaldéhyde 8,6 h (b) 7,0 ans (l) 35 j (p) 

acétone 50 j (b) / 4,3 ans (g) 
(a)  : OH et NO3 n’étant effectifs uniquement de jour et de nuit respectivement, pour la colonne de OH et la colonne de 

NO3 une journée correspond à 12h. Pour la colonne d’O3 une journée correspond à 24h. 

(b)  : (Atkinson, 1986) 

(c)  : (Atkinson et al., 1990) 

(d)  : (Atkinson et al., 1992) 

(e)  : (Atkinson, 2003) 

(f)  : (Ohta, 1984) 

(g)  : (Atkinson, 2000) 

(h)  : (Wegener et al., 2007) 

(i)  : (Toby et al., 1985) 

(j)  : (Pate et al., 1976) 

(k)  : (Neeb and Moortgat, 1999) 

(l)  : (Stewart et al., 2013) 

(m)  : (Atkinson et al., 1981) 

(n)  : (Aschmann, 1995) 

(o)  : (Atkinson, 1991) 

(p)  : (Atkinson et al., 1984) 

 



 

 
52 

2.3.3. Réactions dans l’atmosphère des COV 

 

Comme présenté précédemment, il existe trois oxydants majoritaires pouvant réagir avec les 

COV. OH⚫, NO3
⚫ et O3. Chacune de ces réactions ayant ses particularités elles seront toutes 

brièvement expliquées. 

  Réaction avec OH 

Un COV étant attaqué par OH⚫ se verra arracher un hydrogène suivant : 

𝑅 − 𝐶𝐻3 + 𝑂𝐻
⚫ → 𝑅 − 𝐶𝐻2

⚫ + 𝐻2𝑂          (R I.20) 

Ce radical ainsi formé va réagir avec le dioxygène ambiant : 

𝑅 − 𝐶𝐻2
⚫ + 𝑂2 +𝑀 → 𝑅 − 𝐶𝐻2𝑂2

⚫ +𝑀              (R I.21) 

𝑅 − 𝐶𝐻2𝑂2
⚫ + 𝑁𝑂 → 𝑅 − 𝐶𝐻2𝑂

⚫  +  𝑁𝑂2    (R I.22) 

𝑅 − 𝐶𝐻2𝑂
⚫ + 𝑂2 → 𝑅 − 𝐶𝐻𝑂 + 𝐻𝑂2

⚫             (R I.23) 

R-CHO est donc un COVO. Cette chimie a un impact sur le processus de formation de l’O3 

troposphérique (cf partie 2.3.1). 

  Réaction avec NO3 

A l’instar d’OH⚫, NO3
⚫ peut aussi s’attaquer à un COV par arrachement d’un hydrogène 

suivant : 

𝑅 − 𝐶𝐻3 + 𝑁𝑂3
⚫ → 𝑅 − 𝐶𝐻2

⚫ + 𝐻𝑁𝑂3               (R I.24) 

Ce radical ainsi formé va ensuite subir les mêmes réactions que dans le cas d’une réaction avec 

OH. Ses réactions suivantes sont donc les réactions R I.21, R I.22 et R I.23. 

Dans le cas de composés insaturés tels que les alcènes, NO3
⚫ peut réagir différemment. En effet, 

ce dernier peut se lier au composé suivant : 

𝑅1𝐻𝐶 = 𝐶𝐻𝑅2 + 𝑁𝑂3
⚫ → 𝑅1𝐻𝐶

⚫ − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2   (R I.25) 

Ce radical réagit avec le dioxygène ambiant : 

𝑅1𝐻𝐶
⚫ − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2 + 𝑂2 +𝑀 → 𝑅1𝐻𝐶𝑂2

⚫ − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2 +𝑀        (R I.26) 

𝑅1𝐻𝐶𝑂2
⚫ − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2 + 𝑁𝑂 → 𝑅1𝐻𝐶𝑂

⚫ − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2 + 𝑁𝑂2         (R I.27) 

𝑅1𝐻𝐶𝑂
⚫ − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2 + 𝑂2 → 𝑅1𝐶𝑂 − 𝐶𝑂𝑁𝑂2𝐻𝑅2 + 𝐻𝑂2

⚫       (R I.28) 
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  Réaction avec O3 

Dans le cas de l’O3, ce dernier ne réagit qu’avec des composés insaturés qui sont nécessaires à 

l’initiation de sa chimie. Ici, un exemple est donné avec l’éthylène : 

𝐶𝐻2 = 𝐶𝐻2 + 𝑂3 → 𝐶𝐻2(𝑂3) − 𝐶𝐻2
⚫            (R I.29) 

Ce radical va ensuite se décomposer : 

𝐶𝐻2(𝑂3) − 𝐶𝐻2
⚫ → 𝐶𝐻2𝑂2

⚫ + 𝐻𝐶𝐻𝑂           (R I.30) 

Le radical nouvellement formé est ce qu’on appelle un radical de Criegee. Il existe de 

nombreuses voies possibles pour ce nouveau radical. Les deux majoritaires sont : 

(𝐶𝐻2𝑂2
⚫)∗ +𝑀 → 𝐶𝐻2𝑂2

⚫ +𝑀       (R I.31) 

(𝐶𝐻2𝑂2
⚫)∗ → 𝐶𝑂 + 𝐻2𝑂                 (R I.32) 

Dans le premier cas le radical de Criegee devient « stable » tandis que dans le second cas il se 

décompose. 

2.4. Le dépôt 

 

Le dépôt des COV n’est pas très renseigné. Il y a cependant quelques remarques pouvant être 

faîtes. Concernant le dépôt humide, aussi appelé lessivage, il concerne surtout les COVO qui, 

du fait de leur polarité, sont des composés hydrophiles et s’adsorberont facilement sur les 

gouttelettes d’eau. 

Pour le dépôt sec, il concerne principalement les COV ayant une masse molaire importante. 

Ces derniers s’adsorbent plus facilement sur des particules ou des surfaces du fait de leur 

volatilité plus faible. 

2.5. Impact des COV 

 

Une fois dans l’atmosphère les COV ont des impacts directs ou indirects sur la santé et sur le 

climat. 
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2.5.1. Impacts atmosphériques  

 

2.5.1.1. Formation de l’O3 

 

Des détails sur l’impact des COV dans la formation de l’O3 ont été apportés dans la partie 2.3.1. 

Cependant, les différentes familles de COV n’ont pas toutes le même impact sur la formation 

d’O3. Le Tableau 1-4 donne ainsi l’exemple de différents potentiels de formation d’O3 pour 

quelques composés. Ce tableau présente à la fois le Potentiel de Création d’Ozone 

Photochimique (PCOP) ainsi que le Maximum Incremental Reactivity (MIR). 

Le PCOP a été développé par Derwent et son équipe (Derwent et al., 1998) afin de classer de 

façon relative la participation effective des COV à la formation d’O3. Le PCOP indique la 

modification de la production d’O3 suite à une variation quantitative du COV étudié par rapport 

à une situation de référence. La différence de production en O3 est attribuée au COV en question 

et le PCOP est alors le rapport de cette production avec celle du composé de référence considéré 

comme ayant une valeur de 100 : 

𝑃𝐶𝑂𝑃𝑖 = 100 × 
𝐼𝐶𝑂𝑉𝑖

𝐼é𝑡ℎ𝑦𝑙è𝑛𝑒
         (Eq I.20) 

Où 𝐼𝐶𝑂𝑉𝑖 est l’incrément d’O3 dû au 𝐶𝑂𝑉𝑖, 𝐼é𝑡ℎ𝑦𝑙è𝑛𝑒 l’incrément d’O3 dû à l’éthylène et 𝑃𝐶𝑂𝑃𝑖 

le PCOP du 𝐶𝑂𝑉𝑖 

Concernant le MIR, il a été développé par Carter (Carter, 1994) et repose sur un large panel de 

scénarios de pollution afin que les conditions favorables à la formation maximale en O3 par les 

COV soit observée. A l’inverse du PCOP, le MIR n’utilise pas un composé de référence mais 

un mélange de gaz organique réactif (ROG en anglais pour Reactive Organic Gases). La 

méthode MIR consiste à observer l’incrément d’O3 se produisant en ajoutant une petite quantité 

du COV étudié par rapport à la situation de référence avec le ROG. Ainsi, le MIR se calcule 

comme suit : 

𝑀𝐼𝑅 =  
𝑄𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡é 𝑑′𝑂3 𝑓𝑜𝑟𝑚é𝑒

𝑄𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡é 𝑑𝑒 𝐶𝑂𝑉 𝑎𝑗𝑜𝑢𝑡é𝑒
            (Eq I.21) 

Une récente mise à jour des valeurs du MIR a été effectuée pour correspondre davantage aux 

conditions actuelles (année 2010) de la pollution atmosphérique différentes de celles de 

l’époque (année 1988) utilisées initialement (Venecek et al., 2018). 
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Selon le Tableau 1-4 les espèces au plus haut taux de formation d’O3 sont les alcènes, les TEX 

(toluène, ethylbenzène et xylènes), les terpènoïdes et les aldéhydes. Ces espèces sont également 

les espèces les plus réactives que ce soit par voie photochimique que par voie photolytique (cas 

du formaldéhyde). 

Tableau 1-4 : capacité à former de l’O3 de quelques composés 

  Capacité de former de l'O3 

   

PCOP 
(a) 

MIR (b) 

(gmO3/gmVOC) 

alcanes 

éthane 35,9 0,26 

propane 10 0,46 

n-butane 17,4 1,08 

isobutane 28,4 1,17 

2,2-

dimethylbutane 33,6 1,11 

isopentane 22,9 1,36 

n-undécane 36,3 0,55 

n-dodécane 34,7 0,5 

alcènes 

éthène 100 8,76 

propène 111,6 11,37 

isopropylène 64,1 / 

isoprène 107,5 10,28 

alcynes éthyne 8,5 1,23 

aromatiques 

benzène 13,9 0,69 

toluène 51 3,88 

éthylbenzène 54,3 2,93 

m-xylene 95,1 9,52 

p-xylene 83,6 5,69 

isopropylbenzène 39,4 2,43 

monoterpènes a-pinène 65,4 4,38 

Aldéhydes 

Cétones 

formaldéhyde 

(photolyse en 5h) 
47 9,24 

acétaldéhyde 58,9 6,34 

acétone 7 0,35 

 

(a)  : Moyenne Européenne à partir des valeurs de (Derwent et al., 1998; Saunders et al., 2003; Derwent et al., 2007; 

Jenkin et al., 2017). 

(b)  : (Carter, 1994) 
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2.5.1.2. Formation d’AOS 

 

En plus de pouvoir former de l’O3, l’oxydation des COV est connue comme pouvant être une 

source d’AOS (Kroll and Seinfeld, 2008). Cependant, de nombreux facteurs impactent la 

capacité des COV à former des AOS. Par exemple, le potentiel de formation d’AOS d’un COV 

varie suivant si la réaction est initiée par OH, NO3 ou O3. Dans certains cas, les terpènes sont 

émis par des sources aussi bien biogéniques qu’anthropiques et peuvent présenter des 

concentrations plus importantes la nuit que le jour (Panopoulou et al., 2020; Mermet et al., 

2021). Ainsi, ces dernières années de nombreuses études se sont intéressées à la formation 

d’aérosols à partir de terpènes et de NO3 (Berkemeier et al., 2020; Day et al., 2022; Draper et 

al., 2019; DeVault et al., 2022).  

De plus, cette formation d’AOS semble être dépendante de la concentration en NOx comme le 

montrent certaines études (Ng et al., 2007a; Liu et al., 2022). Ainsi, pour les HCNM lourds (C 

>10) le rendement en aérosol semble diminuer avec une augmentation de la quantité de NOx 

dans le cas d’un système limité en NOx alors qu’il semble augmenter avec une augmentation 

de la quantité de NOx dans le cas d’un système saturé en NOx. L’inverse est observé pour des 

composés légers (Camredon et al., 2007; Ng et al., 2007a).  

En résumé, le rendement en aérosol dépend grandement des conditions dans lesquelles se trouve 

la masse d’air. Le Tableau 1-5 regroupe le rendement en AOS de quelques HCNM. L’oxydant 

utilisé pour toutes ces réactions est OH mais son précurseur peut varier. Pour tous les résultats 

résumés dans le tableau les expériences se sont déroulées sous une humidité relative inférieure 

à 10 %. 

Ce rendement est calculé suivant l’équation d’Odum (Odum et al., 1996) :  

𝑌 =  
𝛥𝑀0

𝛥𝐶𝑂𝑉
      (Eq I.22) 

Où ΔM0 est la masse d’aérosol formé (en µg.m-3) et ΔCOV est la masse de COV ayant réagi 

(en µg.m-3). 

Face aux nombreuses variables à prendre en compte et dans un souci d’homogénéisation, le 

potentiel de formation de l’AOS (SOAP en anglais pour Secondary Organic Aerosol Potential) 

a été déterminé pour une centaine de COV à partir d’un COV de référence, le toluène (Derwent 

et al., 2010). 
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Tableau 1-5 : rendement en AOS d’une sélection d’HCNM 

(a)  : (Ng et al., 2007b), la valeur 

présentée est la moyenne de 4 expériences 

pour le toluène et le m-xylène. 

(b)  : (Chan et al., 2010). Moyenne de 4 

expériences pour CH3ONO comme 

précurseur. 

(c)  :  (Lim and Ziemann, 2009) 

(d)  : (Eddingsaas et al., 2012)(moyenne 

de 7 expériences pour H2O2, 3 expériences 

pour HONO et 4 expériences pour CH3ONO). 

 

2.5.2. Impact sanitaire des COV 

 

Certains COV ont un effet néfaste avéré sur la santé. Ainsi, des composés tels que le benzène, 

le formaldéhyde ou encore le 1,3-butadiène ont été classés comme cancérigène avérés pour 

l’homme (groupe 1) par le CIRC (Centre International de Recherche sur le Cancer) et d’autres 

comme l’acétaldéhyde, l’isoprène ou encore l’éthylbenzène sont classés comme probablement 

cancérigènes (groupes 2A et 2B).  

En raison de leur danger, les composés les plus toxiques pour l’homme tel que le benzène sont 

soumis à une réglementation. Dans le cas du benzène, ce dernier est soumis à une concentration 

seuil de 5 µg.m-3 en concentration annuelle en France suivant le décret n°2010-1250 qui 

transpose la directive 2008/50/CE. 

Certains COV tel que le toluène sont classés dans le groupe 3 du CIRC signifiant qu’un manque 

d’information empêche de les classer comme cancérigènes ou non. Cependant, dans le cas du 

toluène et des xylènes, ces composés sont des irritants cutanés et affectent le système nerveux 

central provoquant des troubles de la mémoire, des insomnies voire des troubles de la 

personnalité. 

Les COV ont également un impact sanitaire indirect du fait de leur rôle dans la formation d’O3. 

En effet, l’O3 est connu pour être un gaz agressif irritant provoquant des toux, des 

essoufflements et des migraines.  

De même, les AOS ont également un impact sur la santé en atteignant, dans le cas des plus 

petites particules, les alvéoles pulmonaires et pouvant ainsi pénétrer dans la circulation 

sanguine. Ces derniers sont formés en majorité par les Composés Organiques à Volatilité 

 Rendement AOS Y (en %) 

 Précurseur d'OH 

 H2O2 HONO CH3ONO 

Benzène  36,9 (a) 28,1 (a) / 

Toluène 30,3 (a) 10,7 (a) / 

Isoprène / 4,4 (b) 5,4 (b) 

m-xylène 36,3 (a) 6,4 (a) / 

α-pinène 28,8 (d) 13,2 (d) 22,2 (d) 

n-undécane / / 27 (c) 

n-dodécane / / 35 (c) 
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Intermédiaire (COV-I) (Akherati et al., 2019; Huang et al., 2021) ainsi que par les TEX 

(Derwent et al., 2010). 

2.5.3. Impacts sur le climat  

 

Du fait qu’ils soient des précurseurs de l’O3 et des AOS les COV ont des effets sur le climat en 

raison de l’effet radiatif qu’ont ces polluants secondaires. A l’échelle globale les COV 

biogéniques étant grandement majoritaires (Guenther et al., 1995, 2012; Sindelarova et al., 

2014), ce sont l’impact de ces composés sur le climat ainsi que l’impact du changement 

climatique sur ces composés qui sont majoritairement étudiés. De par leurs réactivités, une 

augmentation des émissions de ces composés impacte fortement les concentrations en O3 et 

AOS (Liu et al., 2019). 

Les émissions de COV entraine une accumulation d’O3 troposphérique qui, en plus d’être un 

gaz à effet de serre, altère les feuilles des plantes et entraine une photosynthèse moins efficace 

(Krupa and Manning, 1988; Collins et al., 2010) et donc une captation du CO2 elle aussi moins 

efficace et finalement un impact positif sur le forçage radiatif. Cet impact positif entraine donc 

un réchauffement global qui lui-même entraine une émission de COV biogénique plus 

importante (Liu et al., 2019). Cependant, une augmentation de la concentration en CO2 

provoque une variation des émissions en COV que ce soit par les concentrations émises par les 

plantes ou les proportions émises des différents types de COV biogéniques. Cette variation des 

émissions en COV ne se traduisant pas toujours par une augmentation (Constable et al., 1999; 

Lathiere et al., 2006). Aussi, le changement climatique va entrainer des changements sur les 

types de plantes présentes dans certaines zones géographiques et donc le profil des émissions 

biogéniques sur ces zones. Globalement, les études s’accordent sur une augmentation de COV 

biogénique dues au changement climatique(Valolahti et al., 2015; Yáñez‐Serrano et al., 2020 

et ses références). Cependant, en prenant en compte des paramètres tels qu’une augmentation 

de CO2 ou un changement dans le type de plantes en plus d’une augmentation de la température, 

les émissions en COV biogéniques augmenteraient moins qu’en ne prenant compte que de la 

température mettant en avant la complexité des émissions de COV biogéniques et de leur impact 

respectif sur le climat (Constable et al., 1999; Yáñez‐Serrano et al., 2020 et ses références). 
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3. Le bassin méditerranéen 

3.1. Présentation du bassin méditerranéen 

3.1.1. Contexte géographique 

 

La mer méditerranée est une mer semi-fermée. Son unique ouverture à un océan est au niveau 

du détroit de Gibraltar ayant une largeur minimale de 14,4 km entre l’Espagne et le Maroc 

limitant l’impact des grands courants d’eau froide de l’océan Atlantique et, de ce fait, les 

marées. Elle s’étend du détroit de Gibraltar à l’ouest aux Dardanelles et au canal de Suez à l’est 

pour une superficie d’environ 2,5.107 km2 et a une profondeur moyenne de 1500 m avec un 

maximum de 5150 m au niveau de la mer Ionienne. 

La mer méditerranée est en réalité séparée en deux bassins par l’Organisation Hydrographique 

Internationale (OHI) délimités comme sur la Figure 1-8. Elle est partagée entre 23 Etats 

riverains s’étendant sur l’Europe, l’Afrique et l’Asie.  

 

Figure 1-8 : La mer méditerranée et ses deux bassins 

 

Cette mer est un axe économique et maritime considéré comme l’un des plus importants au 

monde. Le pourtour du bassin méditerranéen est riche en reliefs qui limitent la circulation 

atmosphérique dans les basses couches de la troposphère. 

 



 

 
60 

3.1.2. Contexte météorologique et climatique 

 

Le climat méditerranéen est caractérisé par des étés chauds et secs provoquant de nombreux 

feux de forêt chaque année dans des pays comme l’Espagne, l’Italie ou la Grèce. Les hivers 

sont, au contraire, humides et doux. Le climat méditerranéen est la compétition de deux climats 

distincts. Dans la partie nord du bassin méditerranéen domine un climat maritime des côtes 

ouest tandis que dans la partie sud du bassin un climat désertique subtropicale y est présent 

(Lionello et al., 2006). De plus, le bassin est exposé à la mousson venant du sud de l’Asie l’été 

et à un fort système anticyclonique venant de Sibérie en hiver (Lionello et al., 2006). Les 

précipitations sont rares mais intenses ce qui entraine des phénomènes de crues et d’inondations 

assez fréquents.  

Cette région est, de par son ensoleillement important tout au long de l’année, soumise à une 

forte photochimie atmosphérique. L’air chaud et sec de l’été couplé aux nombreux reliefs 

rendant difficile la circulation atmosphérique font du bassin une région très exposée à la 

pollution atmosphérique.  

Cette exposition est d’autant plus accrue qu’il existe de nombreuses sources de polluants dans 

cette région. En effet, peuvent être citées : 

➢ Les émissions anthropiques dues à la pression humaine dans les zones peuplées ainsi 

que les activités industrielles (Salameh et al., 2018; Im and Kanakidou, 2012). 

➢ Les émissions biogéniques (Kalogridis et al., 2016; Debevec et al., 2018) ainsi que les 

feux de biomasse d’origine naturelle (Bougiatioti et al., 2014) ou anthropique (Sánchez 

de la Campa et al., 2018). 

➢ Le transport de poussières désertiques du désert du Sahara jusqu’au bassin 

méditerranéen (Renard et al., 2018). Cette source est d’ailleurs la source majoritaire 

d’aérosols en méditerranée hormis en cas de forte pollution anthropique ou de feu de 

forêt (Salvador et al., 2014; Denjean et al., 2016). 

➢ L’émission d’aérosols d’origine marine (Claeys et al., 2017). 

➢ Le transport de polluants à longue durée de vie (Ricaud et al., 2014). 

La pollution du bassin méditerranéen est un sujet bien pris au sérieux de par l’impact sanitaire 

qu’a cette pollution dans une région où la population est dense et continue de croître, mais 

également en raison de la richesse florale dont dispose cette région. En effet, on retrouve sur le 

bassin méditerranéen, soit 1,6 % de la surface du globe, 10 % des espèces végétales dîtes 
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supérieures et même 20 % de la richesse floristique totale (Médail and Quézel, 2003). La 

biodiversité méditerranéenne est l’une des plus sensibles au changement climatique (Newbold 

et al., 2020). Ce bassin est également l’un des « hot spots » du réchauffement climatique.  

3.1.3. Hot spot du réchauffement climatique 

 

Certains modèles comme le modèle PRECIS (Providing Regional Climate for Impact Studies) 

prévoient un réchauffement ainsi qu’une baisse des précipitations plus marqué sur le bassin 

méditerranéen qu’en moyenne dans le monde (Lelieveld et al., 2012, 2014). Certains modèles 

prévoient ainsi une augmentation de 5°C à 7°C des températures estivales d’ici la fin du 21ème 

siècle. Une augmentation de 10°C pourrait même être observée dans certaines villes (Lelieveld 

et al., 2014). Concernant la baisse des précipitations en méditerranée, les modèles s’accordent 

à dire qu’elle est dépendante de l’intensité du réchauffement climatique. Ainsi, dans le cas d’un 

réchauffement climatique limité à 2°C une diminution des précipitations dans le bassin 

méditerranéen de l’ordre de 10 à 15 % serait observée alors que dans le cas extrême d’un 

réchauffement climatique de 4°C elle serait de l’ordre de 30 % (IPCC, 2021) (Figure 1-9).  

 

Figure 1-9 : Variation des précipitations annuelles en fonction de l’intensité du réchauffement 

climatique. Les précipitations annuelles de références sont celles relatives à la période 1850-

1900 (IPCC, 2021) 

Un phénomène en lien avec la diminution des précipitations prédite par les modèles est la 

diminution du ruissellement. Plus de 90 % des modèles retenus par le Groupe d’experts 

Intergouvernementale sur l’Evolution du Climat (GIEC) sont en accord concernant une 

réduction de 20 à 40 % du ruissellement sur tout le bassin méditerranéen (Figure 1-10) (GIEC, 

2007). Une baisse du ruissellement pourrait, au premier abord, ne pas être une mauvaise chose 

puisque cette baisse permettrait de limiter l’érosion des sols. Cependant, cette diminution du 
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ruissellement résulte de l’appauvrissement en eau que pourrait subir cette région et aurait des 

répercussions sur l’économie locale (GIEC, 2007). 

 

Figure 1-10 : Variations du ruissellement d'ici la fin du XXIème siècle selon 12 modèles. Les 

zones hachurées correspondent aux zones où plus de 90 % des modèles sont en accord (GIEC, 

2007) 

En résumé, le bassin méditerranéen est l’une des régions qui sera le plus affectée par le 

réchauffement climatique. Ce changement dans le climat entrainera des étés plus chauds et plus 

secs (Lionello and Scarascia, 2018, 2020). Le climat méditerranéen offre d’ores et déjà des étés 

avec un fort taux d’ensoleillement et la photochimie dans le bassin méditerranéen y est intense 

(Jansa et al., 2017). Il est déjà bien connu que les périodes sèches et ensoleillées favorisent les 

concentrations élevées en aérosols (Pey et al., 2013b; Mallet et al., 2019; Stavroulas et al., 2019) 

dont il a été montré de plus grandes concentrations sur le bassin méditerranéen qu’en Europe 

(Nabat et al., 2020) mais ont également un impact sur les émissions de polluants biogéniques 

également impactées par les émissions de divers polluants anthropiques (Wright et al., 2018). 

De plus, les températures estivales dépassent déjà couramment les 30°C en journée. Si ces 

températures augmentent se pose la question de l’habitabilité du bassin méditerranéen, les 

conditions climatiques ainsi que les concentrations en polluants seront-elles toujours viables 

pour la vie humaine (Mora et al., 2017; Lange, 2019) ? Ainsi, un lien fort existe sur le bassin 

méditerranéen entre la formation photochimique d’O3 et la formation/transformation d’aérosols 

et le réchauffement climatique et une augmentation de l’un entraine une augmentation de l’autre 

et vice-versa (Monks et al., 2009).  
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3.2. Etude en région méditerranéenne : projet ChArMEx 

 

En raison de l’effet important du réchauffement climatique sur le bassin méditerranéen, un 

projet portant sur tout le bassin a été mis en place. Ce projet, ChArMEx (Chemistry Aerosol 

Mediterranean Experiment), a pour but d’évaluer l’environnement atmosphérique actuel et 

futur de tout le pourtour du bassin méditerranéen.  

Le projet ChArMEx vise à améliorer nos connaissances concernant l’état actuel de 

l’environnement atmosphérique méditerranéen au travers de plusieurs questionnements 

(ChArMEx) : 

➢ Quel est le bilan régional en O3 troposphérique ? 

➢ Quel est le bilan régional en composés secondaires aussi bien gazeux que particulaires, 

organiques et inorganiques ? 

➢ Quelle est la quantité d’éléments clefs se solubilisant pouvant limiter ou contaminer la 

chaine trophique marine ? 

➢ Quelles sont les contributions respectives des sources naturelles et anthropiques pour 

les espèces d’intérêt sur les précédentes questions ?  

Ce projet vise à répondre à quatre autres questions concernant l’impact de cette pollution 

atmosphérique : 

➢ Quels sont les impacts du forçage radiatif des espèces particulaires et gazeuses ? 

➢ Quel est l’impact sur la qualité de l’air particulaire et gazeux du transport à longue 

distance et des échanges verticaux en méditerranée ? 

➢  Quel est l’impact sur la bio-géochimie marine du dépôt atmosphérique et des 

perturbations des radiations solaires de surface ? 

➢ Quels sont les impacts de la qualité de l’air actuelle et future sur la santé humaine ? 

Afin de répondre à ces nombreuses questions, plusieurs études ont été faîtes sur tout le pourtour 

du bassin dans des zones à forte activité anthropique ainsi que dans des zones à forte activité 

biogénique. Le Tableau 1-6 énumère quelques-unes de ces études ainsi que quelques études 

complémentaires au projet ChArMEx.  

 

 

http://charmex.lsce.ipsl.fr/index.php/what-is-charmex-mainmenu-35.html
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Tableau 1-6 : Quelques études sur le bassin méditerranéen 

 Etudes liées au projet ChArMEx 

Type de 

résultats 

Equipe et année Composés visés Lieu d’étude 

Mesures (Arndt et al., 2017) Aérosols Corse 

Modélisation (Cholakian et al., 2018) Aérosols Corse et Mallorque 

Modélisation (Chrit et al., 2018) Sources d’aérosols Bassin ouest 

Mesures (Claeys et al., 2017) Aérosols marins Corse 

Mesures (Debevec et al., 2018) COV biogéniques Chypre 

Mesures (Debevec et al., 2021) COV Bassin méditerranéen 

et Europe 

Mesures (Denjean et al., 2016) Poussière minérale Bassin ouest 

Mesures (Michoud et al., 2017) Carbone organique Corse 

Mesures (Renard et al., 2018) Poussières désertiques Bassin ouest 

Modélisation (Ricaud et al., 2014) Transport longue-distance Bassin méditerranéen 

Mesures (Salameh et al., 2015) NMHC Beyrouth, Liban 

Mesures (Salameh et al., 2016) NMHC Beyrouth, Liban 

Mesures (Salameh et al., 2017) NMHC Beyrouth, Liban 

Mesures (Panopoulou et al., 2018) NMHC Athènes, Grèce 

Mesures (Thera et al., 2019) COV Istanbul, Turquie 

 Etudes complémentaires au projet ChArMEx 

Type de 

résultats 

Equipe et année Composés visés Lieu d’étude 

Mesures (Minguillón et al., 2015) Aérosols Barcelone 

Mesures (Salameh et al., 2018) PM2.5 Marseille 

Mesures (Salvador et al., 2014) Poussières Africaines Bassin ouest 

Mesures (Schembari et al., 2014) PM10 Bassin ouest 

 

3.3. Présentation de Marseille 

 

Marseille, située au sud-est de la France et donc sur le bassin méditerranéen, surnommée la 

ville aux milles villages, est une des plus importantes agglomérations françaises (Figure 1-11). 

Le recensement de 2015 faisait état de 861 635 habitants ce qui en fait la deuxième plus grande 

commune de France derrière Paris tandis que son agglomération comprenait 1 752 398 

habitants soit la troisième plus grande agglomération derrière les agglomérations Parisiennes et 

Lyonnaises.  

Marseille dispose d’un important port. Ce dernier s’étend sur près de 70 km et est d’une très 

grande importance aussi bien pour l’économie régionale que pour l’économie nationale (Figure 

1-11). En 2016, en ce qui concerne les marchandises transportées, ce port était le premier port 
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Français, le 6ème port Européen et le 52ème port mondial avec un total de 80 627 tonnes de 

marchandises traitées selon l’AAPA (American Association of Port Authorities, AAPA, 2016). 

Au nord-ouest de Marseille, sur le pourtour de l’étang de Berre, se situe une très grande zone 

industrielle (Figure 1-11). Cette dernière est parmi les plus importantes d’Europe. Les activités 

prédominantes de cette zone industrielle sont la métallurgie et la raffinerie de pétrole. 

Marseille étant soumis au climat méditerranéen, l’air y est très propice à la photochimie et donc 

à la pollution atmosphérique en raison du fort taux d’ensoleillement annuel. Ainsi, lors de 

l’épisode de forte canicule qu’a connu la France durant l’été 2003, c’est à quelques kilomètres 

de Marseille qu’a été enregistré le record de concentration en O3 en France. En effet, un niveau 

de 417 µg.m-3 a été relevé sachant que le niveau du seuil d’information est de 180 µg.m-3 pour 

ce polluant (INERIS).  

 

Figure 1-11 : Marseille et ses alentours 

La pollution à l’O3 et aux AOS est un problème majeur à Marseille et est toujours d’actualité 

(Chazeau et al., 2021). En plus de leur impact connu sur le climat, l’impact de ces polluants sur 

la santé a été démontré à Marseille (Pascal et al., 2008; Khaniabadi and Sicard, 2021; 

Magazzino et al., 2020). Dans cette région où la diversité des sources en COV est importante 

et où l’activité photochimique est intense, il est crucial d’avoir un haut niveau de connaissances 

https://www.aapa-ports.org/unifying/content.aspx?ItemNumber=21048
https://www.prevair.org/en/episode-o3.php
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sur les concentrations en COV, leurs sources ainsi que leurs variations journalières et 

saisonières.  

De plus, améliorer nos connaissances sur les COV à Marseille permettrait d’évaluer les 

inventaires d’émissions locaux et proposer des voies d’amélioration permettant ainsi aux 

modèles de chimie-transport (CTM) de mieux déterminer et anticiper les épisodes de pollution. 

3.3.1. Les émissions de polluants à Marseille selon l’inventaire d’émissions local 

 

AtmoSud, l’Agence Agréée de Surveillance de la Qualité de l’Air (AASQA) surveillant l’air 

de Marseille et de la région Provence-Alpes Côtes d’Azur (PACA) dispose depuis quelques 

années d’un inventaire d’émissions aux échelles communale et régionale sur une plage 

temporelle annuelle. Les résultats de cet inventaire sont rassemblés et libres d’accès sur le site 

Consultation d’Inventaires Géolocalisés Air cLimat Energie (CIGALE). Grace aux données de 

cet inventaire, il est possible de comparer la situation de Marseille avec celle de la région. Ainsi, 

le Tableau 1-7 montre la différence d’émissions annuelles en 2019 par rapport à 2012 pour les 

NOx, le CO, les COV, les PM2.5 et le SO2 à l’échelle de la commune de Marseille et à l’échelle 

de la région PACA. On remarque que si pour des polluants tels que les NOx ou les PM2.5 

l’évolution des concentrations sur 7 ans est similaire entre Marseille et la région, les émissions 

en SO2 sont restées stables à Marseille alors qu’elles ont diminué de moitié dans la région 

PACA. Cette observation signifie donc qu’un émetteur a un impact non négligeable sur les 

émissions en SO2 à Marseille. Les principaux émetteurs de SO2 sont certaines industries et le 

trafic maritime. Marseille disposant d’un port parmi les plus importants du bassin 

méditerranéen, cette différence observée sur l’évolution des émissions en SO2 entre la région 

PACA et la ville de Marseille s’explique très certainement par les émissions liées au trafic 

maritime à Marseille. Chazeau et al., 2021 met en avant l’impact des émissions maritimes sur 

les concentrations mesurées en SO2. 

En ce qui concerne les COV, ces derniers ont connu une diminution relative plus importante à 

Marseille que dans le reste de la région. En 2019, les émissions totales en COV ont été estimées 

à 4,7 kT à Marseille par l’inventaire d’émission contre 155 kT pour la région PACA signifiant 

que 3% des émissions en COV ayant lieu à la région PACA se produisent à Marseille. 

Cependant, en s’intéressant aux émissions d’origine anthropiques cette contribution monte à 10 

% mettant en exergue la pression anthropique s’exerçant sur Marseille. En ce qui concerne la 

baisse des émissions en COV observables de façon plus nette à Marseille depuis 2012 selon le 

Tableau 1-7 par rapport à la région PACA, cette différence s’explique par la différence sur les 

https://cigale.atmosud.org/index.php
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secteurs d’émission principaux entre Marseille et la région PACA principalement sur les 

émissions biogéniques (Figure 1-12). L’inventaire d’AtmoSud s’intéresse aux émissions 

anthropiques des polluants. Cependant, les émissions biogéniques sont également disponibles 

dans cet inventaire et sont les principaux drivers du facteur nommé « émetteurs non inclus ». 

Si ce facteur ne représente que 10 % des émissions à Marseille, il représente le ¾ des émissions 

en région PACA. Les émissions en COV à Marseille sont donc davantage gouvernées par les 

émissions anthropiques qui connaissent une baisse continue depuis deux décennies (Waked et 

al., 2016). Cette observation explique la baisse des émissions en COV plus importante à 

Marseille qu’en région PACA. 

Tableau 1-7 : Evolution des émissions de divers polluants entre 2012 et 2019 à Marseille et en 

région PACA. Les émissions sont données en Gg (ou kT) et les differences relatives (en rouge) 

en %. 

 NOx COV CO PM2.5 SO2 

 2012 2019 2012 2019 2012 2019 2012 2019 2012 2019 

 6,70 5,68 5,43 4,72 14,52 12,60 0,73 0,58 0,65 0,66 

Marseille -15,2 % -13,1 % -13,2 % -20,0 % 1,7 % 

 90,95 74,62 164,36 155,82 231,02 171,25 13,35 10,82 32,48 14,87 

PACA -17,9 % -5,2 % -25,9 % -19,0 % -54,2 % 
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Figure 1-12 : contribution des sources d'émission en COV (a) à Marseille et (b) en région 

PACA sur l’année 2019. 

L’European Monitoring and Evaluation Program (EMEP) est l’inventaire d’émissions servant 

de base pour la mise en place de régulations sur l’espace Européen. Cet inventaire regroupe les 

données d’inventaires transmises par les pays Européens au sein du Center for Emission 

Inventories and Projections (CEIP). Les données sur cet inventaire disponibles et utilisées dans 

le cadre de ces travaux de thèse vont de 1990 à 2019 à l’échelle de la France et de 1990 à 2017 

à l’échelle locale à Marseille. Ainsi, la Figure 1-13 compare l’évolution entre 1990 et 2017 des 

émissions en COV à l’échelle de la France et de Marseille. On remarque ainsi une décroissance 

légèrement plus pentue à Marseille qu’en France. Cette observation concorde avec celle du 

Tableau 1-7 et s’explique par la forte pression anthropique s’appliquant à la ville. En effet, 

Marseille étant une ville aux activités anthropiques importantes et variées il existe de 

nombreuses sources anthropiques émettrices de COV à Marseille en comparaison à des zones 

rurales et une réduction des émissions en COV de ces sources est ainsi plus visible en zone 

urbaine que rurale. La France comprenant des zones urbaines et rurales, la diminution en 

émissions de COV est de ce fait moins marquée que dans la ville de Marseille.  

(a) (b) 
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Figure 1-13 : Emissions annuelles en COV en France (en rouge) et à Marseille (en bleu) entre 

1990 et 2017. Les résultats sont donnés en kT 

3.3.2. Les projets effectués à Marseille 

 

3.3.2.1. Les projets APHEIS et Aphekom 

 

Le projet APHEIS (Air Pollution and Health: a European Information System) a été lancé en 

1999 par la Direction Générale de Santé et Protection des Consommateurs de la Commission 

Européenne et par les institutions participantes au programme dans chaque ville. Il a été 

coordonné à la fois par l’InVS (Institut de Veille Sanitaire) et par l’Agencia de Salut Pùblica 

de Barcelona (ASPB). L’objectif de ce projet était d’évaluer l’impact des particules sur la santé 

sur 26 villes Européennes dont 9 Française parmi lesquels Paris et Marseille.  

Ainsi, selon cette étude, à Marseille la limitation à 20 μg.m-3 en PM10 permettrait d’éviter 30 

morts par an pour 100 000 habitants et la limitation à 14,5 μg.m-3 en PM2.5 permettrait d’éviter 

20 morts par an pour 100 000 habitants. Il a également été déterminé qu’en limitant à 14,5 μg.m-

3 la concentration en PM2.5 en 2000 aurait permis d’éviter la perte d’un total de 10 années de 

vie pour 100 000 habitants ayant 30 ans ou plus (Pascal, 2004). 

Le projet Aphekom (Improving Knowledge and Communication for Decision Making on Air 

Pollution and Health in Europe) est un projet plus récent faisant suite au projet APHEIS. Ce 

projet a été coordonné par l’InVS et par l’université d’Umeå en Suède à partir de 2008. Ce 

projet portait sur l’étude de l’impact sanitaire des PM10, PM2.5 et de l’O3 ainsi que sur l’impact 
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économique que ces polluants ont dans l’UE. Des études ont ainsi été effectuées dans 25 villes 

partout en Europe (Figure 1-14) (Aphekom).  

 

Figure 1-14 : Liste des villes d'études et des comités scientifiques (Aphekom.org) 

Concernant Marseille, selon cette étude, diminuer à 20 μg.m-3 la moyenne annuelle en PM10 

permettrait d’éviter 5 morts par an pour 100 000 habitants tandis que diminuer à 10 μg.m-3 la 

moyenne annuelle en PM2.5 permettrait d’éviter 67 morts par an pour 100 000 habitants. 

Concernant l’O3, une réduction de la moyenne sur 8h à 100 µg.m-3 permettrait d’éviter 1 décès 

par an pour 100.000 habitants (Pascal et al., 2008). 

D’un point de vue économique, cette étude a montré que sur le court terme, la réduction de la 

concentration maximale annuelle en PM10 à 20 µg.m-3 permettrait d’économiser un peu plus de 

4 millions d’euros tandis que la réduction de la concentration maximale sur 8 heures en O3 à 

100 µg.m-3 permettrait d’économiser plus d’un million d’euros. Sur le long terme, la réduction 

de la concentration maximale annuelle en PM2.5 à 10 µg.m-3 permettrait d’économiser plus de 

660 millions d’euros (Pascal et al., 2008). 

Selon une récente étude, entre 2010 et 2019 1433 morts et 1868 hospitalisations à Marseille 

sont imputées aux concentrations en PM2.5 dans la ville (Khaniabadi and Sicard, 2021). 

http://aphekom.org/c/document_library/get_file?uuid=3f436766-812c-4658-a901-ca52ee5d8e35&groupId=10347


 

 
71 

Du fait de l’impact sanitaire avéré des polluants à Marseille, il paraît nécessaire de mieux 

comprendre l’origine des polluants. Plusieurs campagnes ont été faîtes en ce sens mais une 

seule s’intéresse aux COV et date de 2001. 

3.3.2.2. Les projets APICE et ESCOMPTE 

 

Les projets APICE et ESCOMPTE sont deux projets visant à améliorer nos connaissances sur 

la pollution atmosphérique de Marseille ainsi que les différentes sources de polluants 

impliquées. APICE ciblait tout particulièrement les aérosols tandis qu’ESCOMPTE 

s’intéressait aux COV. 

Le projet APICE (Common Mediterranean strategy and local practical Actions for the 

mitigation of Port, Industries and Cities Emissions) est un projet financé par le programme 

européen de coopération territoriale, le MED. Il a été porté sur cinq villes portuaires du nord de 

la méditerranée dont Marseille. L’objectif était, à l’aide de campagnes de mesures et de 

simulations numériques, de mettre en évidence la contribution de plusieurs sources à la 

pollution atmosphérique.  

Cette étude a permis d’observer quelles sont les trois sources de pollution les plus importantes 

à Marseille. Ainsi, en 2009 les PM10 étaient à 35 % d’origine industrielle, 29 % d’origine 

routière et 13 % d’origine domestique. 

En hiver 2011, une campagne d’inter-comparaison a été effectuée au cours de laquelle une 

caractérisation chimique complète de l’aérosol a été faîte afin d’utiliser ces résultats dans la 

détermination des sources à l’aide de la méthode CMB. Les résultats semblent montrer une 

implication faible de la source industrie/maritime avec une participation de moins de 5 % 

(Synthèse du projet APICE – Marseille). Une campagne de mesure d’un an entre juillet 2011 

et juillet 2012 a ensuite été menée sur un site urbain et un site dans le port de Marseille. Là 

encore, peu des PM2.5 mesurés sur le site urbain sont directement issues du trafic maritime.  

Le projet APICE met en avant que, si aucune mesure n’est mise en place, les concentrations en 

polluants dues aux navires sont vouées à augmenter dans le futur à Marseille.  

Le projet ESCOMPTE (Expérience sur Site pour COntraindre les Modèles de Pollution 

atmosphérique et de Transport d’Emissions) a permis une campagne de mesure intensive en été 

2001 dans la région marseillaise. Cette campagne de mesure intensive portait sur des paramètres 

chimiques comme la concentration de différents COV dans l’air ainsi que des paramètres 

physiques comme l’effet de la brise de mer (Drobinski et al., 2007) afin d’améliorer les modèles 
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de chimie-transport. Cet objectif avait pour cause la sous-estimation des COV par les modèles 

(Cros et al., 2004). Au total, 77 COV ont été mesurés lors de cette campagne (Coll et al., 2010) 

et des différences entre les valeurs mesurées et les modèles ont été observées pour les alcanes 

notamment. Les modèles favorisent la présence d’alcanes légers par rapport aux alcanes lourds 

contrairement aux valeurs mesurées (Figure 1-15) (Coll et al., 2010).  

 

Figure 1-15 : Comparaison des rapports massiques des différents HCNM mesurés et modélisés 

à Marseille (Coll et al. 2010) 

Grâce à ce projet, une estimation du potentiel de formation en O3 a été effectuée toujours en 

comparaison entre les données mesurées et celles modélisées. Ainsi, des différences 

remarquables ont été observées entre les données mesurées et celles modélisées pour des 

composés tels que l’isobutène, les m,p-xylènes ou encore la famille des triméthylbenzènes 

(Figure 1-16) (Coll et al., 2010). Ces résultats montrent que des progrès restent à faire sur nos 

connaissances sur les émissions en COV effectuées dans la région.  

 

Figure 1-16 : comparaison des potentiels de formation d'O3 de différents HCNM selon les 

données mesurées et les données modélisées (Coll et al. 2010) 
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4. Conclusion 
 

Les COV sont des composés de nature chimique variée et sont d’importants précurseurs de 

polluants secondaires étant des initiateurs de la photochimie atmosphérique. Ces composés sont 

émis par une multitude de sources et présentent des variabilités aussi bien temporelles 

caractérisées par les variations saisonnières et journalières des sources d’émissions ainsi que de 

l’intensité de la photochimie que spatiales caractérisées par la topographie du terrain et la 

présence ou non de certaines sources de ces COV.  

Afin de mieux comprendre ces composés et leur impact sur le climat et la santé dans une région 

précise il est nécessaire d’en faire des mesures sur le terrain qui soient caractéristiques de la 

pollution à l’échelle locale. Pour ce faire, il est important de ne pas se situer à proximité d’une 

source d’émission afin de ne pas la surévaluer par rapport aux diverses autres sources de COV. 

C’est pourquoi les mesures en station de fond sont privilégiées lors de l’étude de la pollution 

globale en COV d’une région. Ceci implique que, les COV n’étant pas mesurés à la source, des 

phénomènes physico-chimiques sont à considérer. Certains composés peu réactifs comme les 

alcanes légers sont peu impactés par la photochimie tandis que d’autres très réactifs comme les 

alcènes n’ont une durée de vie que de quelques heures voire minutes pour les plus réactifs. A 

cela doit s’ajouter les transports horizontaux et verticaux de ces composés par différents 

phénomènes météorologiques tels que la hauteur de la couche limite ou les phénomènes de 

brise. Tout cela tend à complexifier l’étude des COV.  

L’étude des COV n’en reste pas moins cruciale cependant dans une région comme le bassin 

méditerranéen considérée comme un hot spot du réchauffement climatique. Cette région au 

climat favorable à la photochimie est vouée dans les années à venir à voir sa température 

augmenter et ses précipitations diminuer ce qui favorisera davantage la photochimie et donc la 

production de polluants secondaires qui sont déjà un problème majeur dans la région et dont 

l’impact sur la santé a été démontré. C’est face à ce constat que le projet ChArMEx a vu le jour 

et a permis l’étude des COV en sites urbains et ruraux sur les parties est et ouest du bassin 

méditerranéen. Cependant, un manque d’étude sur des sites urbains du bassin ouest était 

toujours présent. Par exemple, à Marseille qui est une métropole française importante du bassin 

méditerranéen il n’y a pas eu d’étude sur les COV en site urbain de fond depuis la campagne 

ESCOMPTE s’étant déroulée durant l’été 2001.  
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Ainsi, le travail de cette thèse est d’apporter de meilleures connaissances sur l’origine des COV 

et leurs impacts climatiques à Marseille en amenant des éléments de réponses à plusieurs 

questions : 

- Quelles sont les variabilités journalières et saisonnières de ces composés à Marseille ? 

- Quelles en sont leurs sources principales ? 

- Qu’en est-il des inventaires d’émissions sur cette ville ? Ces inventaires étant 

indispensables à la modélisation de l’évolution des concentrations en polluants 

secondaires, avec quel niveau d’exactitude caractérisent-ils les sources d’émission des 

COV ? 

Pour répondre, une campagne de mesure de 18 mois a été effectuée sur un site urbain de fond 

permettant la mesure en ligne horaire et en continu de 70 HCNM ayant de 2 à 16 atomes de 

carbone. Le chapitre 2 présente la stratégie expérimentale mise en place tandis que les chapitres 

suivants présentent les résultats de ces travaux de thèse. 
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Chapitre 2 : Matériels et méthodes
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La mesure des COV est complexe en raison de la diversité des familles chimiques qu’ils 

comportent ainsi que de leurs faibles concentrations dans l’atmosphère. C’est pourquoi 

plusieurs instruments ont été déployés sur le site de mesure afin de mesurer une large gamme 

de ces composés, les HCNM. Dans ce chapitre, une présentation du site de mesure, des 

instruments installés ainsi que de leurs performances analytiques est effectuée, suivie du 

contrôle qualité des mesures tout au long de la campagne de mesure. L’un des outils statistiques, 

le PMF, qui est appliqué sur les données collectées pour identifier les sources de HCNM et 

leurs contributions aux concentrations mesurées lors du chapitre 4, est également décrit.   

1. Site de mesure et instruments 

1.1. Description du site de mesure 

 

Le site de mesure se situe à Marseille Longchamp qui est classifiée comme étant une station de 

fond urbain (Haddad et al., 2011; Salameh et al., 2018; Chazeau et al., 2021) et est gérée par 

l’Agence Agréée de Surveillance de la Qualité de l’Air (AASQA) du sud-est de la France, 

AtmoSud. Il est situé en plein cœur de la ville à proximité du parc Longchamp et est à une 

centaine de mètres de certains axes routiers de la ville. Le port de Marseille est à environ 3 km 

à l’ouest, nord-ouest du site de mesure (Figure 2-1). Les masses d’air arrivant au site de mesure 

sont chargées par des émissions de nombreuses sources aussi bien proches, comme les sources 

biogéniques provenant du parc Longchamp, le trafic routier, le chauffage domestique, que plus 

lointaines comme les différentes industries du port ouest de Marseille, de l’étang de Berre et 

l’aéroport situés entre 15 et 30 km à l’ouest, nord-ouest de la station. Cette large variété de 

sources impactant la station de mesure ne s’explique pas uniquement par sa localisation au 

centre de la ville mais également par le régime complexe de vents auxquels la ville de Marseille 

est soumise. En effet, ce site de mesure est affecté par les brises de mer et de terre ainsi que par 

un vent régional, le mistral. Depuis 1995, ce site est le site de référence de la surveillance de la 

qualité de l’air du réseau AtmoSud. Cette station de mesure présente l’avantage de mesurer en 

routine, une large variété de polluants dont les détails sont présentés sur le Tableau 2-1. 
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Tableau 2-1 : Liste des composés mesurés à la station de Marseille Longchamp et des 

instruments en fonctionnement 

Composés Instruments Principe de mesure 
Résolution 

temporelle 

CO2, CH4 Picarro G2301 
Spectroscopie à cavité 

optique (CRDS) 
15 min 

O3 

Envitec 

400E/Ecotech 

Serinus 10 

Spectroscopie UV 15 min 

NO, NO2, NOx Ecotech Serinus 40 Chimiluminescence 15 min 

SO2 Envicontrol 100E Fluorescence UV 15 min 

PM10, PM2.5, PM1 
Granulomètre 

optique Fidas 200 
Détection optique 15 min 

Black Carbon 
Aethalomètre AE 

33-7 

Mesure de la lumière 

absorbée à différentes 

longueurs d’onde 

15 min 

BTEX Tubes passifs 
Thermodésorption et mesure 

par chromatographie gazeuse 
1 semaine 

Caractérisation 

chimique des particules 

ACSM (Aerosol 

Chemical Speciation 

Monitor) 

Spectrométrie de masse  15 min 

Métaux lourds dans les 

particules 

Analyseur 

automatique de 

métaux dans les 

particules Xact 625i 

Fluorescence X 2 heures 

 

Figure 2-1 : Présentation du site de mesure et des zones d’émission de COV environnantes 
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1.2. Conditions météorologiques 

 

Le Tableau 2-2 présente les données statistiques des paramètres météorologiques, valeurs 

minimales, maximales et la moyenne de la température ainsi que de la vitesse du vent observées 

à la station pour chaque saison au cours de la campagne de mesure. Les températures et vitesses 

du vent observées sur les saisons communes, printemps et été en 2019 et 2020, montrent une 

situation similaire entre les deux saisons. Une température moyenne légèrement plus faible et 

une vitesse de vent légèrement plus élevée sont observées au printemps 2019 en comparaison 

avec le printemps 2020. Une explication possible est la présence plus importante du mistral au 

printemps 2019 qu’au printemps 2020. Le mistral est, comme expliqué dans le chapitre 1, un 

vent particulier de la région, frais et sec, soufflant à de plus fortes intensités que les brises. Cette 

information est importante à considérer lors de la comparaison des concentrations en polluants 

mesurées sur une saison entre les deux années. Les vitesses de vents mesurées à Longchamp 

sont plus faibles que celles mesurées dans d’autres stations à Marseille. A titre d’exemple, à la 

station Verneuil qui est située entre le port de Marseille et la station Marseille Longchamp les 

vitesses de vent connaissent un minima de 1,40 m.s-1 en été 2019 et un maxima de 2,12 m.s-1 

en printemps 2019. Une cause possible de cette différence est la présence des arbres du parc 

Longchamp à proximité de la station qui la protègent légèrement du vent. 

Concernant les précipitations, ces dernières étaient au total de 668 mm sur l’ensemble de la 

campagne de mesure. Les mois les plus pluvieux furent octobre et novembre 2019 avec des 

précipitations totales de 143 et 136 mm respectivement. Le mois d’avril 2019 fut 

particulièrement pluvieux atteignant les 100 mm de précipitations alors que le mois de mars 

2019 n’en enregistre aucune. Cette observation concorde avec des billets informatifs sur cette 

période qui reportent une période sans précipitations record en période non estivale avant de 

rencontrer un mois d’avril plus pluvieux que la moyenne (billet informatif avril 2019). 

Tableau 2-2 : Température et vitesse du vent minimales, maximales et moyennes avec les écart-

types associés pour chaque saison de la campagne de mesure à partir des moyennes horaires 

 Température (en °C) Vitesse vent (en m/s) 

 
Printemps 

2019 
Eté 2019 

Automne 

2019 

Hiver 

2019 

Printemps 

2020 

Eté 2020 Printemps 

2019 
Eté 2019 

Automne 

2019 

Hiver 

2019 

Printemps 

2020 

Eté 2020 

Minimum 7,9 18,9 5,3 5,4 3,8 18,3 0,5 0,5 0,5 0,5 0,5 0,5 

Maximum 24,3 34,6 302 19,7 25,6 31,8 4,4 2,9 4,1 4,1 4,5 3,3 

Moyenne 
14,4  

(± 3,4) 

24,4 

(± 3,7) 

17,3 

(±4,9) 

11,6 

(± 2,7) 

15,5 

(± 4,0) 

23,4 

(± 3,4) 

1,2 

(± 0,6) 

0,9 

(± 0,4) 

1,0 

(± 0,5) 

1,2 

(± 0,6) 

1,0 

(± 0,5) 

1,0 

(± 0,4) 

 

Les vents dominants à Marseille suivent une saisonnalité contrastée. La Figure 2-2 présente la 

direction des vents mesurée suivant la saison. En printemps et hiver, un vent fort provenant du 

https://france3-regions.francetvinfo.fr/provence-alpes-cote-d-azur/var/frejus-et-saint-raphael/meteo-capricieuse-vent-pluie-orages-grele-cote-azur-1649786.html
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nord-ouest est observé, il s’agit du mistral présenté précédemment. Ce vent est observé toute 

l’année mais avec une prévalence plus importante durant les périodes froides. Un vent de même 

intensité est observé depuis le sud-est. Il s’agit d’un vent marin provenant de la mer 

méditerranée. Enfin, pour toutes les saisons des vents d’ouest, sud-ouest et est, nord-est sont 

observés. Ils correspondent aux brises de mer pour les vents d’ouest et aux brises de terre pour 

les vents d’est.  

 

Figure 2-2 : Roses des vents selon les saisons du 21/03/2019 au 31/08/2020 

La Figure 2-3 montre l’évolution journalière de la vitesse du vent durant toute la campagne de 

mesure, avec une vitesse du vent plus faible la nuit pendant la brise de terre que le jour pendant 

la brise de mer.   

Les différents régimes de vent présentés donnent un premier aperçu des sources d’émission 

auxquelles sont potentiellement soumises les masses d’air arrivant à la station de mesure 

présentées dans la Figure 2-2. Une brise de mer provient, comme son nom l’indique de la mer 

et traverse environ 2 km de zone urbanisée avant d’atteindre la station Marseille Longchamp. 

Dans certains cas de brises de mer, il arrive que la station soit soumise à des vents qui ont 

survolé le port de Marseille, cela correspond à des vents d’ouest-nord-ouest. Pour des masses 

d’air plus lointaines provenant de l’ouest, le bassin ouest du port de Marseille ainsi qu’un site 

métallurgique sont localisés à 40 km du site de mesure.  
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Figure 2-3 : Evolution journalière de la vitesse du vent de mars 2019 à août 2020 

Lors du passage en brise de terre les masses d’air arrivant de l’est, traversent une zone rurale 

ainsi qu’une plus grande zone urbanisée. Il est important de noter qu’à 9 km à l’est de la station 

un important site de production plastique est présent. Les potentielles émissions de polluants 

de ce site arrivent donc jusqu’à la station lors de brises de terre. Le site de mesure est également 

affecté par l’émission de sources situées à l’est de la station telles que les actions d’épandage 

liées à l’agriculture ainsi que le chauffage au bois en période froide bien plus présent dans la 

périphérie rurale de Marseille que dans la ville elle-même (Haddad et al., 2011).  

Enfin, dans le cas du mistral, les masses d’air proviennent de la vallée du Rhône et sont déjà 

affectées par de nombreuses sources. De plus, ces masses d’air passent également sur un 

important site pétrochimique ainsi que sur l’aéroport de Marignane situés respectivement à 27 

et 20 km de la station. Cependant, le Mistral est un vent fort qui est connu pour être synonyme 

de faibles concentrations en polluants en raison de sa capacité à éloigner les polluants émis de 

leurs sources vers la mer (Drobinski et al., 2007).  

1.3. Instruments utilisés pour la mesure de HCNM 
 

Les instruments utilisés durant la campagne qui s’est tenue de mars 2019 à août 2020 permettent 

de couvrir une large gamme de HCNM renfermant de 2 à 16 atomes de carbone. Le TD-GC-

2FID (Thermo Desorber – Gas Chromatography – Two Flame Ionization Detectors) de la 

société Perkin-Elmer permet l’identification et la quantification des HCNM allant de 2 à 9 

atomes de carbone tandis que le TD-GC-FID AirmoVOC de la société Chromatotec permet 

l’identification et la quantification des HCNM allant de 6 à 16 atomes de carbone. 
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Ces instruments suivent une méthode de mesure dite « on-line », c’est-à-dire que le prélèvement 

ainsi que l’analyse se font en continu directement sur le site, permettant ainsi de suivre les 

évolutions temporelles des concentrations des composés.  

1.3.1. Analyse des HCNM de C2 à C9  

 

L’analyse via cet instrument se fait en plusieurs étapes. Une première étape de pré-

concentration a lieu suivie d’une étape de thermo-désorption et d’analyse. 

1.3.1.1. Prélèvement et piégeage  

 

Tout d’abord, l’air analysé passe dans le thermo-désorbeur et arrive sur un piège, c’est la phase 

d’échantillonnage. Cette phase dure 30 minutes et permet de pré-concentrer les HCNM avant 

leur analyse. Le piégeage se fait par deux adsorbants, le carbopack B pour les composés de 5 à 

9 atomes de carbone et le carbosieve SIII pour les composés de 2 à 5 atomes de carbone. Les 

quantités en adsorbant au sein du piège sont d’environ 100 mg de carbosieve SIII et 20 mg de 

carbopack B. La différence de quantité entre ces deux adsorbants est due au fait que les 

composés très légers tels que l’acétylène percent très rapidement. Augmenter la quantité de 

carbosieve SIII permet ainsi d’augmenter la capacité de piégeage de ces composés. L’air 

analysé arrive à un débit de 25 mL/min pendant 30 minutes ce qui permet de prélever un volume 

d’air total de 750 mL par analyse. Le volume d’air prélevé optimal a été déterminé en faisant 

des expériences sur le volume de perçage. Ces expériences ont consisté à modifier le volume 

total prélevé par l’appareil en modifiant soit son débit de prélèvement soit le temps de 

prélèvement. Des tests ont ainsi été effectués sur des volumes allant de 200 à 800 mL. Ces tests 

ont permis d’observer qu’il était possible de prélever 750 mL d’air sans réellement observer de 

perçage chez l’acétylène (Figure 2-4).  
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Figure 2-4 : Aire du pic d'acétylène en fonction du volume d'air prélevé. En rouge le volume 

d'air considéré comme optimal dans nos conditions d'utilisation 

Durant cette phase d’échantillonnage, le piège est maintenu à une température de -35°C grâce 

à un système de refroidissement par effet Peltier de manière à augmenter la capacité de rétention 

du piège. Ce dernier présente l’avantage d’être très peu encombrant en rapport au 

refroidissement via l’azote liquide en plus d’être moins coûteux. Le système de piégeage se 

faisant à température sub-ambiante, il est primordial de ne pas avoir d’eau dans l’échantillon. 

Pour ce faire, une membrane NAFION est placée avant l’entrée de l’échantillon dans le TD 

jouant le rôle de sécheur. 

1.3.1.2. Thermo-désorption et analyse 

 

La Figure 2-5 résume le chemin qu’a à parcourir l’échantillon avant d’arriver aux détecteurs 

FID (Qin et al., 2007). 
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Figure 2-5 : Schéma du chemin analytique du TD-GC-2FID (Qin et al. 2007) 

Dès lors que les 30 minutes d’échantillonnage sont passées, la nouvelle étape consiste à 

déplacer les composés piégés vers la ligne de transfert à l’aide d’un gaz vecteur, ici l’hélium. 

Une rétro-pression à 35 psi (soit 2,4.105 Pa) est alors appliquée au niveau du piège dans le sens 

inverse de celui d’arrivée des composés dans le piège. En même temps, le piège est chauffé très 

rapidement (40°C/s) à 300°C afin de désorber la totalité des espèces piégées quasi 

instantanément. L’air arrivant au niveau de la ligne de transfert est alors séparé afin, d’une part, 

de permettre l’arrivée « flash » des composés au niveau des colonnes chromatographiques et, 

d’autre part, d’éviter de saturer les colonnes. Cette séparation est effectuée par un diviseur qui 

envoie une partie de l’air à l’extérieur. Dans notre cas, le débit de sortie est de 2,8 mL/min. 

L’air restant arrive alors au niveau de la ligne de transfert qui est chauffée à 210°C afin d’y 

éviter la rétention de composés. 

Une fois que la ligne de transfert a été traversée, l’échantillon passe par une première colonne 

chromatographique, une CP Sil 5CB (50m × 0,25mm × 1µm) qui permet la séparation des 

composés ayant 6 atomes de carbone ou plus. Les composés légers ne sont que très peu, voire 

pas, retenus par cette colonne et continuent leur chemin vers une deuxième colonne, une Plot 

Al2O3/Na2SO4 (50m × 0,32mm × 5µm) pour finalement arriver à un détecteur FID, le FID-B. 

Il existe en réalité deux chemins possibles en sortie de la première colonne, l’un mène vers la 

seconde colonne (Plot Al2O3/Na2SO4) tandis que l’autre mène vers un premier FID, le FID-A. 

Le chemin vers le FID-A est, en réalité, bloqué par une pression légèrement plus élevée que la 

pression au croisement de ces deux chemins que l’on appelle point de commutation. Dans notre 

cas, cette pression est de 13 psi (soit 9.104 Pa). Lorsque les composés ayant moins de 6 atomes 

de carbone sont passés et que les composés plus lourds arrivent au niveau du point de 

commutation, la surpression est, cette fois, appliquée au chemin menant à la seconde colonne 

permettant ainsi l’envoi des composés lourds vers le FID-A. Il est nécessaire de bien régler le 
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temps de commutation ainsi que la pression au niveau du point de commutation « T ». Un temps 

de commutation trop court provoquerait l’arrivée dans le FID-A de composés légers qui n’ont 

pas été correctement séparés du fait de leur temps de passage relativement court dans la 

première colonne chromatographique. A l’inverse, un temps de commutation trop long 

entrainerait l’arrivée de composés lourds dans le FID-B. Une pression au T de commutation 

trop faible n’empêcherait pas les composés légers de passer et d’atteindre le FID-A. Dans notre 

cas, le temps de commutation a été fixé à 10 minutes. 

La phase d’analyse dure 46 minutes durant lesquelles les deux colonnes subissent une variation 

de température afin d’améliorer la séparation des composés. La température initiale des 

colonnes chromatographiques est de 40°C pendant les 12 premières minutes d’analyse. Au bout 

de 12 minutes, les colonnes sont chauffées à un gradient de 7°C/min jusqu’à être à 170°C. Le 

temps nécessaire à atteindre ce premier palier est d’environ 18 minutes et 34 secondes. La 

température est ensuite maintenue pendant 10 minutes. Au bout de ces 10 minutes, les colonnes 

sont à nouveau chauffées jusqu’à 200°C à raison de 8°C/min, ce qui nécessite une durée de 3 

minutes et 45 secondes. La température est ensuite maintenue pendant 2 minutes. Le temps 

d’analyse total est ainsi de 46 minutes et 19 secondes. 

La fréquence de mesure de l’appareil étant d’une heure, l’échantillonnage suivant débute en 

cours d’analyse.  

1.3.1.3. Identification et quantification des composés 

 

L’identification des pics se fait à l’aide des temps de rétention des composés. Bien que les temps 

de rétention des composés lourds varient très peu, ceux des composés légers varient selon 

l’humidité relative de l’échantillon du fait du caractère légèrement polaire de la colonne Plot 

Alumine. Afin d’atténuer ce problème, les temps de rétention sont calés automatiquement par 

l’appareil via une méthode relative. Pour ce faire, certains composés ont des temps de rétention 

dits de référence. Pour les légers ces composés sont, dans notre cas, le butane et l’isopentane 

tandis que pour les lourds il s’agit du benzène, du toluène et des méta et para-xylènes. Les pics 

des autres composés sont donc liés, dans la méthode, à ces composés de références. Ainsi, si le 

temps de rétention d’un composé de référence change légèrement alors une correction sur le 

temps de rétention des composés liés à ce composé de référence est automatiquement appliquée 

par le logiciel. 
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Afin de confirmer l’empreinte des composés sur l’appareil, les temps de rétention ont été 

vérifiés à l’aide d’un mélange connu de composés.  

En ce qui concerne l’aspect quantitatif, il est nécessaire de lier un coefficient de réponse à 

chaque composé établi à partir d’un mélange gazeux étalon certifié par le National Physical 

Laboratory (NPL). Dans notre cas, trois bouteilles différentes ont été utilisées au cours des 18 

mois de mesure. Ces bouteilles contiennent 29 HCNM et 3 terpènes pour l’une d’entre-elles 

avec des concentrations autour de 4 ppb. Les certificats de composition des trois bouteilles sont 

donnés en annexe 1. 

Le coefficient de réponse pratique s’obtient selon l’équation suivante : 

𝑘𝑖 = 
𝐴𝑖,𝑒𝑡− 𝐴𝑖,0

𝐶𝑖
      (Eq II.1) 

Où ki est le coefficient de réponse de l’espèce i et s’exprime en unité d’aire par ppb (ua.ppb-1). 

𝐴𝑖,𝑒𝑡 est l’aire du composé i dans mélange étalon et s’exprime en ua. 

Ai,0 est l’aire du composé i mesurée dans le blanc et s’exprime en ua. 

Ci est la concentration de l’espèce i et s’exprime en ppb. 

Pour les composés n’étant pas présents dans la bouteille étalon, il est possible de déterminer un 

coefficient de réponse théorique (Scanlon and Willis, 1985). Dans ce cas, le coefficient de 

réponse se calcule suivant cette équation : 

𝑘𝑡 = 𝑘𝑖  ×  
𝑋𝑗

𝑋𝑖
      (Eq II.2) 

Où kt est le coefficient de réponse théorique de l’espèce j et s’exprime en ua.ppb-1. 

ki est le coefficient de réponse de l’espèce i et s’exprime en ua.ppb-1. 

Xj est le nombre de carbone effectif de l’espèce j. 

Xi est le nombre de carbone effectif de l’espèce i. 

Le carbone effectif pour une liaison simple vaut 1 alors que pour une double liaison le carbone 

effectif ne vaut que 0,95 (Tableau 2-3). 

La concentration d’un composé se détermine ensuite comme suit : 

𝐶𝑖 = 
𝐴𝑖− 𝐴𝑖,0

𝐾𝑖
      (Eq II.3) 
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Où Ci est la concentration du composé i, Ai l’air du pic du composé i, Ai,0 l’air du pic du composé 

i dans le blanc et Ki le coefficient de réponse du composé i. 

Tableau 2-3 : Valeur du carbone effectif pour la détermination de coefficient de réponse 

théorique suivant l’Effective Carbon Number (ECN) (Dietz, 1967; Sternberg et al., 1962) 

Liaison Type C effectif 

C - C aliphatique 1 

C ◊ C aromatique 1 

C = C oléfinique 0,95 

C ≡ C acétylénique 1,3 

C = O carbonyl 0 

C - N nitrile 0,3 

O éther -1 

O alcool primaire -0,6 

O alcool secondaire -0,75 

O alcool tertiaire ou ester -0,25 

Cl 2 ou plus sur un même C 

aliphatique 
-0,12 pour chaque Cl 

Cl Sur C oléfinique 0,05 

N amine primaire -0,6 

N amine secondaire -0,75 

N amine tertiaire -0,25 
 

Ainsi, un total de 62 composés ont été identifiés et quantifiés avec cet instrument (Tableau 

2-4). 
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Tableau 2-4 : Liste des composés mesurés par le TD-GC-2FID 

Famille Composé  Famille Composé 

Alcanes 

Ethane  

Alcènes 

Cis-2-butène 

Propane  1,3-butadiène 

Isobutane  3-methylbutène 

Butane  Trans-2-pentène 

Néopentane  2-methyl-1-butène 

Isopentane  1-pentène 

Pentane  2-methyl-2-butène 

Cyclopentane  Cis-2-pentène 

2,2-dimethylbutane  Isoprène 

2-methylpentane  Cyclopentène 

3-methylpentane  1-hexène 

Hexane  

Aromatiques 

Benzène 

2,2-dimethylpentane  Toluène 

2,4-dimethylpentane  Ethylbenzène 

2,2,3-trimethylbutane  m,p-xylènes 

3,3-dimethylpentane  Styrène 

Cyclohexane  o-xylène 

2-methylhexane  Isopropylbenzène 

2,3-dimethylpentane  Propylbenzène 

Isooctane  3-ethyltoluène 

Heptane  4-ethyltoluène 

Octane  2-ethyltoluène 

Nonane  1,3,5-trimethylbenzène 

Décane  1,2,4-trimethylbenzène 

Undécane  1,2,3-trimethylbenzène 

dodécane  Butylbenzène 

Alcènes 

Ethylène  

Alcynes 

Acétylène 

Propène  Propyne 

Trans-2-butène  Butyne 

1-butène  
Chlorés 

Trichloroéthylène 

Isobutène  Tetrachloroéthylène 

1.4. Analyse des HCNM de C6 à C16 
 

Le TD-GC-FID AirmoVOC de la société Chromatotec fonctionne suivant le même principe 

que le TD-GC-2FID à la différence qu’il ne dispose que d’une seule colonne et d’un seul FID.  

1.4.1. Prélèvement et analyse 

 

Le prélèvement de l’air se fait pendant 1822 secondes à un débit de 63 mL/min permettant de 

prélever environ 1,9 L d’air. Durant ce prélèvement, le piège, composé de deux adsorbants, est 

à température ambiante. La température est maintenue ambiante afin que la désorption des 

composés les plus lourds soit ensuite possible en quelques secondes. Après ces 30 minutes, le 

piège est chauffé très rapidement à une température de 380°C afin de désorber la totalité des 

composés piégés. L’échantillon est envoyé à l’aide d’un gaz vecteur, ici l’hydrogène, vers une 

vanne d’injection chauffée à 170°C pour finalement arriver sur une colonne chromatographique 

MXT30CE (30m × 0,28mm × 1µm) suivi d’un détecteur FID. 
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1.4.2. Identification des composés 

 

L’identification des composés en commun avec le TD-GC-2FID se fait à l’aide du même 

mélange gazeux de référence. Un mélange de référence avec les composés les plus lourds peut 

difficilement être contenu dans un canister en raison des effets de parois très importants à 

température ambiante. C’est pourquoi un appareil permettant la génération dynamique de ce 

mélange est spécialement utilisé : le LCU (Liquid Calibration Unit) (Figure 2-6). Le LCU est 

équipé d’une voie liquide avec une membrane en polypropylène (PP) et d’une chambre 

d’évaporation pour la génération dynamique d’un mélange gazeux à partir d’une solution 

liquide constituée des composés d’intérêt et de méthanol comme solvant. Il dispose également 

d’une deuxième voie liquide permettant l’injection d’eau via une membrane en 

polyphénylsulfone (PPSU) pour l’humidification du mélange gazeux. Deux voies gaz 

permettent d’ajouter au mélange de l’air de zéro pour dilution ou un autre mélange gazeux. La 

chambre d’évaporation est chauffée à 60°C afin de limiter les effets aux parois et le mélange 

traverse ensuite une ligne de transfert en polyétheréthercétone (PEEK) chauffée, elle aussi, à 

60°C et connectée à la ligne de prélèvement du TD-GC-FID.  

Dans notre cas, le LCU génère, via la voie eau, 5 µL/min afin d’être avec une humidité relative 

comprise entre 50 et 60 % tandis qu’il injecte, via la voie méthanol, 2 à 3 µL/min d’une solution 

comprenant les alcanes linéaires allant de l’hexane à l’hexadécane, le toluène et les 3 

éthyltoluènes, l’isopropylbenzène, le propylbenzène et le butylbenzène à une concentration 

comprise entre 1 et 2 ppb selon les composés. Avec une première entrée de gaz, de l’air zéro 

est mélangé avec un débit de 500 mL/min. Enfin, la deuxième entrée gaz permet d‘ajouter le 

mélange gazeux de référence à un débit de 2 mL/min pour obtenir une empreinte large de 

composés sur le TD-GC-FID. 

 

Figure 2-6 : Les voies d'entrée et de sortie du LCU 

 



 

 
92 

Pour gagner en confiance quant à la qualité des mesures effectuées avec le TD – GC – FID à 

partir d’une solution liquide, les solutions liquides injectées via le LCU le sont également à 

partir d’un système d’injection liquide chauffé (Figure 2-7). Les résultats obtenus avec les deux 

systèmes d’injection sont comparés.  

Le système d’injection liquide chauffé consiste en un flux d’air zéro passant dans le système et 

étant relié au TD – GC – FID par une ligne en sulfinert. La solution liquide est injectée à l’aide 

d’une seringue dans un septum. La zone d’injection du septum est chauffée à 220°C permettant 

une évaporation rapide de la solution tandis que la ligne en sulfinert est maintenue à 80°C à 

l’aide d’un cordon chauffant afin d’éviter tout risque de condensation sur la ligne.  

 

Figure 2-7 : système d'injection liquide chauffé 

1.4.3. Evaluation du coefficient de réponse des alcanes linéaires 

 

En l’absence d’un étalon pour les COV-I, deux modes d’étalonnage ont été testés et le 

coefficient de réponse dit « pratique » obtenu aussi bien avec le LCU qu’avec le système 

d’injection liquide chauffé a été comparé avec un coefficient de réponse dit « théorique » afin 

d’évaluer la viabilité d’utilisation dudit coefficient de réponse théorique pour les composés les 

plus lourds. Ce coefficient de réponse théorique est obtenu via l’application de l’équation II.3 

à partir du coefficient de réponse de l’octane obtenu à l’aide de la bouteille étalon NPL. 

1.4.3.1. Préparation des solutions liquides d’alcanes linéaires 

 

Afin d’effectuer ces tests, des solutions liquides d’alcanes linéaires ont été préparées et diluées 

pour avoir l’équivalent d’une concentration de 1 à 2 ppb selon les convenances injectées dans 

le système via les deux systèmes d’injection. La préparation de la solution s’est effectuée par 

dilution en série de solutions pures des composés voulus. L’avantage d’utiliser des solutions 
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pures est que la pesée de la masse ajoutée de chaque solution pure permette de déterminer la 

concentration massique de chaque composé ajouté dans la solution fille. En tenant compte du 

volume d’air prélevé par le TD-GC-FID la concentration peut être déterminée en ppb pour 

chaque composé. 

1.4.3.2. Comparaison des coefficients de réponse  

 

Plusieurs tests ont ainsi été réalisés avec les deux systèmes et le coefficient de réponse pratique 

a été déterminé à partir de 3 à 4 mesures pour chaque expérience (

Figure 2-8 et Figure 2-9, les dates correspondent aux dates de préparation des solutions). La 

moyenne des coefficients de réponse a ensuite été calculée pour les deux systèmes d’injection. 

L’écart entre ces moyennes obtenues et les coefficients de réponses mesurés par la bouteille 

NPL obtenus théoriquement a également été déterminé suivant la formule suivante : 

é𝑐𝑎𝑟𝑡. 𝑟𝑒𝑙 =  
𝑘𝑖− 𝑘𝑟𝑒𝑓

𝑘𝑟𝑒𝑓
 × 100     (Eq II.4) 

Où écart.rel est l’écart relatif entre les coefficients de réponse et s’exprime en %, ki le 

coefficient de réponse mesuré (en ua.ppb-1) et kref le coefficient de réponse de référence (en 

ua.ppb-1). 

Aussi bien avec le système d’injection liquide chauffé qu’avec le LCU, l’écart entre le 

coefficient de réponse pratique et le coefficient de réponse théorique est inférieure à 12 % pour 

la majorité des composés (Tableau 2-5). Deux exceptions sont cependant observées. Tout 

d’abord, dans le cas de l’injecteur liquide chauffé, l’écart entre le coefficient de réponse pratique 

et le coefficient de réponse théorique est de -23,9 % pour l’hexadécane. Cet écart élevé peut 

s’expliquer par une mauvaise volatilisation de ce composé dans ce système d’injection. 

Concernant l’hexane, dans le cas du LCU, un écart de +26,9 % est observé avec le coefficient 

de réponse obtenu par l’étalon NPL. Cela s’explique par le fait que le pic de l’hexane est 

perturbé par un pic résiduel étant le pic du solvant. La valeur du 19/02/2019 n’a d’ailleurs pas 
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été prise en compte dans le calcul en raison du trop fort impact du solvant rendant la valeur 

aberrante. Le coefficient de réponse de l’hexane étant déterminé à l’aide de la bouteille étalon 

NPL, les problèmes que suscite ce composé avec le LCU sont négligeables. Ainsi, les résultats 

obtenus avec le LCU montrent une bonne concordance entre la théorie et la pratique en ce qui 

concerne le coefficient de réponse des alcanes linéaires lourds sur le TD-GC-FID.  

Figure 2-8 : Coefficients de réponse obtenus avec l'étalon NPL et avec le système d'injection 

liquide chauffé. Pour la solution du 27/02/2019 HR l’humidité relative (HR) a été fixée à 50 % 

et de 0 % pour les autres solutions 

 

Figure 2-9 : Coefficients de réponse obtenus avec l'étalon NPL et avec le LCU 

 

Tableau 2-5 : Ecart des coefficients de réponse obtenus via les deux systèmes d'injection avec 

ceux obtenus à l'aide de l'étalon NPL sur la moyenne des différentes solutions 
 

écart des coefficients 

 de réponse de l'injecteur liquide 

avec ceux obtenus à l'aide de la 

NPL (en %) 

écart des coefficients 

 de réponse du LCU avec ceux 

obtenus à l'aide de la NPL (en %) 

N-HEXANE -7,9 26,9 

N-HEPTANE 4,8 -11,1 

TOLUENE 10,3 7,3 

N-OCTANE 1,5 -4,3 

N-NONANE 6,6 3,2 
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N-DECANE 6,8 7,0 

N-UNDECANE 9,1 7,5 

N-DODECANE 7,9 10,4 

N-TRIDECANE 3,7 11,3 

N-TETRADECANE -0,7 11,4 

N-PENTADECANE -9,3 6,9 

N-HEXADECANE -23,9 -9,3 

 

1.4.4. Effet mémoire du système « appareil + ligne de prélèvement » 

 

Les composés les plus lourds mesurés peuvent s’adsorber aux parois de la ligne de prélèvement 

et de la ligne de transfert de l’appareil et se désorber lors des analyses suivantes. La conséquence 

dans ce cas est la surestimation des composés mesurés dû à une contamination des parois. C’est 

ce que l’on appelle l’effet mémoire qui doit être évalué. Pour ce faire, une série d’injections de 

mélanges gazeux générée par le LCU à partir d’une solution d’alcanes préparée au laboratoire 

allant de l’hexane jusqu’à l’hexadécane dilués dans le méthanol et d’air zéro sec est effectuée 

à une concentration des composés de 1 à 2 ppb. Lorsque le dernier prélèvement du TD-GC-FID 

est terminé, la voie liquide est stoppée. Ainsi, le LCU ne transmet désormais que de l’air zéro 

à l’appareil. L’effet mémoire a été déterminé en faisant le rapport entre l’aire du pic du composé 

en air zéro qui suit la dernière injection de la solution liquide et l’aire du pic du composé lors 

des injections de la solution liquide. Hormis pour le tetradécane, le pentadécane et 

l’hexadécane, tous les composés ont un effet mémoire inférieur à 5 % par rapport à l’aire de pic 

lors des injections liquides (Figure 2-10). 
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Figure 2-10 : Effet mémoire d'une solution d'alcanes linéaires et du toluène sur le TD-GC-FID 

à sec 

1.4.5. Impacts de la ligne de prélèvement et du scrubber d’O3 sur l’échantillon 

 

Pour les composés légers mesurés par le TD-GC-2FID les problèmes posés par les effets des 

parois de la ligne de prélèvement sont négligeables (Hopkins et al., 2011). Cependant, il est 

nécessaire d’évaluer l’effet de ces derniers lorsque la mesure se fait sur des composés plus 

lourds comme le pentadécane et l’hexadécane. 

 

1.4.5.1. Impact de la ligne de prélèvement 

 

Afin de déterminer l’effet de la ligne de prélèvement sur les composés lourds, des tests ont été 

effectués sans et avec une ligne de prélèvement de 3 m et sans et avec une ligne de prélèvement 

de 1 m toutes deux en INOX traitées sulfinert. Si la ligne de prélèvement de 3 m n’a aucun réel 

effet sur les composés allant jusqu’au nonane, on remarque qu’un effet non négligeable de celle-

ci est observé à partir du décane (Figure 2-11). Une réduction de la taille de la ligne de 

prélèvement à 1m permet une réduction du temps de résidence des composés dans la ligne ce 

qui a pour effet de réduire l’effet des parois et ainsi améliorer l’arrivée des composés les plus 

lourds sur le TD-GC-FID (Figure 2-12). C’est pourquoi une ligne de prélèvement de 1m en 

INOX sulfinert a été installée à la station Marseille Longchamp pour la campagne de mesure.
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Figure 2-11 : Effet de la ligne de prélèvement de 3m sur les alcanes linéaires allant de 6 à 16 

atomes de carbone 

Figure 2-12 : Effet de la ligne de prélèvement de 1m sur les alcanes linéaires allant de 6 à 16 

atomes de carbone 

1.4.5.2. Impact du scrubber d’O3 

 

Des études ont montré l’impact de l’O3 sur les mesures par TD-GC-FID (Plass-Dülmer et al., 

2002 and references therein). Ce composé affecte notamment les mesures sur les alcènes dont 

l’isoprène (Bourtsoukidis et al., 2019) mais aussi les terpènes et les alcanes lourds (Detournay 

et al., 2011; Mermet et al., 2019). C’est pourquoi un scrubber d’O3 a été ajouté en bout de ligne 

de prélèvement durant la campagne de mesure. L’étude de l’impact du scrubber sur les 

composés mesurés a été effectuée pour deux types de scrubber d’O3, un scrubber au MnO2 et 

un scrubber au KI dont l’efficacité a été étudiée dans les travaux cités précédemment de 

Detournay et al., 2011; Mermet et al., 2019. Des injections continues via le LCU d’une solution 
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d’alcanes linéaires allant de 6 à 16 atomes de carbone et du toluène dilués dans le méthanol ont 

été effectuées en condition sèche avec un scrubber inséré entre la ligne de transfert du LCU et 

la ligne de prélèvement du TD-GC-FID. Les tests ont été effectués avec les scrubbers à 

température ambiante ou chauffés à 60°C. Les résultats par rapport à l’octane, montrent que 

dans le cas du scrubber au MnO2 l’adsorption des alcanes lourds augmente avec la température 

tandis que l’effet inverse est observé dans le cas du scrubber KI (

Figure 2-13). 

Les mêmes tests ont été effectués à température ambiante mais en faisant varier l’humidité 

relative. On remarque qu’augmenter l’humidité relative permet d’atténuer l’artéfact des deux 

types de scrubber. Ainsi, dans le cas d’un scrubber au KI de 15 cm, en étant à température 

ambiante et sous une humidité relative comprise entre 60 et 80 %, les composés lourds ne sont 

que peu voire pas retenus en comparaison avec une injection sans scrubber (Figure 2-14). Par 

conséquent, nous avons privilégié l’utilisation d’un scrubber de KI sur le terrain. 

Pour ces différents tests l’octane a été pris comme référence afin de pouvoir comparer les 

résultats sur plusieurs solutions liquides sans avoir de problème de variabilité inhérent à des 

solutions préparées à la main. 
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Figure 2-13 : Comparaison des effets des scrubbers au KI et au MnO2 sous atmosphère sèche 

à température ambiante et chauffé 

 

Figure 2-14 : Comparaison des effets des scrubbers au KI et au MnO2 à différentes humidités 

relatives 

2. Performances des appareils 
 

Il est important de montrer que les méthodes de mesures utilisées sont adaptées pour atteindre 

les objectifs scientifiques des travaux. De même l’interprétation objective des données nécessite 

une bonne connaissance des performances métrologiques telles que la répétabilité, la 

reproductibilité des instruments ou encore les limites de détection.  

 

 

2.1. Méthode d’étalonnage des instruments 

 

Afin de vérifier l’évolution du coefficient de réponse des instruments sur un an et demi de 

campagne, des étalonnages ont été effectués tous les 1 mois ½. La carte de contrôle établie 
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prend en compte les coefficients de réponse calculés pour chaque composé présent dans la 

bouteille NPL. Pour la détermination des concentrations mesurées en air ambiant, un même 

coefficient de réponse a été utilisé jusqu’à ce qu’un écart de plus de 5 % soit observé entre ce 

coefficient de réponse et le coefficient nouvellement déterminé. Dans ce cas, les concentrations 

en air ambiant étaient calculées avec ce nouveau coefficient de réponse. Ainsi, la Figure 2-15 

montre le cas du coefficient de réponse du toluène pour le TD-GC-FID. Une différence 

supérieure à 5 % est observée entre le coefficient de réponse mesuré le 20/03/2019 et celui 

mesuré le 19/06/2019. Pour les concentrations mesurées à partir du 19 juin 2019 le coefficient 

de réponse nouvellement obtenu est utilisé afin d’être le plus proche possible de la concentration 

vraie. 

 

Figure 2-15 : Coefficient de réponse du toluène obtenu avec le TD-GC-FID à partir du gaz 

étalon de la bouteille NPL. Les barres correspondent aux écarts-types. Les lignes 

correspondent au facteur de réponse obtenu le jour de l’installation de l’appareil, le 20 mars 

2019 ± 5% 

2.2. Répétabilité des instruments 

 

Au début de la campagne annuelle et tous les 1 mois ½ environ, la répétabilité et la 

reproductibilité ont été évaluées à l’aide d’un mélange gazeux étalon certifié par le NPL sur les 

deux instruments (les compositions et concentrations des différentes bouteilles étalon utilisées 

au cours de la campagne sont disponibles en annexe 3). Le coefficient de variation du composé 

i est exprimé en % et se calcule comme suit : 

𝐶𝑉𝑖 = 
𝜎𝑖

𝑀𝑖
 × 100     (Eq II.5) 

Où σi est l’écart-type de toutes les mesures du composé i (en ppb). 
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Mi est la moyenne de toutes les mesures du composé i (en ppb). 

Les Tableau 2-6 et  

Tableau 2-7 présentent la répétabilité, du TD-GC-2FID et du TD-GC-FID respectivement, sur 5 

réplicas à partir de la bouteille étalon NPL effectuées tout au long de la campagne. Concernant 

le TD-GC-2FID, les coefficients de variations sont inférieurs à 5 % pour la grande majorité des 

composés lors des différentes calibrations effectuées hormis pour la calibration de décembre 

2019 où la majorité des composés ont un coefficient de variation supérieur à 5%. Cette 

différence pour cette calibration en particulier s’explique par des travaux de maintenance sur 

l’appareil à cette période (changement de piège et changement de vanne de split) et donc un 

système pas encore totalement stabilisé au moment de la calibration.  

Tableau 2-6 : Coefficient de variation du TD-GC-2FID pour chaque composé calculé tout au 

long de la campagne (en %) 
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Ethane 2,3 0,6 7,2 3,7 7,6 1,6 12,4 2,1 

Ethylène 1,3 4,8 6,3 3,3 6,1 2,4 6,7 2,4 

Propane 2,7 5,6 3,6 3,1 4,2 2,1 10,2 3,1 

Propène 1,7 2,5 2,1 19,1 5,1 1,6 1,8 1,5 

Isobutane 0,4 2,0 2,9 2,1 4,1 0,9 12,2 0,3 

Butane 0,1 1,0 3,4 3,5 3,2 1,4 9,7 0,3 

Acétylène 1,5 1,2 6,3 1,3 7,5 1,4 5,5 0,6 

Trans-2-butène 0,5 0,4 4,5 4,3 2,5 1,3 8,2 1,7 

1-butène 0,8 1,8 4,6 3,1 2,2 1,5 11,6 1,2 

Cis-2-butène 0,3 1,4 3,2 4,4 2,2 2,1 10,0 1,1 

Isopentane 0,4 2,9 3,2 1,2 6,8 1,6 21,9 1,8 

Pentane 0,4 3,4 2,8 1,7 4,4 0,8 8,0 0,6 

1,3-butadiène 0,2 2,0 4,1 2,5 2,6 1,3 15,5 2,4 

Trans-2-pentène 0,6 4,1 5,9 3,6 6,0 3,5 12,5 0,8 

1-pentène 1,3 4,0 6,2 13,0 3,7 3,2 10,3 6,0 

Isoprène 1,9 4,2  4,5 5,1 3,0 9,9 10,0 

2-methylpentane 3,6 4,1 2,2 1,1 8,3 0,6 8,0 1,0 

Hexane 5,8   1,4 8,7 8,0 9,9 3,7 

Benzène 3,2 0,3 3,6 2,7 4,7 3,3 4,1 9,2 

Isooctane 1,1 0,2 2,7 3,6 8,9 0,9 3,1 1,4 

Heptane 1,2 0,4 2,7 2,0 9,8 0,2 3,6 1,2 

Toluène 1,3 1,0 2,7 1,1 10,2 2,2 2,7 0,5 

Octane 0,7 1,4 2,6 2,6 5,7 0,9 5,4 0,9 

Ethylbenzène 3,1 1,9 3,2 4,1 8,2 1,1 3,2 0,5 

m,p-xylènes 2,4 1,4 3,5 4,2 5,9 1,4 9,3 0,2 

o-xylène 2,0 3,0 3,4 5,2 6,2 1,9 10,1 0,4 

1,3,5-trimethylbenzène 1,6 0,3 3,7  3,2 0,6 17,1 10,4 

1,2,4-trimethylbenzène 7,9 1,8 4,1 18,7 2,0 0,3 17,1 1,7 

1,2,3-trimethylbenzène 4,4 3,0 4,6  2,3 1,4  9,0 
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2-methylpentane 0,3 2,8 1,8 1,4 0,4 1,0 0,5 

Hexane 0,4 3,5 3,7 0,8 0,2 0,9 1,0 

Benzène 0,8 2,4 0,7 0,3 0,4 0,9 1,6 
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Tableau 2-7 : coefficient de variation du TD-GC-FID pour chaque composé calculé tout au 

long de la campagne (en %) 

 

2.3. Limite de détection des appareils 

 

La limite de détection correspond à la plus faible concentration détectable par un appareil. Cette 

dernière s’obtient de différentes façons : 

➢ Elle peut être obtenue par une méthode graphique consistant à mesurer la hauteur nette du 

bruit de fond en soustrayant le bruit de fond minimum au bruit de fond maximum ainsi que 

la hauteur du pic du composé dont la limite de détection est mesurée. A partir de ces 

mesures, l’équation II.6 peut être appliquée afin d’en déterminer une limite de détection. 

𝐿𝐷𝑖 = 
3 ×𝐻𝐵𝐹 × 𝐶𝑖

𝐻𝑖
     (Eq II.6) 

Isooctane 0,2 2,1 0,8 1,7 0,1 0,5 0,2 

Heptane 0,2 1,4 0,7 0,4 0,1 0,8 0,3 

Toluène 0,3 1,6 0,8 1,2 0,4 0,9 2,1 

Octane 0,3 1,9 0,9 0,7 0,1 0,6 0,4 

Ethylbenzène 0,6 1,4 0,5 0,6 1,1 0,2 1,1 

m,p-xylènes 0,5 1,0 0,2 0,4 0,7 0,5 0,7 

o-xylène 1,7 1,4 0,5 0,4 0,9 1,3 1,1 

1,3,5-trimethylbenzène 1,8 1,3 0,5 0,4 1,0 0,5 0,5 

1,2,4-trimethylbenzène 1,7 0,7 0,8 1,5 1,6 0,8 0,6 

1,2,3-trimethylbenzène 2,0 1,5 1,0 0,3 1,8 1,5 0,7 
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Ethane 2,3 0,6 7,2 3,7 7,6 1,6 12,4 2,1 

Ethylène 1,3 4,8 6,3 3,3 6,1 2,4 6,7 2,4 

Propane 2,7 5,6 3,6 3,1 4,2 2,1 10,2 3,1 

Propène 1,7 2,5 2,1 19,1 5,1 1,6 1,8 1,5 

Isobutane 0,4 2,0 2,9 2,1 4,1 0,9 12,2 0,3 

Butane 0,1 1,0 3,4 3,5 3,2 1,4 9,7 0,3 

Acétylène 1,5 1,2 6,3 1,3 7,5 1,4 5,5 0,6 

Trans-2-butène 0,5 0,4 4,5 4,3 2,5 1,3 8,2 1,7 

1-butène 0,8 1,8 4,6 3,1 2,2 1,5 11,6 1,2 

Cis-2-butène 0,3 1,4 3,2 4,4 2,2 2,1 10,0 1,1 

Isopentane 0,4 2,9 3,2 1,2 6,8 1,6 21,9 1,8 

Pentane 0,4 3,4 2,8 1,7 4,4 0,8 8,0 0,6 

1,3-butadiène 0,2 2,0 4,1 2,5 2,6 1,3 15,5 2,4 

Trans-2-pentène 0,6 4,1 5,9 3,6 6,0 3,5 12,5 0,8 

1-pentène 1,3 4,0 6,2 13,0 3,7 3,2 10,3 6,0 

Isoprène 1,9 4,2  4,5 5,1 3,0 9,9 10,0 

2-methylpentane 3,6 4,1 2,2 1,1 8,3 0,6 8,0 1,0 

Hexane 5,8   1,4 8,7 8,0 9,9 3,7 

Benzène 3,2 0,3 3,6 2,7 4,7 3,3 4,1 9,2 

Isooctane 1,1 0,2 2,7 3,6 8,9 0,9 3,1 1,4 

Heptane 1,2 0,4 2,7 2,0 9,8 0,2 3,6 1,2 

Toluène 1,3 1,0 2,7 1,1 10,2 2,2 2,7 0,5 

Octane 0,7 1,4 2,6 2,6 5,7 0,9 5,4 0,9 

Ethylbenzène 3,1 1,9 3,2 4,1 8,2 1,1 3,2 0,5 

m,p-xylènes 2,4 1,4 3,5 4,2 5,9 1,4 9,3 0,2 

o-xylène 2,0 3,0 3,4 5,2 6,2 1,9 10,1 0,4 

1,3,5-trimethylbenzène 1,6 0,3 3,7  3,2 0,6 17,1 10,4 

1,2,4-trimethylbenzène 7,9 1,8 4,1 18,7 2,0 0,3 17,1 1,7 

1,2,3-trimethylbenzène 4,4 3,0 4,6  2,3 1,4  9,0 
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Où LDi (en ppb) représente la limite de détection pour le composé i, HBF la hauteur nette du 

bruit de fond, Ci la concentration du composé i lors d’une mesure en air ambiant (en ppb) et Hi 

la hauteur du pic du composé i. 

La limite de détection des différentes espèces déterminée pour les deux appareils est présentée 

Tableau 2-8. 

Hormis pour les composés C2 – C3, les limites de détection déterminées pour les deux appareils 

sont inférieures à 15 ppt et permettent d’assurer la mesure des composés en air ambiant en zone 

urbaine. Les limites de détection de 104 ppt pour l’éthane et 102 ppt pour le propane 

s’expliquent par la faible réponse des composés constitués de peu d’atomes de carbone mais ne 

sont pas rédhibitoires compte tenue des niveaux atmosphérique moyens observés pour ces 

composés (Debevec et al., 2021). 

 

Tableau 2-8 : Limite de détection des composés mesurés par les deux appareils 

 TD-GC-2FID Perkin-Elmer TD-GC-FID Chromatotec 

Composés Limite de détection (en ppt) Limite de détection (en ppt) 

Ethane 104  

Ethylène 45  

Propane 102  

Propène 35  

Isobutane 10  

Butane 9  

Acétylène 65  

Trans-2-butène 10  

1-butène 9  

Cis-2-butène 9  

Isopentane 7  

Pentane 9  

1,3-butadiène 10  

Trans-2-pentène 12  

1-pentène 12  

2-methylpentane 15 7 

Hexane 13 9 

Benzène 14 12 

Isooctane 9 11 

Heptane 12 12 

Toluène 11 10 

Octane 9 8 

Ethylbenzène 12 7 

m,p-xylènes 16 8 

o-xylène 13 7 

1,3,5-trimethylbenzène 9 11 

1,2,4-trimethylbenzène 10 9 

1,2,3-trimethylbenzène 12 12 

 

3. Assurance qualité des mesures 
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Avant de traiter les données obtenues il est nécessaire de les valider et de s’assurer de leur 

qualité. Afin d’évaluer la qualité des mesures, plusieurs procédures sont effectuées. Tout 

d’abord, la détermination de données soupçonnées d’être des valeurs aberrantes se fait par 

l’examen de la distribution log normale des valeurs. Il s’agit ensuite de vérifier les 

chromatogrammes des appareils d’une part, et par la comparaison de l’évolution temporelle 

d’un même composé mesurés communément sur les deux appareils d’autre part. L’inter-

comparaison entre deux isomères sur un même appareil est également utilisée pour s’assurer de 

la robustesse de nos mesures. 

 

3.1. Application de la loi log-normale 
 

Il est considéré que les logarithmes des données d’observations suivent une loi normale centrée 

sur la moyenne de ces logs, et que 99 % des données considérées comme « normales » sont 

comprises entre mi – 4 σi et mi + 4 σi où mi est la moyenne des logs d’une variable i, dans notre 

cas la concentration d’un composé i, et σi l’écart-type des logs de cette même variable i. Les 

chromatogrammes dont les valeurs sont soupçonnées d’être aberrantes c’est-à-dire en dehors 

de l’intervalle +/- 4 σi, sont vérifiés afin de s’assurer qu’il n’y a pas eu d’erreur d’intégration 

du composé. S’ensuit pour les espèces mesurées par les deux instruments, une inter-

comparaison afin de vérifier s’ils sont en accord ou non. 

3.2. Comparaison de l’évolution temporelle des TD-GC-FID on-line  

 

La comparaison des mesures entre les instruments est un axe important du contrôle d’assurance 

qualité des données. En effet, les deux instruments prélevant sur la même période à partir d’une 

même ligne de prélèvement et sur une même durée de 30 minutes devraient donner des résultats 

similaires (Figure 2-16). On remarque ainsi que concernant le toluène, les concentrations 

mesurées entre les deux appareils sont similaires tout au long de la campagne avec une légère 

surestimation du TD-GC-2FID entre mi-octobre et mi-novembre 2019 ainsi qu’entre mi-avril 

et début mai 2020. 
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Figure 2-16 : Concentrations mesurées en toluène par les deux appareils durant toute la 

campagne 

Le Tableau 2-9 présente l’inter-comparaison entre les deux TD-GC-FID sur toute la campagne 

pour quelques composés. La colonne nommée « a » représente la pente de la droite TD-GC-

2FID = f(TD-GC-FID) et b l’ordonnée à l’origine. Enfin, r² représente le coefficient de 

détermination de la régression linéaire. Dans un premier temps, si l’on s’intéresse au coefficient 

de détermination on remarque que la plupart des HCNM ont un bon r² entre les deux appareils 

tout comme des concentrations proches caractérisées par une pente proche de 1. Pour certains 

composés le coefficient de détermination est inférieur à 0,7 entre les deux appareils. Cela 

concerne l’hexane, l’isooctane et les triméthylbenzènes. Il s’agit de composés ayant de faibles 

concentrations, exception faite de l’hexane dont la raison est la présence occasionnelle d’un 

composé non identifié co-éluant avec le pic d’hexane sur le TD-GC-2FID. Les pentes de 

comparaison entre les deux instruments sont pour la plupart supérieures à 0,7 hormis pour 

l’hexane et le 1,2,3-trimethylbenzène. Ce dernier, en plus d’être mesuré à de faibles 

concentrations, présente un temps de rétention proche de celui du limonène. Ainsi, une part de 

limonène est potentiellement présente dans les concentrations en 1,2,3-trimethylbenzène 

mesurées.  
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Tableau 2-9 : Résultats de l'intercomparaison des deux instruments sur la durée de la 

campagne 

Composés a b r² 

Hexane 0,56 -0,005 0,59 

Isooctane 1,00 0,005 0,66 

Heptane 0,80 0,020 0,73 

Toluène 0,77 0,100 0,81 

Ethylbenzène 0,93 0,022 0,80 

m,p-xylènes 0,84 0,054 0,81 

o-xylène 0,89 0,025 0,77 

1,3,5-trimethylbenzène 1,03 0,020 0,55 

1,2,4-trimethylbenzène 0,88 0,021 0,69 

1,2,3-trimethylbenzène 0,48 0,005 0,57 

 

3.3. Inter-comparaison d’isomères sur un même appareil 

Certains composés mesurés par l’appareil ont une même formule brute mais un agencement 

différent, ce sont des isomères. Ces derniers sont en général émis par des sources communes et 

covarient. Ainsi, en observant la régression linéaire entre ces isomères il est possible, d’une part 

d’observer la présence ou non de valeurs aberrantes en cas de présence de points isolés sur 

ladite régression, d’autre part d’observer la présence ou non d’une avarie instrumentale dans le 

cas de l’apparition d’un double faisceau par exemple. Ainsi, la Figure 2-17 montre la régression 

linéaire obtenue entre les concentrations en m,p-xylènes et en o-xylène mesurées par le TD-

GC-FID durant toute la campagne. Elle indique une très bonne corrélation entre ces deux 

espèces. 

 

Figure 2-17 : Régression linéaire des concentrations en m,p-xylènes et en o-xylène mesurées 

par le TD-GC-FID durant toute la campagne 
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3.4. Les incertitudes sur la mesure 

 

Le calcul des incertitudes est une étape très importante dans l’évaluation de la qualité des 

données. Un instrument ne donne pas toujours exactement la valeur vraie d’une concentration 

mesurée en raison d’erreurs qui peuvent être spécifiques à l’instrument ou extérieures à ce 

dernier. Le calcul des incertitudes permet de donner un intervalle dans lequel se situe la valeur 

vraie de ce qui est mesuré. Les erreurs sont soit aléatoires, soit systématiques et sont calculées 

suivant une méthodologie basée sur le guide d’expression des incertitudes (GUM) reprise par 

la norme ISO/CEI 98-3:2008 et adaptée spécifiquement pour la mesure des COV dans le cadre 

de l’infrastructure de recherche ACTRIS (Aerosol, Clouds and Trace gases Research 

InfraStructure) (Hoerger et al., 2015). Le carré de l’incertitude globale est la somme des 

variances liées aux erreurs aléatoires Δx²aléa et systématiques Δx²sys : 

𝛥𝑥2 = 𝛥𝑥𝑎𝑙é𝑎
2 + 𝛥𝑥𝑠𝑦𝑠

2      (eq II.8) 

L’incertitude globale est au final étendue avec un facteur de recouvrement k = 2 pour un 

intervalle de confiance à 95%. 

L’incertitude liée aux erreurs aléatoires est une erreur sur laquelle nous n’avons aucun contrôle 

de par son caractère aléatoire et correspond à la répétabilité de l’appareil de mesure. Elle est 

déterminée de la façon suivante : 

𝛥𝑥𝑎𝑙é𝑎
2 =

𝐿𝐷𝑖
2

9
+ (𝐶𝑖  ×  𝜎𝑥

𝑟𝑒𝑙)²     (eq II.9) 

Où Δx²aléa est la variance liée à l’erreur aléatoire, LDi la limite de détection de l’instrument pour 

le composé i, Ci la concentration mesurée du composé i et σrel
x l’écart-type relatif des 

échantillons x pour l’espèce i. La limite de détection est prise en compte pour considérer une 

incertitude relative grandissante à l’approche du bruit de fond de l’instrument.  

Les erreurs systématiques sont les erreurs dues à la calibration de l’appareil de mesure 𝛥𝜒𝑐𝑎𝑙, à 

l’intégration des pics 𝛥𝜒𝑖𝑛𝑡 ainsi qu’à l’incertitude sur le blanc 𝛥𝜒𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐. 

Ainsi, l’erreur systématique au carré s’obtient en additionnant les variances liées aux erreurs 

précitées (eq II.10). 

𝛥𝜒𝑠𝑦𝑠
2 = 𝛥𝜒𝑐𝑎𝑙

2 + 𝛥𝜒𝑖𝑛𝑡
2 + 𝛥𝜒𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐

2
        (eq II.10) 

 



 

 
108 

➢ Erreur sur la calibration  

L’erreur liée à la calibration se calcule suivant l’équation II.11. 

𝛥𝜒𝑐𝑎𝑙
2 = (

𝐴𝑖 × 𝑉𝑐𝑎𝑙

𝐴𝑖,𝑐𝑎𝑙 × 𝑉𝑒𝑐ℎ
 × 𝛿𝑐𝑎𝑙)²     (eq II.11) 

Où Δχcal est l’erreur liée à la calibration, Ai l’aire du composé i, Vcal = Vech les volumes prélevés 

lors de la calibration et pour l’échantillon, Ai,cal l’aire du composé i lors de la calibration et δcal 

l’incertitude attribuée aux COV de l’étalon certifié. 

➢ Erreur sur l’intégration 

L’erreur sur l’intégration représente les différences entre l’intégration considérée comme 

optimale et les intégrations effectuées sur chaque chromatogramme pour chaque composé. 

Cette erreur est quasi nulle si les pics sont bien séparés et symétriques mais peut avoir son 

importance dans le cas de pics se chevauchant ou de pics asymétriques. Cette erreur s’obtient à 

partir de l’équation II.12. 

𝛥𝜒𝑖𝑛𝑡
2 = (

𝑓𝑐𝑎𝑙

𝑉𝑒𝑐ℎ
 ×  𝛿𝐴𝑒𝑐ℎ)

2

+ (
𝐴𝑒𝑐ℎ × 𝑉𝑐𝑎𝑙 × 𝐶𝑐𝑎𝑙

𝑉𝑒𝑐ℎ × 𝐴𝑐𝑎𝑙
2  ×  𝛿𝐴𝑐𝑎𝑙)

2

   (eq II.12) 

Avec : 

𝑓𝑐𝑎𝑙 = 
𝑉𝑐𝑎𝑙 × 𝐶𝑐𝑎𝑙

𝐴𝑐𝑎𝑙− 𝐴𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐
              (eq II.13) 

𝛿𝐴𝑒𝑐ℎ = 
𝐴𝑒𝑐ℎ,𝑚𝑎𝑥− 𝐴𝑒𝑐ℎ,𝑚𝑖𝑛

6
         (eq II.14) 

𝛿𝐴𝑐𝑎𝑙 = 
𝐴𝑐𝑎𝑙,𝑚𝑎𝑥− 𝐴𝑐𝑎𝑙,𝑚𝑖𝑛

6
       (eq II.15) 

Où Δχint est l’erreur sur l’intégration, fcal est le facteur de calibration pour chaque composé, Vcal 

= Vech le volume prélevé pour chaque échantillon, Acal l’aire du pic de l’étalon, Ablanc l’aire du 

pic du blanc, δAech et δAcal l’erreur sur l’intégration des pics des échantillons et de l’étalon, Ccal 

la concentration de l’étalon et Aech et Acal l’aire des pics des échantillons et de l’étalon. 

➢ Erreur sur le blanc 

Cette erreur a pour but d’évaluer l’incertitude sur les faibles teneurs mesurées dans les 

échantillons d’air zéro. Elle se détermine à l’aide de l’équation II.16. 

𝛥𝜒𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐
2 = (𝜎𝑏𝑙𝑎𝑛𝑐  ×  

1

√𝑛−1
)²               (eq II.16) 

Où Δχblanc est l’erreur sur le blanc, σblanc est l’écart-type sur les différentes mesures de blanc 

pour chaque composé considéré et n le nombre de mesures effectuées. 
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Les médianes des concentrations et des incertitudes étendues relatives des différents composés 

calculées durant la campagne sont présentées dans le Tableau 2-10. L’incertitude relative est 

dépendante de la concentration d’un composé. Ainsi, un composé mesuré à de très faibles 

teneurs comme le trans-2-pentène ou le 1-pentène aura une incertitude étendue relative très 

élevée. De manière générale, les composés majoritaires ont une incertitude étendue relative 

comprise entre 5 et 30 %. Aussi, pour la majorité des composés, les différences sur les médianes 

des concentrations observées entre les deux appareils sont comprises dans les incertitudes. 

Quelques valeurs sont cependant à mettre en avant. Il y a une surestimation marquée de l’hexane 

par le TD – GC – 2FID due à une coélution avec un composé non déterminé et non observé sur 

le TD – GC – FID. L’isooctane est surévalué sur le TD – GC – FID en raison d’une séparation 

avec le trichloroéthylène pas toujours idéale. 

Tableau 2-10 : moyenne des incertitudes étendues relatives mesurés par les instruments durant 

la campagne de mesure (en %) 

 

 
C2 – C9 TD-GC-2FID C6 – C16 TD-GC-FID 

 médiane des 

concentrations 

(en ppb) 

Médiane 

des 

incertitudes 

étendues 

relatives 

(en %) 

médiane des 

concentrations 

(en ppb) 

Médiane 

des 

incertitudes 

étendues 

relatives 

(en %) 

Ethane 1,752 20,1   

Ethylène 0,356 19,0   

Propane 0,779 22,9   

Propène 0,101 31,1   

Isobutane 0,479 11,1   

Butane 0,906 8,5   

Acétylène 0,308 23,8   

Trans-2-butène 0,031 33,9   

1-butène 0,062 15,6   

Cis-2-butène 0,027 30,5   

Isopentane 0,540 6,9   

Pentane 0,241 8,0   

1,3-butadiène 0,022 42,0   

Trans-2-pentène 0,010 70,7   

1-pentène 0,010 98,6   

2-methylpentane 0,141 19,8 0,213 7,6 

Hexane 0,139 25,2 0,075 14,5 

Benzène 0,187 13,9 0,135 8,0 

Isooctane 0,010 44,2 0,023 34,6 

Heptane 0,022 37,6 0,046 18,7 

Toluène 0,346 13,6 0,370 4,4 

Octane 0,010 81,8 0,013 39,5 

Ethylbenzène 0,052 34,8 0,068 8,4 

m+p-xylènes 0,213 16,8 0,253 4,0 

o-xylène 0,076 25,7 0,085 9,0 

1,3,5-trimethylbenzène 0,014 75,1 0,025 30,6 

1,2,4-trimethylbenzène 0,050 29,4 0,066 11,2 

1,2,3-trimethylbenzène 0,052 28,3 0,029 30,3 
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Les contributions de chaque terme d’erreur à ces incertitudes étendues relatives sont présentées 

sur les Figure 2-18 et Figure 2-19. Pour la majorité des composés, l’erreur prédominante est 

l’erreur sur la répétabilité sur les deux appareils de mesure. Il s’agit d’une erreur aléatoire liée 

à la précision de l’appareil et peu d’actions peuvent être entreprises pour la réduire. Sur le TD-

GC-2FID, une forte contribution de l’erreur sur l’intégration est observée pour les composés à 

2 et 3 atomes de carbone. Cela est dû à l’asymétrie des pics des composés les plus légers qui 

accentue cette erreur. Enfin, l’erreur sur le blanc contribue fortement à l’incertitude étendue 

relative pour le benzène en raison d’un artefact. Aussi bien sur le TD-GC-2FID que sur le TD-

GC-FID une contribution plus importante de l’erreur sur la calibration est observée pour les 

composés majoritaires. Ces composés étant mesurés à de fortes concentrations, l’aire des pics 

correspondants est élevée. Or, comme vu sur l’équation II.10, l’aire du composé i influence 

l’erreur sur la calibration. Ainsi, plus la concentration mesurée d’un composé est importante 

plus le rapport 
𝐴𝑖 

𝐴𝑖,𝑐𝑎𝑙 
 sera élevé ce qui a pour effet d’augmenter l’erreur sur la calibration. 
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Figure 2-18 : Contribution relative des différentes erreurs sur l'incertitude étendue pour le TD-

GC-2FID 

 

Figure 2-19 : Contribution relative des différentes erreurs sur l'incertitude étendue pour le TD-

GC-FID 

Pour les composés dont le coefficient de réponse a été déterminé de manière théorique faute 

d’étalon, l’incertitude n’a pas été calculée mais estimée à partir de composés pour lesquels 

l’incertitude a pu être calculée. Afin d’effectuer l’estimation la plus juste possible le composé 

utilisé comme référence doit respecter au mieux les trois règles suivantes : 

- Le composé de référence doit suivre un comportement similaire ou très proche du 

composé pour lequel l’incertitude est à déterminer 

- Les concentrations mesurées du composé de référence doivent être du même ordre de 

grandeur que celles du composé pour lequel l’incertitude est à déterminer 
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- Si possible, le composé de référence doit avoir un temps de rétention proche de celui du 

composé dont l’incertitude est à déterminer 

Une fois que ces règles ont été appliquées et qu’un composé de référence a été attribué à chacun 

des composés dont l’incertitude est à déterminer, la médiane mensuelle de l’incertitude étendue 

relative du composé de référence a été appliquée au composé pour lequel l’incertitude est à 

déterminer. Ainsi, par exemple, si la médiane mensuelle de l’incertitude étendue relative du 1-

pentène est de 58 % pour un certain mois, alors elle sera de 58 % pour le cis-2-pentène pour ce 

même mois. La liste des composés aux incertitudes déterminées ainsi que les composés de 

référence qui leurs sont associés sont présentés Tableau 2-11. 

Tableau 2-11 : Liste des composés aux incertitudes déterminées et composés de références qui 

leurs sont associés 

Composés Références  Composés Références 

Isobutène 1-butène  Isopropylbenzène 1,3,5-trimethylbenzène 

Néopentane Trans-2-butène  Propylbenzène 1,3,5-trimethylbenzène 

Propyne Acétylène  3-éthyltoluène 1,3,5-trimethylbenzène 

3-méthylbutène 1-pentène  4-éthyltoluène 1,3,5-trimethylbenzène 

2-methyl-1-butène Trans-2-pentène  2-éthyltoluène 1,3,5-trimethylbenzène 

2-méthyl-2-butène Trans-2-pentène  Décane 1,2,4-triméthylbenzène 

Cis-2-pentène 1-pentène  Butylbenzène 1,3,5-trimethylbenzène 

Butyne 1-pentène  Trichloroéthylène Isooctane 

Cyclopentène Hexane  Tetrachloroéthylène Octane 

Cyclopentane Hexane  Styrène 1,3,5-trimethylbenzène 

2,2-diméthylbutane 2-méthylpentane  Chlorure de vinyle Trans-2-butène 

3-méthylpentane Hexane  Undécane 1,2,4-triméthylbenzène 

Héxène Hexane  Dodécane 1,2,4-triméthylbenzène 

2,2-diméthylpentane Hexane  Tridécane 1,2,4-triméthylbenzène 

2,4-diméthylpentane Hexane  Tétradécane 1,2,4-triméthylbenzène 

2,2,3-triméthylbutane Hexane  Pentadécane 1,2,4-triméthylbenzène 

3,3-diméthylpentane Hexane  Hexadécane 1,2,4-triméthylbenzène 

Cyclohexane Benzène  α-pinène 1,2,3-triméthylbenzène 

2-méthylhexane Isooctane  β-pinène 1,2,3-triméthylbenzène 

2,3-diméthylpentane Isooctane  Limonène 1,2,3-triméthylbenzène 

Nonane Octane    
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4. Taux de fonctionnement des appareils au cours de la campagne 

de mesure 
 

Au cours de la campagne le taux de fonctionnement des appareils a été très satisfaisant. Il a été 

de 80,7% pour le TD – GC – 2FID C2 – C9 et de 82,4 % pour le TD – GC – FID C6 – C16. La 

Figure 2-20 montre les périodes des principales pannes.  

A ces pannes de longues périodes s’ajoutent des pannes occasionnelles de courtes durées allant 

de quelques heures à un week-end. 

 

Figure 2-20 : Périodes de fonctionnement principales des deux appareils durant la campagne. 

Les périodes de fonctionnement sont représentées en vert et les périodes de panne sont 

représentées en rouge 

5. Le positive Matrix Factorization 

La campagne de mesure effectuée offre un grand nombre de variables (70 HCNM) à rapprocher 

de sources. Afin d’aider à la compréhension des sources en commun des différents HCNM et 

leurs comportements journaliers et saisonniers, l’outil statistique PMF est utilisé sur la base de 

données. Le principe de fonctionnement du PMF a été expliqué dans le chapitre 1, partie 2.1.2.2. 

L’une des hypothèses lors de l’utilisation du PMF décrites dans le chapitre 1 est celle de 

conservation de la masse. Etant sur un site récepteur éloigné des différentes sources de COV 

l’adéquation de cette hypothèse est questionnable en raison de la photochimie que subissent les 

COV durant leur parcours dans l’atmosphère. C’est pourquoi l’impact de la photochimie sur les 

HCNM mesurés à la station Marseille Longchamp est évalué dans le chapitre 3. 

Avant d’exploiter les sorties du PMF il est nécessaire de le paramétrer afin d’optimiser les 

résultats. Le PMF nécessite l’incertitude associée à chaque mesure.  

Tout d’abord, la détermination de la meilleure solution du PMF et notamment du nombre de 

facteur optimal se fait via l’étude de plusieurs paramètres tels que IM et IS dont le sens est 

expliqué dans la partie 5.2.  
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La dernière étape consiste à optimiser notre solution PMF en appliquant une rotation sur la 

solution choisie en modifiant ce que l’on appelle le F Peak. Une fois toutes ces opérations 

effectuées, l’analyse des résultats peut débuter. 

5.1. Préparation de la solution PMF 

 

La méthode de calcul du PMF est matricielle, la moindre valeur manquante rendrait impossible 

la résolution du système matriciel. Pour ce faire, les valeurs manquantes ont été remplacées 

suivant le guide PMF fourni par l’Environmental Protection Agency (EPA) (Norris et al., n.d.). 

Pour chaque mois, la médiane horaire a été calculée. C’est cette médiane horaire qui remplace 

la valeur de concentration manquante. L’incertitude associée à cette valeur manquante est 

majorée en prenant la médiane horaire de l’espèce multipliée par 4. 

Un autre cas de données à modifier est celui des concentrations inférieures à la limite de 

détection. Dans ce cas, la concentration est remplacée par la limite de détection de l’espèce 

divisée par 2. L’incertitude associée est alors calculée comme suit : 

𝑖𝑛𝑐 =  
5

6
 × 𝐿𝐷      (eq II.17) 

Un calcul préalable de signal sur bruit (abrégé S/N pour signal-to-noise) est réalisé pour chaque 

espèce de manière à juger d’une variabilité significative de sa concentration. Le S/N est calculé 

par le PMF en deux étapes. Tout d’abord, l’écart entre la concentration d’une espèce et son 

incertitude est calculé suivant : 

𝑑𝑖𝑗 = {
(
𝑥𝑖𝑗− 𝑠𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗
) , 𝑠𝑖 𝑥𝑖𝑗 > 𝑠𝑖𝑗

0, 𝑠𝑖 𝑥𝑖𝑗 < 𝑠𝑖𝑗

     (eq II.18) 

Où dij est la différence relative entre la concentration d’une espèce i dans un échantillon j et son 

incertitude, xij la concentration de l’espèce i dans l’échantillon j et sij l’incertitude mesurée pour 

une espèce i sur l’échantillon j. On remarque que cette différence est nulle si la concentration 

est inférieure à l’incertitude ce qui a un impact sur le calcul du ratio S/N qui se fait comme suit : 

(
𝑆

𝑁
)
𝑖
= 

1

𝑚
∑ 𝑑𝑖𝑗
𝑚
𝑗=1      (eq II.19) 

m correspondant aux nombre de mesures effectuées pour chaque espèce.  
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Concernant les valeurs du ratio en lui-même, si l’on reprend la méthode de calcul du ratio on 

remarque que pour avoir un ratio S/N égal à 1 la somme des dij calculée doit être égale au 

nombre de mesures m effectuées. En d’autres termes, dij doit être égal à 1. Cela correspond à 

xij = 2 sij. 

Ainsi, un ratio S/N égal à 1 correspond à une concentration deux fois supérieure à son 

incertitude sur la moyenne de l’ensemble des concentrations mesurées pour cette espèce et 

indique donc une bonne qualité des données de cette espèce. 

La qualité du jeu de donnée est donc déterminée par le ratio S/N. Selon le guide développé par 

Hopke, 2000 le jeu de donnée est considéré comme de forte qualité si (
𝑆

𝑁
)
𝑖
 ≥ 2, de faible 

qualité s’il est compris entre 1 et 2 et de mauvaise qualité s’il est inférieur à 1. Si ces critère 

sont utilisés pour des bases de données issues de mesures urbaines aux concentrations élevées 

(Panopoulou et al., 2021) ils peuvent être limitant dans l’analyse PMF sur des bases de données 

ayant des composés à de plus faibles teneurs. Ainsi, des critères différents sont alors choisis 

(Michoud et al., 2017; Vestenius et al., 2021) et la robustesse des résultats obtenus est vérifiée. 

Dans le cas de cette thèse, la base de données a été évaluée comme suit : 

{
 
 

 
 (

𝑆

𝑁
)
𝑖
 ≥ 1,                   𝑓𝑜𝑟𝑡𝑒 𝑞𝑢𝑎𝑙𝑖𝑡é

1 >  (
𝑆

𝑁
)
𝑖
 ≥ 0,2      𝑓𝑎𝑖𝑏𝑙𝑒 𝑞𝑢𝑎𝑙𝑖𝑡é

(
𝑆

𝑁
)
𝑖
 < 0,2           𝑚𝑎𝑢𝑣𝑎𝑖𝑠𝑒 𝑞𝑢𝑎𝑙𝑖𝑡é

    (eq II.20) 

Une espèce dont les données sont jugées de faible qualité voit ainsi son incertitude être 

surévaluée par le PMF et donc le poids qu’accorde le PMF à l’espèce associée est moins 

important. 

Dans le cas d’une espèce dont les données sont jugées de mauvaise qualité, le PMF exclue cette 

espèce de ses calculs.  

Au-delà de la valeur du ratio S/N il est important de regarder également l’évolution temporelle 

du signal. En effet, le ratio S/N nous indique avec quelle force le signal est détecté en 

comparaison du bruit. Cependant, il ne nous donne aucune information sur l’allure qu’a ce 

signal. Bien que le traitement des données soit effectué en amont de l’utilisation du PMF, il est 

important de vérifier de la réelle qualité des données en vérifiant l’évolution temporelle du 

signal sur toute la durée de la base de données. 

Une fois tout le travail préparatoire effectué, le PMF peut être exécuté sur la base de données. 
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5.2. Détermination de la solution optimale 

 

L’exécution du PMF nécessite d’entrer deux paramètres, le nombre de run effectué et le nombre 

de facteur f. Il est nécessaire d’effectuer plusieurs runs avec le PMF afin de s’assurer que la 

solution est statistiquement stable et que le système matriciel que résout le PMF ne dispose pas 

de plusieurs solutions. Dans le cadre de cette thèse, le nombre de run effectué par le PMF a été 

fixé à 20.  

N’ayant aucune connaissance initiale sur les sources d’émission il est nécessaire de déterminer 

le nombre de facteur idéal expliquant la solution. Trop peu de facteurs provoqueraient une 

mauvaise séparation des différentes sources d’émission potentielles ainsi qu’un mélange de ces 

sources. Un trop grand nombre de facteur provoquerait quant à lui un découpage d’un même 

facteur en plusieurs facteurs et un brassage de certains composés entre plusieurs facteurs.  

Afin de déterminer le nombre de facteur idéal le PMF a été exécuté pour des solutions de 3 à 

12 facteurs. Aussi, de par la complexité d’une base de données de 18 mois, la base de données 

a été séparée par saison. C’est ainsi 6 bases de données représentant chacune une saison de 

printemps 2019 à été 2020 qui ont été exécutées avec le PMF. 

Lors de la détermination de la solution optimale 3 paramètres sont d’abord pris en compte pour 

déterminer le nombre de facteurs à considérer : 

1. Les variations de Qvraie et Qthéorique en fonction du nombre de facteurs. Qvraie correspond au 

résidu obtenu avec la solution déterminée par le PMF alors que Qthéorique correspond au 

résidu théoriquement obtenu avec cette solution. Plus le nombre de facteur augmente plus 

le résidu sera faible car un plus grand nombre de facteur implique une plus grande facilité 

pour le PMF à catégoriser les variations des concentrations des espèces dans différents 

facteurs. Qvraie décroît de plus en plus lentement jusqu’à atteindre 0 lorsque le nombre de 

facteurs est égal au nombre d’espèces. Dans le cas de bases de données de petite taille il 

arrive que Qvraie devienne plus petit que Qthéorique. Il est intéressant dans ce cas de regarder 

pour quel nombre de facteurs les courbes de Qvraie et Qthéorique se croisent. 

2. Les variations de IM et IS (définis dans les équations II.21 et II.22) en fonction du nombre 

de facteurs. IM est le « maximum individual column mean » et correspond à la moyenne 

des résidus maximaux de chaque espèce tandis qu’IS est le « maximum individual column 

standard deviation » et correspond à l’écart-type des résidus maximaux de chaque espèce. 

L’évolution de ces deux paramètres en fonction du nombre de facteurs est généralement 
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stable avec une rupture de pente significative lors du passage à un certain nombre de 

facteurs. Cette rupture de pente s’explique par une meilleure explication de la solution 

choisie avec un nombre f de facteurs qu’avec un nombre f-1.  

𝐼𝑀 = max (
1

𝑚
∑

𝑒𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗

𝑚
𝑗=1 )  𝑝𝑎𝑟𝑚𝑖𝑠 𝑖 = [1,… , 𝑛]   (eq II.21) 

𝐼𝑆 = 𝑚𝑎𝑥 (√
1

𝑚−1
∑ [

𝑒𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗
− (

𝑒𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗

̅
)]
2

𝑚
𝑗=1 )  𝑝𝑎𝑟𝑚𝑖𝑠 𝑖 = [1,… , 𝑛]  (eq II.22) 

 

3. La variation de la corrélation entre la somme totale de la concentration des espèces mesurées 

et la somme totale des contributions modélisées par le PMF pour chaque mesure. Par 

exemple, dans le cas de 6 facteurs le PMF propose à chaque mesure une contribution de 

chacun des 6 facteurs expliquant au mieux les concentrations mesurées. La somme de ces 

contributions est supposément proche de la somme des concentrations mesurées. C’est cette 

comparaison pour chaque mesure qui est observée. Son évolution est suivie en fonction du 

nombre de facteurs. Plus le nombre de facteurs est élevé plus le r² est élevé. Il est possible 

d’observer un plateau atteint pour le r² indiquant qu’un facteur supplémentaire améliore peu 

le résultat. 

Une fois le nombre de facteur déterminé, les solutions à f-1 et f+1 facteurs sont observées afin 

de s’assurer que le nombre de facteur choisi explique le mieux la matrice de données d’une part 

et que les facteurs gardent un sens physique d’autre part. 

Un autre paramètre d’optimisation est utilisé, le F Peak. Comme expliqué précédemment, même 

pour une solution statistiquement stable, il existe possiblement plusieurs solutions. Une rotation 

du système change les résultats du PMF. Le paramètre F Peak permet de contrôler cette rotation. 

Cette rotation permet notamment d’améliorer la séparation entre les facteurs. 

La Figure 2-21 présente la réflexion utilisée lors de la détermination de la solution optimale 

sous forme de logigramme. Le ratio moyen correspond à la valeur de la pente de la droite de la 

comparaison entre les valeurs modélisées et les valeurs mesurées. 

Une fois la solution optimale déterminée, sa robustesse et sa sensibilité sont testées à l’aide du 

bootstrap. Le bootstrap consiste en la séparation de la base de données en plusieurs blocs qui 

sont réarrangés aléatoirement et auxquels une analyse PMF est effectuée. Il est ensuite vérifié 

que chaque facteur déterminé initialement par le PMF est retrouvé après application du 
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bootstrap. Le bootstrap est effectué 100 fois et les données sur un facteur doivent être 

investiguées si ce dernier est retrouvé dans moins de 80 runs bootstrap sur les 100 effectuées. 

Cela signifierait que le facteur est fortement déterminé par des données potentiellement 

aberrantes (Norris et al., n.d.). 

 

Figure 2-21 : Logigramme de détermination de la solution optimale du PMF 

6. Conclusion et perspectives 
 

La détermination des sources et déterminants des HCNM à Marseille étant l’objectif de la thèse, 

deux instruments de mesure ont été déployés sur le site Marseille – Longchamp permettant la 

mesure en ligne, horaire et en continu de 70 HCNM ayant de 2 à 16 atomes de carbone 

appartenant à des familles telles que les alcanes, les alcènes, les alcynes, les aromatiques et les 

chlorés sur un site urbain de fond représentatif de l’atmosphère urbaine de Marseille. Ce parc 

analytique a été présenté en détail ainsi que les conditions météorologiques des 18 mois de 

campagne ayant eu lieu permettant d’avoir de premières informations sur les conditions 

météorologiques durant la campagne de mesure. Ces informations sont utiles et précieuses pour 

l’analyse de données de la campagne.  
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L’optimisation des paramètres pour les deux instruments a été expliquée au cours de ce chapitre, 

s’en est suivi un détail des performances analytiques des deux appareils à savoir répétabilité, 

reproductibilité et limite de détection. Les résultats ont montré une répétabilité inférieure à 5 % 

et une limite de détection inférieure à 15 ppt sur les deux appareils pour la grande majorité des 

31 HCNM précurseurs d’O3. Ces instruments présentent donc les conditions adéquates pour la 

mesure d’espèces à l’état de trace.  

Tout au long de la campagne de 18 mois, les résultats des instruments ont été comparés entre 

eux montrant une bonne concordance des appareils et affirmant la robustesse des données 

obtenues. Le taux de fonctionnement des appareils a été supérieur à 80 % pour les deux 

appareils de mesure mettant en avant la représentativité, la qualité et la robustesse du jeu de 

données. 

S’en est suivi le calcul des incertitudes pour chaque mesure de chaque composé tout au long de 

la campagne. Ce calcul des incertitudes sur les mesures, dont le principe a été détaillé permet 

de : 

➢ Identifier les facteurs d’influence majeurs affectant la qualité de la mesure pour chaque 

espèce 

➢ Evaluer objectivement la qualité des mesures propre à chaque composé pour une 

utilisation en connaissance de cause  

➢ Servir de données d’entrée pour l’application de modèle récepteur-orienté 

Enfin, les détails de la préparation et de l’optimisation des solutions obtenues via le PMF ont 

été expliqués. Le PMF ayant notamment pour but d’aider à la compréhension sur l’origine des 

HCNM mesurés en les regroupant en facteurs commun à ces HCNM, les facteurs étant des 

sources de HCNM qu’elles soient dues à des émissions ou des paramètres météorologiques ou 

même des paramètres purement mathématiques. Les solutions optimales retenues pour chaque 

saison de la campagne de mesure ont notamment été présentées ainsi que le bootstrap pour les 

évaluer. Cette méthodologie rigoureuse permet d’obtenir des résultats exploitables.  

Ce chapitre présente les éléments importants qui seront nécessaires pour analyser les 

concentrations mesurées en HCNM et leurs variabilités journalières et saisonnières lors du 

chapitre 3 mais aussi pour déterminer les sources d’émission de ces HCNM ainsi que leur 

impact respectif sur la qualité de l’air à Marseille lors du chapitre 4. 
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Chapitre 3 : Les déterminants des 

HCNM dans l’atmosphère de Marseille
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L’assurance qualité et le contrôle qualité des données effectuées tout au long de la campagne 

de mesure à Marseille ont permis l’obtention d’une base de données complète et robuste sur 18 

mois de mesures en continu entre mars 2019 et août 2020. Afin de comprendre la variabilité 

des concentrations de HCNM, nous adressons dans ce chapitre leurs principaux déterminants 

dont les conditions météorologiques, les différentes sources d’émission potentielles ainsi que 

la photochimie. 

Ainsi, dans un premier temps, les concentrations des indicateurs de la qualité de l’air ainsi que 

des HCNM sont étudiées en fonction de leur variabilité saisonnière. Dans une seconde partie, 

une sélection de HCNM est étudiée en fonction de leur variation journalière, saisonnière ainsi 

que des paramètres météorologiques afin d’émettre de premières hypothèses sur l’origine de 

ces composés à Marseille. Une troisième partie porte sur l’étude de relation inter-espèces sur la 

base d’analyses bivariées. Une quatrième partie s’intéresse à l’impact de la photochimie sur les 

concentrations mesurées au cours de la campagne. Enfin, une dernière partie s’intéresse sur 

l’impact du confinement sur les concentrations mesurées en HCNM. 

1. Variabilité des concentrations en polluants mesurées au cours 

de la campagne de mesure 
 

Au cours de cette première partie l’évolution temporelle des concentrations en HCNM et des 

indicateurs de la qualité mesurés sur le site de Marseille – Longchamp est analysée pour une 

meilleure compréhension de la dynamique atmosphérique. Les niveaux mesurés en HCNM sont 

comparés avec ceux observés dans d’autres villes françaises et du bassin méditerranéen. 

1.1. Indicateurs de la qualité de l’air 

 

Comme présenté dans le chapitre 2, la station est équipée de nombreux instruments couvrant 

un large panel de polluants allant des polluants gazeux aux aérosols. On retrouve parmi ces 

polluants les principaux indicateurs de la qualité de l’air, l’O3, les NOx et les PM. Comme 

indiqué dans la partie 3.3 du chapitre 1, Marseille est une ville sensible aux problématiques de 

la pollution atmosphérique en raison de la photochimie intense ayant lieu dans la région. C’est 

pourquoi il est intéressant de comparer les niveaux de ces composés sur un site urbain de fond 

avec les normes européennes d’une part, et avec les normes de l’OMS qui ont été mises à jour 

le 22/09/2021 d’autre part. A titre de rappel, les données météorologiques de la campagne de 

mesure ont été présentées au cours du chapitre 2. 
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Le Tableau 3-1 présente l’évolution saisonnière du ratio 
𝑁𝑂

𝑁𝑂2
 dont les valeurs sont toutes 

inférieures à 1,5. Cela montre que quelle que soit la saison la station de mesure est bien une 

station urbaine de fond et qu’elle n’est pas proche de sources de combustion directes (Guivarc’h 

et al., 2002). D’autre part, la baisse du ratio en période chaude peut s’expliquer par la conversion 

de NO en NO2 qui est favorisée en été par rapport à l’hiver en raison d’une photochimie plus 

importante.  

Tableau 3-1 : Evolution du ratio NO/NO2 au cours des saisons 

 Ratio NO/NO2 

Printemps 2019 0,15 

Eté 2019 0,19 

Automne 2019 0,31 

Hiver 2020 0,27 

Printemps 2020 0,18 

Eté 2020 0,21 

 

Les niveaux en NOx, O3 et PM sont présentés dans le Tableau 3-2 sous forme de minimums, 

maximums et moyennes saisonniers. Aussi bien les NOx que les PM2.5 sont davantage émis en 

période froide qu’en période chaude. Cela est due à une source de combustion supplémentaire 

durant cette période, le chauffage domestique mais également à une hauteur de couche de 

mélange plus basse en raison des températures plus faibles. Une hauteur de couche limite basse 

offre un plus faible volume de mélange et est donc associée à de plus fortes concentrations en 

polluants (Lv et al., 2022 and references therein). La concentration moyenne en NOx s’en 

retrouve doublée en hiver en comparaison avec l’été. En revanche, les PM2.5 présentent 

également des niveaux plus élevés en été, en comparaison au printemps et à l’automne. Ces 

concentrations plus élevées en été sont potentiellement dues à la production d’aérosols 

secondaires par voie photochimique plus importante à cette période de l’année et il a été montré 

que les AOS représentaient une part importante des aérosols organiques mesurés à Marseille 

(Haddad et al., 2011). Quant à l’ozone, il présente ses plus hauts niveaux en période estivale 

puisqu’il est produit par des réactions photochimiques qui sont plus intenses en périodes 

estivales. 
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Tableau 3-2 : Données saisonnières des indicateurs de la qualité de l'air sur l'ensemble de la 

campagne (en µg/m3) 

  NO NO2 NOx O3 PM2.5 PM10 

Printemps 

2019 

Min 0,1 0,9 0,3 0,1 0,9 2,3 

Max 793,2 320,6 438,5 203,0 50,9 142,6 

Moyenne 10,0 23,7 27,7 73,8 7,8 15,9 

Eté 2019 

Min 0,1 0,4 1,1 6,1 1,1 2,3 

Max 197,2 114,8 167,4 258,1 164,3 300,1 

Moyenne 3,7 21,9 25,9 81,2 10,1 21,3 

Automne 

2019 

Min 0,1 0,2 0,1 0,1 0,9 2,3 

Max 236,8 325,7 423,6 256,7 50,3 97,2 

Moyenne 8,1 24,7 35,6 55,7 7,6 14,7 

Hiver 2020 

Min 0,03 2,3 2,9 0,1 0,9 1,8 

Max 249,9 168,1 528,0 238,9 117,5 198,1 

Moyenne 10,2 29,4 45,4 45,6 11,1 22,6 

Printemps 

2020 

Min 0,03 0,7 0,4 2,2 1,0 2,6 

Max 588,9 237,6 1065,6 263,2 53,9 141,2 

Moyenne 4,7 16,0 22,6 71,4 9,5 22,9 

Eté 2020 

Min 0,03 0,6 0,1 1,5 1,5 3,1 

Max 186,5 117,8 393,4 262,7 267,4 333,0 

Moyenne 3,5 20,3 24,0 70,1 7,3 32,3 

 

La Figure 3-1 présente l’évolution journalière des NOx, PM2.5 et O3 sur les 18 mois de la 

campagne de mesure. Chacun de ces trois polluants a une évolution journalière particulière. 

Dans le cas des NOx, un pic important est observé le matin vers 07:00 (UTC) suivi d’un pic de 

plus faible intensité le soir vers 19:00 (UTC). Ces deux pics correspondent aux heures de pointe 

du trafic routier dans Marseille et sont caractéristiques du trafic routier de manière générale 

(Badol et al., 2008; Salameh et al., 2014). 

Les mêmes pics sont observables pour les PM2.5 mais le pic de faible intensité se produit cette 

fois le matin et le pic de forte intensité le soir. En s’intéressant au profil journalier par saison 

des PM2.5 et des NOx (Figure 3-2), les pics du matin et du soir sont distinguables en hiver 

uniquement avec le pic du soir plus intense que le pic du matin chez les PM2.5. Pour les NOx, 

les pics du matin et du soir sont visibles quelle que soit la saison. Cependant, en hiver le pic du 

soir est de même intensité que le pic du matin au contraire des autres saisons. Cette observation 

tend à montrer que les NOx observés à Marseille Longchamp sont émis par différentes sources 

de combustion, aussi bien le trafic routier que le chauffage domestique. Concernant les PM2.5, 

ils sont également émis en partie par la combustion d’énergie fossile et par celle de biomasse. 

Cependant, une part importante de ces PM a une origine inorganique dont les contributions les 

plus faible aux concentrations en PM2.5 sont observées en automne et hiver (Salameh et al., 

2018) ce qui peut expliquer le profil journalier observé sur les différentes saisons pour ce 

polluant.   
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Concernant l’O3, le profil journalier de forme typique donnant un maxima à 13:00 (UTC) 

montre l’aspect secondaire de ce polluant avec une formation dépendante de la photochimie 

aux heures où le rayonnement solaire est maximum est la photochimie est la plus forte. 

 

Figure 3-1 : Evolution journalière en (a) NOx, (b) PM2.5 et (c) O3 en µg.m-3 

 

 

Figure 3-2 : Evolution journalière de la concentration en NOx (rouge) et PM2.5 (bleu) en (a) 

printemps 2019, (b) été 2019, (c) automne 2019, (d) hiver 2020, (e) printemps 2020 et (f) été 

2020 en µg.m-3 

Le Tableau 3-3 donne dans l’ordre, les seuils réglementaires européens, les seuils 

recommandés par l’OMS et les concentrations annuelles mesurées en 2019 à la station pour les 
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différents indicateurs de la qualité de l’air. Pour les PM et NO2 les valeurs limites et cibles 

annuelles européennes sont parfaitement respectées mais aucune des limites recommandées par 

l’OMS n’est atteinte. Ce contraste s’explique par le fait que ces valeurs cibles et limites ont 

initialement été définies suite aux recommandations de l’OMS datant de 2005. Depuis, les 

connaissances sur les impacts sanitaires des différents composés ayant évolué, de nouveaux 

seuils ont été publiés par l’OMS en 2021.  

De par leur sévérité en comparaison des seuils réglementaires, les seuils de l’OMS sont souvent 

dépassés dans une zone fortement urbanisée comme Marseille. Cependant, il est important de 

considérer que ces limites sont des nouveaux objectifs à atteindre afin de diminuer à un niveau 

acceptable l’impact de la pollution sur la santé. Le NO2 est le composé le plus critique au vu de 

ce tableau. La limite journalière de 25 µg/m3 proposée par l’OMS a été dépassée près d’un jour 

sur deux au cours de l’année 2019 sur la station Marseille Longchamp.  

En ce qui concerne l’O3, ce dernier dépasse la valeur cible européenne de 120 µg/m3 18 jours 

et la limite recommandée par l’OMS de 100 µg/m3 près d’un jour sur quatre. Sachant que les 

concentrations d’O3 sont plus élevées durant la période estivale où la photochimie est la plus 

intense, ces dépassements de seuils sont principalement regroupés en été. 

Tableau 3-3 : Recommandation de l'OMS et valeurs cibles et limites Européennes et mesures 

annuelles à la station Marseille Longchamp sur l’année 2019 pour les différents indicateurs de 

la qualité de l’air. Les chiffres en gras entre parenthèses correspondent aux nombres de jours 

dépassant le seuil journalier sur l’année 

  
Limite recommandée 

par l’OMS (2021) 

Valeur cible 

européenne 

Valeur limite 

européenne 

Mesures 

de 2019 

PM2.5 
Annuel 5 20 25 9,5 

Journalier 15 (36) / / / 

PM10 
Annuel 15 / 40 17,9 

Journalier 45 (7) / 50 (2) / 

NO2 
Annuel 10 / 40 26 

Journalier 25 (154) / / / 

O3 

8h 100 (81) 120 (18) / / 

Pic 

saisonnier* 
60 / / 97,3 

* : Le pic saisonnier d’ozone tel que défini par l’OMS correspond à la moyenne sur les 6 mois 

ayant les concentrations en ozone les plus élevées de la moyenne journalière maximale sur 8 

heures. 

 

 

https://www.who.int/fr/news-room/fact-sheets/detail/ambient-(outdoor)-air-quality-and-health
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1.2. Concentrations des HCNM  

 

Les concentrations en HCNM de 2 à 16 atomes de carbone mesurées pendant 18 mois sont 

présentées dans cette partie. Ces concentrations sont également comparées avec d’autres 

concentrations mesurées dans d’autres villes françaises et du bassin méditerranéen. Enfin, leurs 

variations journalières et saisonnières sont également étudiées avec de premières hypothèses 

sur leurs facteurs déterminants. 

Le Tableau 3-4 présente les concentrations moyennes, médianes et maximales des 70 HCNM 

mesurés durant la campagne ainsi que le pourcentage des mesures inférieures à la limite de 

détection pour chaque composé.  

Sur l’ensemble de la campagne de mesure les composés majoritaires sont les alcanes légers de 

l’éthane aux pentanes, l’éthylène, le propène, l’acétylène et les BTEX. Quelques variations 

saisonnières sont à noter cependant comme des concentrations plus élevées en benzène en hiver 

alors que l’isoprène et le limonène font partie des espèces majoritaires en été. Concernant les 

IVOC, les tetradécane, pentadécane et hexadécane ont des niveaux de concentration très faibles 

et donc une part importante des mesures effectuées pour ces composés sont sous la limite de 

détection de l’appareil. Des concentrations significatives de ces composés ont cependant été 

observées en période de forte température. 

Au final, sur l’ensemble des espèces mesurées, 26 composés ont plus de 50 % de leurs valeurs 

en-dessous de la limite de détection des appareils, certains de ces composés tel que le 

trichloroéthylène sont des composés à très faible concentration globale mais présentant des pics 

épisodiques. 44 composés différents ont plus de 50 % de leurs concentrations mesurées 

supérieures à la limite de détection mettant en avant une base de données avec un bon potentiel 

d’analyse.  
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Tableau 3-4 : Concentrations moyenne (± écart-type), médiane et maximale (en µg/m3) et 

pourcentage de mesures inférieures à la limite de détection pour chaque composé pendant toute 

la période de la campagne de mesure 

 Moyenne Médiane Maximum % <LD 

Ethane 2,827 (±2,750) 1,860 25,901 0,02 

Ethylène 0,995 (±1,180) 0,599 13,430 2,86 

Propane 1,150 (±1,067) 0,832 14,844 1,37 

Propène 0,218 (±0,284) 0,119 4,935 30,12 

Isobutane 0,650 (±0,650) 0,477 20,835 0,07 

Butane 1,240 (±1,219) 0,893 30,917 0,05 

Acétylène 0,596 (±0,702) 0,381 10,362 14,66 

Trans-2-butène 0,063 (±0,100) 0,041 5,187 22,91 

1-butène 0,143 (±0,152) 0,097 4,448 10,68 

Chlorure de vinyle 0,146 (±0,453) 0,049 13,626 37,80 

Isobutène 0,280 (±0,257) 0,234 6,991 7,27 

Cis-2-butène 0,053 (±0,073) 0,037 3,263 32,38 

Néopentane 0,013 (±0,006) 0,012 0,253 96,25 

Isopentane 0,716 (±0,755) 0,517 25,297 0,06 

Pentane 0,308 (±0,309) 0,228 9,343 2,42 

Propyne 0,044 (±0,015) 0,042 0,783 98,09 

1,3-butadiène 0,059 (±0,092) 0,022 2,276 63,64 

3-methylbutène 0,013 (±0,011) 0,011 0,259 91,54 

2-methyl-1-butène 0,034 (±0,064) 0,011 2,081 58,57 

Trans-2-pentène 0,026 (±0,044) 0,010 1,888 62,50 

2-methyl-2-butène 0,029 (±0,042) 0,017 0,973 84,27 

1-pentène 0,021 (±0,031) 0,011 0,606 79,27 

Cis-2-pentène 0,016 (±0,022) 0,009 0,663 79,25 

Butyne 0,014 (±0,023) 0,009 0,997 82,73 

Isoprène 0,349 (±0,369) 0,281 4,775 16,59 

Cyclopentène 0,064 (±0,081) 0,027 3,088 60,30 

Cyclopentane 0,031 (±0,036) 0,018 0,765 76,06 

2-methylpentane 0,185 (±0,172) 0,149 5,059 15,69 

2,2-dimethylbutnae 0,065 (±0,060) 0,052 1,413 38,91 

3-methylpentane 0,082 (±0,084) 0,058 2,139 0,60 

1-Hexène 0,012 (±0,057) 0,004 1,048 73,82 

Hexane 0,095 (±0,094) 0,067 1,242 3,73 

2,2-dimethylpentane 0,078 (±0,080) 0,057 2,023 3,24 

2,4-dimethylpentane 0,047 (±0,052) 0,033 0,940 9,55 

2,2,3-trimethylbutane 0,006 (±0,012) 0,006 0,200 98,19 

Benzène 0,183 (±0,170) 0,133 3,550 0,04 

3,3-dimethylpentane 0,051 (±0,107) 0,006 2,654 91,69 

Cyclohexane 0,167 (±0,197) 0,109 2,984 3,36 

2-methylhexane 0,058 (±0,097) 0,036 3,255 23,61 

2,3-dimethylpentane 0,031 (±0,045) 0,015 1,773 62,73 

Trichloroéthylène 0,013 (±0,022) 0,006 0,550 88,24 

Isooctane 0,037 (±0,048) 0,023 1,381 18,16 

Heptane 0,066 (±0,075) 0,046 2,333 6,16 

Toluène 0,500 (±0,450) 0,367 6,373 0,03 

Octane 0,017 (±0,031) 0,008 1,450 66,62 

Tetrachloroéthylène 0,167 (±0,040) 0,165 1,899 99,34 

Ethylbenzène 0,094 (±0,102) 0,068 3,166 0,54 

M,p-xylènes 0,343 (±0,359) 0,250 9,042 0,19 

Styrène 0,010 (±0,013) 0,006 0,226 40,28 

o-xylène 0,122 (±0,128) 0,085 3,210 0,66 

Nonane 0,023 (±0,025) 0,017 1,053 7,00 

Isopropylbenzène 0,005 (±0,009) 0,004 0,405 90,47 

α-pinène 0,003 (±0,005) 0,003 0,215 88,76 

Propylbenzène 0,013 (±0,024) 0,006 0,664 38,01 

3-ethyltoluène 0,041 (±0,045) 0,029 0,711 20,11 

4-ethyltoluène 0,053 (±0,053) 0,008 0,497 14,69 

1,3,5-trimethylbenzène 0,022 (±0,028) 0,008 0,961 59,22 

β-pinène 0,046 (±0,057) 0,029 2,078 10,40 

2-ethyltoluène 0,017 (±0,019) 0,012 0,628 31,27 

1,2,4-trimethylbenzène 0,091 (±0,091) 0,067 2,460 3,63 

Decane 0,037 (±0,041) 0,027 1,201 5,71 

1,2,3-trimethylbenzène 0,046 (±0,056) 0,029 0,725 12,38 

Limonène 0,011 (±0,024) 0,003 0,309 60,20 

Butylbenzène 0,005 (±0,006) 0,003 0,123 78,68 

Undecane 0,024 (±0,018) 0,019 0,210 9,96 

Dodecane 0,015 (±0,015) 0,010 0,354 30,87 

Tridecane 0,008 (±0,007) 0,006 0,089 44,14 

Tetradecane 0,008 (±0,013) 0,002 0,148 59,61 

Pentadecane 0,002 (±0,003) 0,002 0,086 83,53 

Hexadecane 0,003 (±0,003) 0,002 0,051 90,58 
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Afin d’avoir une vision d’ensemble des concentrations émises en HCNM, la Figure 3-3 

présente les concentrations mensuelles des différentes familles de HCNM mesurées durant la 

campagne de mesure. On retrouve les alcanes séparés en quatre groupes, les alcanes C2 – C3, 

les alcanes C4 – C5, les alcanes C6 – C9 et les alcanes C10 – C16. Les alcènes sont eux séparés 

en deux groupes, les alcènes C2 – C3 et les alcènes C4 – C6. Enfin, on retrouve les composés 

aromatiques et l’acétylène. Les alcanes C2 à C5 sont les espèces majoritaires expliquant à elles-

seules plus de 50 % des concentrations mesurées en HCNM pour chaque mois de la campagne 

de mesure. Ce résultat concorde avec d’autres études en site urbain qui ont également observé 

une part importante de ces alcanes sur les concentrations mesurées (Salameh et al., 2015; Thera 

et al., 2019; Baudic et al., 2016).  

Les concentrations en HCNM présentent leurs niveaux les plus élevés durant la période 

hivernale. Ces niveaux s’expliquent par l’ajout d’une source d’émission de ces composés durant 

cette période de l’année, le chauffage domestique ainsi que par les conditions météorologiques 

différentes avec des températures plus faibles et donc une couche de mélange plus basse.  

A contrario, les concentrations en espèces réactives tels que les alcènes diminuent en printemps 

et atteignent un minima en été expliqué d’une part par la baisse d’intensité du chauffage 

domestique et par une activité photochimique accrue d’autre part. 

Les concentrations en alcène de mi-février 2020 à juin 2020 ne sont pas disponibles en raison 

d’un problème technique. Cependant, c’est au cours de cette période que sont mesurés les 
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niveaux les plus bas en alcanes et composés aromatiques. Des détails sont apportés dans la 

partie 5 de ce chapitre.  

 

Figure 3-3 : Concentration mensuelle des différentes familles de HCNM durant la campagne 

de mesure. Les alcènes ne sont pas mesurés entre mars 2020 et juin 2020 et raison d'un 

problème technique 

Le Tableau 3-5 compare les résultats obtenus au cours de la campagne de mesure avec ceux 

obtenus dans d’autres villes du bassin méditerranéen ainsi que d’autres villes françaises. 

Concernant les villes méditerranéennes, les concentrations mesurées à Marseille sont plus 

faibles en été qu’en hiver. Cette première observation concorde avec les données présentées à 

la Figure 3-3. Ce profil de variation est similaire à Athènes mais contraire à Beyrouth où à 

l’exception de l’éthane, les concentrations sont plus élevées en été qu’en hiver. Concernant le 

benzène, les concentrations mesurées à Marseille sont plus faibles que celles mesurées à 

Athènes toutefois avec le même profil saisonnier. Globalement, les concentrations mesurées à 

Marseille sont plus faibles que celles mesurées dans les autres villes du bassin méditerranéen 

ce qui peut s’expliquer par des différences importantes entre les pays concernant les politiques 

de régulation de la qualité de l’air, le développement des infrastructures urbaines, la densité de 

trafic, la densité de population...  

En se concentrant sur les villes françaises, le même constat s’observe. Les concentrations 

mesurées pour ces 9 HCNM sont globalement plus faibles à Marseille que dans les autres villes. 

Cependant, ce constat doit prendre en compte l’âge des différentes bases de données. En effet, 

la base de données de Paris a 10 ans quand celles de Strasbourg et Lyon sont des moyennes 

interannuelles entre 2002 et 2013 pour Strasbourg et entre 2007 et 2013 pour Lyon. Or, depuis 

le début des années 2000 les émissions en COVNM ont diminué de 65 % en France (CITEPA, 
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2021). Cette baisse des émissions s’est observée de manière assez significative par des 

tendances à la baisse significatives des concentrations  en HCNM (Waked et al., 2016). 

Tableau 3-5 : Comparaison des concentrations mesurées de 9 HCNM, en ppb, entre plusieurs 

études portant sur des villes françaises et du bassin méditerranéen 

 

Beyrouth 

hiver 2012 

(Salameh 

et al. 

2015) 

Beyrouth 

été 2011 

(Salameh 

et al. 

2015) 

Athènes 

hiver 2017 

(Panopoulou 

et al., 2021) 

Athènes été 

2016 

(Panopoulou 

et al., 2021) 

Istanbul 

Septembre 2014 

(Thera et al. 

2019) 

Marseille 

hiver 2020 

 

Marseille 

été 2019 

 

Paris 2010 

(Baudic et 

al. 2016) 

Strasbourg 

2002-2013 

(Waked et 

al. 2016) 

Lyon 

2007-2013 

(Waked et 

al. 2016) 

Ethane 2,8 1,6 4,1 2,1 / 2,4 2,1 3,8 3,0 4,1 

Ethylène 2,1 3,3 3,5 1,6 / 1,1 0,6 1,6 1,8 2,8 

Acétylène 2,2 2,3 / / / 0,7 0,6 0,5 0,8 0,8 

Isopentane 7,0 8,3 / / 0,8 0,6 1,1 1,8 0,7 1,1 

Benzène 0,5 0,6 0,8 0,3 0,2 0,6 0,1 1,1 0,3 0,5 

Toluène 2,2 3,8 2,0 1,2 1,3 0,5 0,5 0,8 0,3 1,4 

Ethylbenzène 0,3 0,5 0,3 0,2 0,2 0,1 0,1 / / / 

m,p-xylènes 0,9 1,8 2,1 1,2 0,6 0,3 0,4 / / / 

o-xylène 0,3 0,6 0,3 0,2 0,3 0,1 0,1 / / / 

 

Enfin, la Figure 3-4 compare la distribution des concentrations massiques des familles de 

HCNM en juin – juillet 2019 et juillet 2020 avec celle obtenue en juin – juillet 2001 durant la 

campagne ESCOMPTE (Coll et al., 2010). Ainsi, si la distribution est très similaire entre 2019 

et 2020 de grandes différences sont observées avec la distribution mesurée en 2001. Les 

composés aromatiques présentent désormais une part bien moins importante des concentrations 

mesurées au contraire des alcanes C2 à C5. Ces différences notables mettent l’accent sur la 

nécessité de continuer à documenter les COV pour apprécier l’évolution de leur composition. 

https://www.citepa.org/fr/2021-covnm/
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Figure 3-4 : Comparaison de la distribution des concentrations moyennes massiques des 

différentes familles de HCNM mesurées à Marseille en 2001 durant la campagne ESCOMPTE 

(Coll et al. 2010) et durant la campagne de 2019 à 2020 

2. Variations journalières et saisonnières des HCNM, une 

première étape à l’identification des sources 
 

Dans un but d’émettre de premières hypothèses sur l’origine des différents HCNM mesurés, les 

évolutions journalières et saisonnières de certains d’entre eux sont étudiées. Plus 

particulièrement, un focus est effectué sur le propane, l’isopentane, le limonène, le toluène et 

le tridécane qui sont des marqueurs de sources.  

Le propane 

Le propane est un composé marqueur de l’usage de gaz de ville (Baudic et al., 2016) que l’on 

peut donc retrouver dans des sources de HCNM identifiées comme étant le chauffage 

domestique (Baudic et al., 2016) ou les fuites issues des réseaux de gaz (Salameh et al., 2016). 
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Si dans le cas de fuite de gaz il n’est pas possible de détacher un profil de variation journalière 

(Salameh et al., 2016), en ce qui concerne le chauffage domestique le profil journalier 

correspond aux périodes de présence des personnes chez elles (Baudic et al., 2016). Quant au 

profil saisonnier, il montre des concentrations plus élevées en hiver en lien avec des 

températures plus basses (Sauvage et al., 2009). Ainsi, la Figure 3-5 montre l’évolution 

journalière et mensuelle de la concentration en propane au cours de la campagne de mesure 

sous forme de boîtes à moustaches. Les concentrations mesurées pour ce composé sont diffuses 

et ne sont pas liées à une direction de vent particulière indiquant donc une origine géographique 

diffuse autour de la station de mesure. Pendant toutes les saisons, deux pics sont distingués, un 

pic en matinée et un second en soirée. De plus, les concentrations du propane sont plus 

importantes en hiver, période où il a été montré que les concentrations en NOx étaient plus 

élevées montrant l’implication d’une source de combustion supplémentaire, en l’occurrence le 

chauffage domestique. Il a été montré sur les profils de gaz de ville que l’éthane est le composé 

majoritaire (Na et al., 2004 and references therein; Baudic et al., 2016). En s’intéressant à la 

corrélation entre les concentrations mesurées en propane et en éthane pour chaque saison, le 

coefficient de corrélation R varie de 0,55 à 0,74 avec les corrélations les plus marquées 

observées en automne 2019 et hiver 2020 (0,73 et 0,74 respectivement), période où le chauffage 

domestique est présent. Ces observations renforcent l’hypothèse d’une potentielle émission de 

ces composés par le chauffage domestique. 
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Figure 3-5 : Evolution journalière (1ère et 2ème lignes) en (a) hiver, (b) printemps, (c) été et (d) 

automne et mensuelle (3ème ligne) en 2019 (gauche) et 2020 (droite) de la concentration en 

propane en ppb. Les minimas et maximas correspondent aux 5ème et 95ème percentiles 

respectivement, les limites basses et hautes de la boîte aux 1er et 3ème quartiles et les barres 

centrales aux couleurs plus renforcées à la médiane. Les marqueurs en forme de triangle 

représentent la moyenne 
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L’éthane 

Certains composés à longue durée de vie comme l’éthane ont un niveau de fond important en 

plus de leurs émissions locales (Sauvage et al., 2009) dont un possible lien avec les émissions 

du chauffage domestique a été montré à l’aide de la corrélation avec le propane précédemment. 

Cela est dû à leurs faible réactivité (durée de vie moyenne de l’éthane dans une atmosphère de 

1 à 2 mois) qui leur permettent de s’accumuler sur de longues distances depuis leurs sources 

d’émission avant de réagir avec les oxydants atmosphériques (Stohl, 2003; Li, 2002). Le niveau 

de fond de ces composés se caractérise par un pic saisonnier en hiver et un creux saisonnier en 

été. Une récente étude (Debevec et al., 2021) a comparé les niveaux de composés que l’on 

retrouve couramment dans les niveaux de fond (alcanes légers, acétylène, benzène…) mesurés 

dans une station de fond au Cap Corse avec 17 autres sites de fond ruraux européens entre juin 

2012 et juin 2014. Elle a montré une cohérence dans l’évolution saisonnière de ces composés. 

Par exemple, dans le cas de l’éthane les concentrations mesurées ont un niveau de fond minimal 

en été compris entre 1 et 2 µg.m-3 et un niveau de fond maximal en hiver compris entre 3 et 5 

µg.m-3 (Debevec et al., 2021). La Figure 3-6 présente les concentrations moyennes mensuelles 

mesurées en éthane à Marseille entre mars 2019 et août 2020. Hormis des concentrations très 

élevées mesurées en début de campagne, les concentrations mesurées à la station Marseille 

Longchamp sont de l’ordre de 2 µg.m-3 en période estivale et de 4 µg.m-3 en période hivernale. 

Ces niveaux de concentrations sont similaires à ceux observés sur les sites ruraux européens. 

Cependant, la variabilité saisonnière est plus visible sur les sites ruraux qu’à Marseille. L’une 

des explications possibles à cette observation est l’addition des émissions locales au niveau de 

fond en éthane. Les sources locales d’éthane à Marseille peuvent être issues du chauffage 

domestique mais aussi de fuites de gaz de ville. Cette observation souligne l’impact d’un niveau 

de fond aussi bien local que régional sur les concentrations mesurées à la station Marseille 

Longchamp au cours de la campagne de mesure. Ainsi, la Figure 3-7 montre les résultats de 

l’analyse PSCF (Potential Source Contribution Function) sur l’éthane pour l’ensemble de la 

campagne de mesure. Ce composé a ici pour origine principalement des zones urbaines et 

industrielles éloignées comme la vallée du Pô en Italie ainsi que les métropoles Lyonnaises et 

Toulousaines en plus d’une part locale. 

Concernant les hauts niveaux d’éthane mesurés en début de campagne, une inter-comparaison 

avec une méthode par canister présentée en annexe a montré une bonne concordance avec les 

résultats du jeu de données mettant en avant la bonne qualité des données mesurées par 

l’appareil. Afin de s’assurer si les concentrations mesurées en éthane sont dues à un phénomène 



 

 
137 

local ou sont observables au niveau régional, ces dernières ont été comparées à des données 

récoltées sur des sites ruraux, Peyrusse-Vieille situé à 420 km à l’ouest de Marseille et Kosetice 

et République Tchèque ainsi qu’un site costal au Cap-Vert sur toute la période de mesure. Pour 

faciliter la comparaison, les données ont toutes été rapportées à un pas de temps identique 

(prélèvement de 4h une fois tous les 4 jours) (Figure 3-8). Si sur la première moitié de l’année 

2019 les concentrations en éthane mesurées à Marseille sont bien plus élevées que celles 

mesurées sur les autres sites les niveaux sont très similaires sur la suite de la campagne de 

mesure. Cette observation semble indiquer que les niveaux élevés observés à Marseille en début 

de campagne ont une origine locale. 

  

Figure 3-6 : Concentrations moyennes mensuelles mesurées en éthane à Marseille à la station 

Marseille Longchamp entre mars 2019 et août 2020 (en µg.m-3) 
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Figure 3-7 : Origine potentielle des sources d'éthane mesuré à la station au cours de la 

campagne de mesure 

 

Figure 3-8 : Evolution de la concentration en éthane à Marseille-Longchamp et sur des sites 

ruraux et costaux au cours de la campagne de mesure (en ppb) 

L’isopentane 

L’isopentane est considéré comme un bon marqueur de la source évaporation de carburant et 

est, avec le butane, le constituant majoritaire de cette source (Harley et al., 2000 ; Salameh et 

al., 2019 ; Kumar et al., 2020). Dans le cas de cette campagne de mesure, les concentrations 

mesurées en isopentane et en butane ont une corrélation nette avec un R variant de 0,74 à 0,85 
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à l'exception du printemps 2019 où R vaut 0,63. Les corrélations les plus importantes sont 

observées en automne 2019 et hiver 2020 avec un R de 0,84 et 0,85 respectivement mettant en 

avant le lien existant entre ces deux composés lors des mesures effectuées à Marseille. Certaines 

études distinguent deux sources principales d’évaporation de carburant lors de leurs mesures en 

fond urbain, celles dues aux stations-service et celles dues au trafic routier (Salameh et al., 

2016). Les évaporations dues aux stations-service sont généralement diffuses sans profil 

journalier particulier tandis que celles dues au trafic routier suivent l’activité du trafic avec des 

pointes le matin et le soir. 

La Figure 3-9 montre le profil journalier et mensuel de la concentration en isopentane au cours 

de la campagne de mesure sous forme de boîtes à moustaches pour chaque saison au cours de 

la campagne. A l’instar du propane, le profil journalier de l’isopentane présente deux pics, un 

dans la matinée et un autre le soir et aucune direction de vent ne montre une origine 

géographique particulière aux émissions de ce composé. Dans notre cas, le profil journalier de 

l’isopentane présente deux pics, un le matin et un le soir correspondant potentiellement aux pics 

d’activité du trafic routier.  

De plus, la Figure 3-9 montre que les concentrations les plus importantes sont mesurées en été. 

Ceci est dû à une augmentation de l’évaporation de carburant liée à une augmentation de la 

température. Cependant, de nombreux paramètres tels que les conditions de trafic, la 

composition du parc automobile ou les conditions météorologiques régulent les émissions de 

ce type de source (Baudic et al., 2016) et une augmentation des concentrations en isopentane 

due à la température n’est qu’un des paramètres possibles pouvant expliquer que dans certaines 

études cette source ne montre pas de variation saisonnière marquée (Salameh et al., 2016) tandis 

que dans d’autres études cette dernière est plus importante en hiver qu’en été (Sauvage et al., 

2009). Dans notre cas, le profil saisonnier de l’isopentane se rapproche du profil saisonnier de 

l’évaporation de carburant observé à Athènes par Panopoulou et al., 2021 où celui-ci a pour 

origine l’évaporation de carburant issu du trafic routier.  
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Figure 3-9 : Evolution journalière (1ère et 2ème lignes) en (a) hiver, (b) printemps, (c) été et (d) 

automne et mensuelle (3ème ligne) en 2019 (e) et 2020 (f) de la concentration en isopentane en 

ppb. Les minimas et maximas correspondent aux 5ème et 95ème percentiles respectivement, les 

limites basses et hautes de la boîte aux 1er et 3ème quartiles et les barres centrales aux couleurs 

plus renforcées à la médiane. Les marqueurs en forme de triangle représentent la moyenne 

 

(e) (f) 
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Le toluène 

Concernant le toluène, de nombreuses origines possibles expliquent les concentrations de ce 

composé que ce soit par des sources de combustion (chauffage domestique par usage de bois, 

trafic), d’évaporation ou d’usage de solvants (Wang et al., 2014; Abbasi et al., 2020) faisant de 

ce dernier l’un des composés majoritaires tout au long de la campagne de mesure.  

Ainsi, la Figure 3-10 présente la rose de pollution du toluène sur l’ensemble de la campagne 

de mesure et montre des concentrations mesurées indépendantes des directions de vent 

particulières indiquant une ou des sources sans localisation précise. Les concentrations 

mesurées sont cependant légèrement plus élevées pour des vents d’est nord-est qui 

correspondent aux brises de terre qui se produisent la nuit. La vitesse de vent des brises de terre 

est de plus faible intensité que celle des brises de mer. De plus, la station étant située de 2 à 3 

km de la mer, la distance parcourue par la masse d’air en zone urbaine lors d’une brise de mer 

n’est que de 2 à 3 km. Aussi bien la faible vitesse du vent que la distance parcourue en zone 

urbaine favorisent l’accumulation de polluants la nuit ce qui explique les concentrations plus 

élevées observées pour les vents d’est nord-est. 

  

Figure 3-10 : Rose de pollution du toluène sur l'ensemble de la campagne de mesure 

 

Le Tableau 3-6 présente la corrélation moyenne des différents BTEX entre eux au cours des 

différentes saisons de la campagne de mesure ainsi que l’écart-type inter saisonnier de ces 

corrélations. L’éthylbenzène et les xylènes présentent de très fortes corrélations qui varient peu 

sur l’ensemble des saisons ce qui semble signifier qu’importe les saisons, ces derniers sont issus 

de la ou des mêmes sources. Cette même observation n’est pas vraie pour le benzène et le 

toluène. Une corrélation existe montrant une origine commune avec les EX mais une variabilité 
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plus marquée sur ces corrélations est clairement visible. Les corrélations les plus fortes de ces 

deux composés avec les EX sont observées en automne 2019 et hiver 2020 indiquant 

l’apparition d’une source commune pour tous ces composés et/ou la disparition d’une source 

non commune sur cette période de la campagne de mesure. Une possible explication de cette 

observation est l’impact potentiel de la source chauffage domestique et plus particulièrement le 

chauffage au bois. Ce type de source est émettrice de composés aromatiques et plus 

particulièrement de benzène (Wang et al., 2014 and references therein; Languille et al., 2020) 

et son impact a déjà été observé sur la station Marseille Longchamp (Chazeau et al., 2021).  

Tableau 3-6 : Corrélation moyenne des BTEX entre eux sur l’ensemble des saisons ± l’écart-

type 

 Benzène Toluène Ethylbenzène M,p-xylènes 

Benzène 1 (±0)    

Toluène 0,68 (±0,14) 1 (±0)   

Ethylbenzène 0,58 (±0,16) 0,76 (±0,13) 1 (±0)  

M,p-xylènes 0,61 (±0,15) 0,80 (±0,12) 0,97 (±0,02) 1 (±0) 

O-xylène 0,63 (±0,14) 0,80 (±0,12) 0,95 (±0,03) 0,98 (±0,01) 

 

Le profil journalier du toluène présente un pic le matin et un pic le soir (Figure 3-11). 

Cependant, au contraire du propane et de l’isopentane l’évolution temporelle de la 

concentration en toluène ne montre pas de variation saisonnière marquée (Figure 3-12). Ainsi, 

bien qu’un potentiel impact du chauffage domestique ait été mis en avant précédemment, ce 

dernier ne semble pas être un émetteur important de ce composé et les concentrations de ce 

dernier semblent être dictées principalement par une autre source (Figure 3-11). 

 Le trafic routier est l’un des plus importants émetteurs de HCNM dont le toluène lors des 

campagnes de mesures en site urbain (Salameh et al., 2016; Buzcu and Fraser, 2006; 

Panopoulou et al., 2021). En outre, la baisse des concentrations en toluène observée en 2020 

sur la Figure 3-12 est à mettre en lien avec la baisse importante du trafic routier durant le 

confinement en raison de la crise sanitaire en printemps 2020, période au cours de laquelle les 

NOx ont vu leurs niveaux baisser de 50 % (AtmoSud, 2020). De par son profil journalier ainsi 

que par ses niveaux de concentrations peu impactés par la saisonnalité, il est possible que le 

trafic routier soit la source principale de toluène au cours de cette campagne de mesure.  
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Figure 3-11 : Evolution journalière de la concentration en toluène en (a) hiver, (b) printemps, 

(c) été et (d) automne en ppb. Les minimas et maximas correspondent aux 5ème et 95ème 

percentiles respectivement, les limites basses et hautes de la boîte aux 1er et 3ème quartiles et les 

barres centrales aux couleurs plus renforcées à la médiane. Les marqueurs en forme de triangle 

représentent la moyenne 
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Figure 3-12 : Evolution temporelle de la concentration en toluène durant la campagne de 

mesure. La période de confinement en 2020 est mise en évidence par un fond jaune 

Le limonène 

Le limonène et plus généralement les terpènes sont des composés majoritairement émis par les 

sources biogéniques ce qui en fait de bons marqueurs de ces sources (Guenther et al., 2012; 

Sindelarova et al., 2014). Cependant, il n’est pas rare d’observer en milieu urbain des émissions 

de terpènes anthropiques (Dominutti et al., 2019; Panopoulou et al., 2020; Kaser et al., 2021). 

La Figure 3-13 présente les profils journaliers estivaux de la concentration en limonène et du 

rayonnement solaire tandis que la Figure 3-14 présente la série chronologique sur toute la durée 

de la campagne de mesure. Le profil journalier montre une évolution en forme de cloche avec 

des concentrations très faibles la nuit et un pic en milieu de journée. Ce profil est similaire au 

profil du rayonnement solaire et caractéristique des émissions biogéniques. Aussi, l’évolution 

au cours de la campagne de mesure affiche des niveaux de concentration supérieurs au bruit de 

fond uniquement en été, période où l’activité biogénique est la plus intense. Ce profil 

biogénique peut être associé à la proximité de la station de mesure avec le parc Longchamp qui 

abrite de nombreux arbres et arbustes émetteurs en COV biogéniques tels que l’isoprène ou le 

limonène.  
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Figure 3-13 : Profil journalier estival des concentrations en limonène (ppb) et du rayonnement 

solaire (en J/cm²). Les minimas et maximas correspondent aux 5ème et 95ème percentiles 

respectivement, les limites basses et hautes de la boîte aux 1er et 3ème quartiles et les barres 

centrales aux couleurs plus renforcées à la médiane. Les marqueurs en forme de triangle 

représentent la moyenne 

 

 

Figure 3-14 : Evolution mensuelle de la concentration en limonène durant la campagne. Les 

minimas et maximas correspondent aux 5ème et 95ème percentiles respectivement, les limites 

basses et hautes de la boîte aux 1er et 3ème quartiles et les barres centrales aux couleurs plus 

renforcées à la médiane. Les marqueurs en forme de triangle rouge représentent la moyenne 

 

La Figure 3-15 présente la rose de pollution estivale du limonène. Il apparaît des concentrations 

plus élevées pour des masses d’air provenant du sud-ouest de la station de mesure, secteur 

correspondant à la situation du parc Longchamp. Il est à noter que les vents de sud-ouest 

correspondent à des brises de mer qui ont lieu en journée. C’est également en journée qu’ont 

lieu les émissions de composés à caractère principalement biogénique tels que l’isoprène ou le 
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limonène. Ainsi, la période à laquelle la station est la plus soumise aux émissions biogéniques 

est également la période à laquelle les émissions biogéniques sont les plus intenses.  

     

Figure 3-15 : Rose de pollution du limonène en été 2019 

Les COV-I 

Les COV-I sont des composés encore peu renseignés dans la littérature ayant un rôle variable 

dans la production d’O3 et d’AOS du fait de leur grande dépendance à des paramètres tels que 

la température (Drozd et al., 2021). Compte tenu de leur faible volatilité, ces composés 

présentent des concentrations ambiantes plus élevées lorsque les températures sont élevées 

comme en été.  

Si en printemps et en automne il n’y a pas de profil journalier marqué pour ces composés, deux 

profils se détachent en hiver et en été. Le profil estival présente un plateau élevé la nuit et un 

creux le jour et est certainement dû à la variation de la hauteur de la couche limite qui est 

importante en été et en lien avec la température ce qui peut expliquer dans notre cas le profil 

journalier observé en été. En ce qui concerne le profil hivernal, ce dernier présente deux pics, 

un le matin et un le soir et est donc similaire à des profils déjà présentés précédemment qui sont 

potentiellement dus au trafic routier ou au chauffage domestique. Le fait que ce profil ne 

s’observe qu’en hiver permet d’émettre l’hypothèse d’une origine possiblement due au 

chauffage domestique. 

La Figure 3-16 présente l’évolution au cours de la campagne de la concentration en tridécane 

pour chaque saison. A l’instar du limonène et de l’isopentane, le tridécane, montre des 

concentrations plus élevées en été liées à l’augmentation de la température montrant l’évolution 

du partitionnement de ces espèces de la phase condensée vers la phase gazeuse.  



 

 
147 

 

Figure 3-16 : Evolution mensuelle de la concentration en tridécane durant la campagne (2019 

à gauche, 2020 à droite) 

3. La corrélation inter-espèces, une seconde étape à 

l’identification des sources 
 

Au cours de la précédente partie, de premières hypothèses quant aux sources susceptibles de 

jouer un rôle dans les concentrations mesurées en HCNM sur notre site de mesure ont été 

émises. Regarder les covariabilités entre les HCNM peut fournir des indications sur les 

processus communs déterminant l’évolution de leurs concentrations, notamment sur leur 

origine. 

3.1. Les sources de combustion 
 

Dans la partie précédente, des hypothèses sur deux sources de combustion ont été émises, le 

chauffage domestique ainsi que le trafic routier. Alors que la source identifiée comme étant le 

trafic routier est présente tout au long de la campagne de mesure, la source identifiée comme 

étant le chauffage domestique n’est présente qu’en période froide en hiver.  

Les alcènes sont parmi les composés émis par les sources de combustion (Passant, 2002; 

Warneke et al., 2007; Parrish et al., 2009). Si la corrélation inter-alcènes permet de relier ces 

composés à une source de combustion, elle ne permet cependant pas de différencier le chauffage 

domestique du trafic routier.  

Concernant le chauffage domestique, ce dernier se distingue en deux types, le chauffage au gaz 

émetteur d’alcanes légers (C2 – C4) (Passant, 2002; Baudic et al., 2016) et le chauffage au bois 

dont l’émission en benzène est plus élevée que pour les autres sources combustion (Araizaga et 

al., 2013; Wang et al., 2014). 
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Ainsi, de bonnes corrélations entre le propane et l’éthylène sont observées en hiver lorsque la 

source chauffage domestique est prédominante, au contraire de l’été. La Figure 3-17 illustre la 

corrélation entre le propane et l’éthylène sur un mois d’été, juillet 2019 et un mois d’hiver, 

janvier 2020.  

 

Figure 3-17 : Concentration de l'éthylène en fonction de la concentration en propane en janvier 

2020 (en bleu) et juillet 2019 (en rouge) 

Comme énoncé précédemment, concernant le chauffage domestique le ratio entre le benzène et 

le toluène constitue un bon moyen de distinction de cette source de combustion. Un ratio enrichi 

en benzène est caractéristique de la source chauffage au bois. Le Tableau 3-7 présente 

l’évolution de ce ratio tout au long de la campagne. Un enrichissement des masses d’air en 

benzène est observé durant les périodes hivernales indiquant la présence de chauffage au bois 

dans la région. Le mois présentant le ratio 
𝐵𝑒𝑛𝑧è𝑛𝑒

𝑇𝑜𝑙𝑢è𝑛𝑒
 le plus élevé est le mois de mars 2020. Cette 

raison s’explique par un accroissement du chauffage domestique durant le confinement dû à la 

crise sanitaire à partir du 17 mars d’une part et par la réduction des émissions en toluène du 

trafic routier pendant le confinement d’autre part. Ce ratio reste néanmoins inférieur au ratio 

𝐵𝑒𝑛𝑧è𝑛𝑒

𝑇𝑜𝑙𝑢è𝑛𝑒
  obtenu proche d’une source brûlage de biomasse où ce dernier est aux alentours de 2 

selon la littérature (Sauvage et al., 2009; Wang et al., 2014). Le trafic est connu pour être un 

émetteur important de composés aromatiques mais émettant peu de benzène. Le ratio  
𝐵𝑒𝑛𝑧è𝑛𝑒

𝑇𝑜𝑙𝑢è𝑛𝑒
 

est utilisé dans la littérature pour étudier l’impact du trafic routier sur les masses d’air mesurées. 

Une étude en tunnel à Paris a montré un ratio 
𝐵𝑒𝑛𝑧è𝑛𝑒

𝑇𝑜𝑙𝑢è𝑛𝑒
 de 0,33 (Baudic et al., 2016) tandis qu’une 

étude sur des données pluriannuelles sur un site urbain de fond toujours à Paris a montré un 
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ratio 
𝐵𝑒𝑛𝑧è𝑛𝑒

𝑇𝑜𝑙𝑢è𝑛𝑒
 variant de 0,20 à 0,38 (Salameh et al., 2019). Sur l’ensemble de la campagne de 

mesure effectuée à Marseille le ratio est de 0,44 et se rapproche davantage de celui obtenu via 

une étude en tunnel effectuée à Marseille pour laquelle un ratio de 0,40 a été déterminé (Cros 

et al., 2004; Boynard et al., 2014).  

Jusqu’au début du mois d’avril les pics journaliers de température atteignaient difficilement les 

15°C à la station de mesure. De la mi-mars au début du mois d’avril le chauffage domestique 

était donc sûrement important. Ce mois particulier s’avère donc être un parfait exemple de 

l’impact qu’a le chauffage au bois sur la pollution des masses d’air arrivant à la station de 

mesure. Ce même impact a déjà été observé sur des mesures en carbone suie issu du brûlage de 

bois (BCwb) effectuées à la station Marseille Longchamp (Chazeau et al., 2021). 

Tableau 3-7 : Evolution du ratio entre le benzène et le toluène au cours de la campagne de 

mesure 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Les composés aromatiques sont également émis par des sources autres que de combustion 

comme l’usage de solvants, l’évaporation de carburants, etc... Ces sources semblent moins 

marquées ici au regard du profil journalier du toluène présenté précédemment ressemblant 

fortement au profil journalier du trafic routier. Cependant, le ratio entre le benzène et le toluène 

présenté précédemment a montré un ratio enrichit en benzène en période hivernale. Ceci signifie 

que l’émission des composés organiques par différentes sources à Marseille ne se fait pas au 

même ratio. Ainsi, la corrélation entre les composés aromatiques et l’éthylène présente un 

double faisceau en raison des émissions de ces composés par des sources de combustion 

différentes ne se faisant pas à de mêmes ratios d’émission chacune.  

 𝑩𝒆𝒏𝒛è𝒏𝒆

𝑻𝒐𝒍𝒖è𝒏𝒆
 

Mars 2019 0,46 

Avril 2019 0,58 

Mai 2019 0,41 

Juin 2019 0,27 

Juillet 2019 0,27 

Septembre 2019 0,30 

Octobre 2019 0,36 

Novembre 2019 0,45 

Décembre 2019 0,61 

Janvier 2020 0,65 

Février 2020 0,51 

Mars 2020 0,71 

Avril 2020 0,59 

Mai 2020 0,36 

Juillet 2020 0,24 

Août 2020 0,27 
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Il a été indiqué qu’il était difficile de distinguer le trafic routier via la corrélation inter-espèce. 

Cependant, cette distinction reste possible en s’intéressant à la source identifiée comme étant 

l’évaporation de carburant. L’isopentane, qui semble être un bon marqueur de cette source 

d’émission dans notre cas, a un profil journalier similaire au profil journalier du trafic routier. 

Ainsi, les émissions dues à l’évaporation de carburant sont liées au trafic routier. Une bonne 

corrélation entre l’isopentane et le toluène justifierait donc à la fois l’évaporation de carburant 

issue du trafic routier comme source d’émission importante mais justifierait également la 

présence de la source trafic routier via les émissions en toluène. La Figure 3-18 présente la 

corrélation entre l’isopentane et le toluène tout au long de la campagne sur les heures de pointe 

du trafic routier. Le nuage de point est peu dispersé, signifiant peu de variations au cours de la 

campagne de mesure et donc un lien entre les concentrations d’isopentane et celles de toluène 

tout au long de la campagne de mesure. Cette observation se confirme avec le coefficient de 

détermination de 0,59 ce qui équivaut à un coefficient de corrélation de 0,77. 

 

Figure 3-18 : Scatter plot de l'isopentane en fonction du toluène aux heures de pointe du trafic 

(7h-9h et 17h-19h) sur toute la campagne de mesure 

3.2. Les sources liées à la température 

 

La première source liée à la température est la source biogénique. Cette dernière est surtout 

émettrice lorsque les activités de la flore sont les plus importantes. Au-delà du profil journalier 

de composés tels que le limonène, c’est la corrélation entre l’isoprène et la température en été 

qui est intéressante à observer (Rasulov et al., 2010). A noter qu’en zone urbaine, les espèces 
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comme l’isoprène, et plus généralement les terpènes, peuvent être en partie associées à des 

sources anthropiques (Panopoulou et al., 2020; Dominutti et al., 2019; Kaser et al., 2021). La 

Figure 3-19 montre l’évolution temporelle de la concentration en isoprène et de la température 

durant le mois de juillet 2019. Les cycles journaliers sont observables et peuvent être mis ne 

lien avec le rayonnement solaire comme montré Figure 3-13 avec le limonène. En outre, 

l’amplitude de variation des concentrations apparait nettement corrélée avec les températures. 

 

Figure 3-19 : Evolution temporelle de la concentration en isoprène (en bleu) et de la 

température (en rouge) durant le mois de juillet 2019 

Enfin, les COV-I ont également un lien avec la température comme expliqué dans la partie 

précédente. Ces derniers présentent des concentrations plus élevées en été qu’en hiver du fait 

de l’impact important de paramètres tels que la température sur leurs concentrations en phase 

gazeuse (Drozd et al., 2021). Il n’est pas vraiment possible de déterminer une source pour les 

concentrations mesurées en COV-I à partir des évolutions journalières. Les corrélations entre 

ces espèces sont, en revanche, clairement visibles indiquant un facteur commun comme le 

montre la Figure 3-20. La Figure 3-20 montre la corrélation durant toute la campagne de 

l’undécane, du dodécane et du tridécane seulement. Les concentrations mesurées pour les 

tetradécane, pentadécane et hexadécane sont très faibles avec un nombre important de mesures 

sous la limite de détection. Un évènement de pollution particulier survenu en avril 2020 et 

expliqué dans la partie 5 a permis de mettre en avant le chauffage domestique comme une des 

sources possibles de COV-I. Les émissions de ces composés par de nombreuses sources de 

combustion potentielles auxquelles s’ajoute une variabilité en lien avec la température de ces 

composés viennent complexifier leur étude. 
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Figure 3-20 : Scatter plot du dodécane (en bleu) et du tridécane (en violet) avec l'undécane sur 

la totalité de la campagne de mesure 

Ainsi, la combinaison des comportements journaliers, saisonniers et des corrélations inter-

espèces permettent d’avoir une première idée de sources potentielles impactant la pollution 

atmosphérique des masses d’air arrivant à la station de mesure.  

Les sources d’émission de ces polluants étant plus ou moins lointaines, la durée entre leurs 

émissions et leur détection sur notre site de mesure peut être de plusieurs heures. Certains de 

ces composés étant très réactifs, l’impact de la photochimie sur la masse d’air mesurée est 

potentiellement important. 

4. L’impact de la photochimie 
 

La campagne de mesure ayant pris place dans une ville du bassin Méditerranéen au climat très 

ensoleillé et à la photochimie intense, il est important de tenir compte de l’impact potentiel de 

la photochimie sur les masses d’air arrivant à la station.  

En effet, comme détaillé dans le chapitre 1, tous les COV émis dans l’atmosphère finissent par 

s’oxyder jusqu’à atteindre le degré d’oxydation maximum correspondant à celui du CO2. 

Cependant, tous les COV ne réagissent pas de la même façon. Par exemple, en ce qui concerne 

les alcènes, ces derniers ont un temps de vie dans l’atmosphère plus court que les alcanes.  

Comme indiqué dans le chapitre 1, les COV réagissent principalement avec trois oxydants, le 

radical OH, le radical NO3 et l’ozone. Le radical OH est considéré comme l’oxydant majoritaire 
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dans diverses études partout dans le monde (Borbon et al., 2013; Salameh et al., 2017; de Gouw 

et al., 2009) et il en est de même dans cette étude.  

Ne disposant pas de mesures de la concentration du radical OH durant la campagne, une 

méthode pour déterminer l’impact de la photochimie sur notre masse d’air consiste à tracer la 

concentration d’un composé réactif en fonction de celle d’un composé peu réactif en distinguant 

les concentrations mesurées de jour de celles mesurées de nuit (Salameh et al., 2015; 

Sommariva et al., 2011).  

La Figure 3-21 présente les concentrations en éthylène, m,p-xylènes et pentane en fonction des 

concentrations en benzène. L’éthylène et le m-xylène sont des composés réactifs (k[éthylène]OH 

= 9,00.10-12 molec.cm-3.s-1 et k[m-xylène]OH = 2,45.10-11 molec.cm-3.s-1) au contraire du 

pentane et du benzène qui sont peu réactifs (k[pentane]OH = 3,80.10-12 molec.cm-3.s-1 et 

k[benzène]OH = 1,28.10-12 molec.cm-3.s-1). Les données de jour correspondent aux 

concentrations mesurées entre 08:00 et 16:00 UTC tandis que les données de nuit correspondent 

aux concentrations mesurées entre 21:00 et 05:00 UTC.  

Pour les trois composés, le nuage de point obtenu avec le benzène ne présente pas de différence 

notable entre les données de jour et celles de nuit que ce soit en été ou en hiver. Ce résultat peut 

paraître surprenant s’agissant de mesures effectuées dans la ville souvent considérée comme la 

plus ensoleillée de France. En journée le vent dominant est très majoritairement la brise de mer 

(hormis en cas de mistral) amenant ainsi à la station des masses d’air provenant de la mer. La 

station étant située à environ 2 km de la mer, la zone urbanisée parcourant la masse d’air avant 

d’arriver à la station est faible et donc les polluants présents sont fraichement émis et n’ont donc 

été que faiblement affectés par la photochimie en arrivant à la station.  
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Figure 3-21 : nuage de point de (a) l'éthylène, (b) des m,p-xylènes et (c) du pentane en fonction 

du benzène en hiver  2020 (à gauche) et été 2019 (à droite) de jour (en rouge) et de nuit (en 

bleu) 
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5. L’impact du confinement sur les concentrations en HCNM 
 

Entre la mi-mars et la fin mai 2020 un confinement strict a entrainé un changement des modes 

de vie et a donc affecté les concentrations en polluants. Un lien entre les confinements dans les 

différents pays dans le monde et les réductions des concentrations en NOx a été établi de même 

qu’une réduction globale de l’ozone troposphérique (Miyazaki et al., 2021). Des études à 

l’échelle locale en milieu urbain ont montré une baisse significative des émissions en NOx 

durant le confinement mais également une augmentation de l’ozone et des particules (Petit et 

al., 2021). Tandis que la baisse en NOx a été attribuée à la diminution voire l’arrêt du trafic 

routier, l’augmentation en ozone est intrinsèquement liée à la diminution en NOx en milieu 

urbain. Quant aux particules, l’augmentation de la concentration de ces dernières durant cette 

période est liée au chauffage domestique. La population étant confinée chez elle, le chauffage 

domestique est davantage sollicité (Petit et al., 2021).  

A Marseille, des observations similaires ont été observées par AtmoSud durant le confinement 

pour ces polluants (AtmoSud, 2020). Par exemple, les NOx ont connu une diminution de leurs 

émissions de 60 % en mars-avril 2020 en comparaison de mars-avril 2019 en station proche de 

la source trafic contre une diminution de 50 % d’émission à la station Marseille Longchamp 

(AtmoSud, 2020). Toujours selon ce rapport, la station Marseille Longchamp, et globalement 

les stations urbaines de fond, ont connu une augmentation significative des concentrations en 

particules fines par rapport à la même période l’année précédente. Cela s’explique par une 

augmentation des émissions de la source chauffage domestique, conséquence du confinement. 

Concernant les HCNM mesurés à la station au cours de la campagne, une baisse notable des 

concentrations est observée en alcanes et en composés aromatiques soulignant l’impact de la 

crise sanitaire et les effets du confinement sur les émissions en HCNM.  

Il est important de noter la particularité des concentrations mesurées en COV-I en avril 2020. 

Un phénomène de fortes concentrations en COV-I a été observé du 24 mars 2020 au 21 avril 

2020. L’évolution temporelle des COV-I sur cette période suit la même tendance que celle des 

particules même si une corrélation n’est pas distinguable (Figure 3-22). Sur cette même période 

les particules PM1 ont une corrélation marquée avec le black carbon issu des feux de biomasse 

(BCbb) (R = 0,83). Le phénomène a été observé dès le début du confinement concernant les 

particules et a été relié au chauffage domestique et au brûlage de déchets verts (AtmoSud, 

2020). Ainsi, les COV-I mesurés sur cette période ont certainement une origine commune aux 

particules. 
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Le Tableau 3-8 présente le coefficient de corrélation entre la somme des COV-I (C11 à C16) 

et les PM1, PM2.5, PM10, BCbb et BCff (black carbon issu de carburant fossile) pour trois périodes 

spécifiques : 

- Du 17/03 au 24/04 correspondant à la période globale de l’évènement de pollution que ce 

soit en particules ou en COV-I 

- Du 01/04 au 02/04 correspondant à un cours évènement de pollution spécifique aux COV-

I 

- Du 03/04 au 16/04 correspondant à la période de l’évènement de pollution commun aux 

particules et aux COV-I 

On remarque que sur l’ensemble de l’évènement une très faible corrélation est observable entre 

les COV-I et l’ensemble des particules à l’exception des PM10. Cependant, en s’intéressant à la 

période de l’évènement en commun entre les COV-I et les particules la corrélation est 

clairement visible et marquée à l’exception des PM10 mettant en avant l’origine commune 

qu’ont les COV-I et les particules sur cette période qui est principalement liée au chauffage 

domestique au bois et accentue l’hypothèse de l’impact du chauffage domestique sur ces 

composés émise dans la partie 2. Cette corrélation est clairement visible en observant 

l’évolution temporelle de ces composés sur cette période et est également anti-corrélée avec la 

température. Enfin, sur la courte période de deux jours début avril une anti-corrélation est très 

clairement visible entre les COV-I et les PM10.  

Du fait du peu de données correspondant à la période du 01 avril au 02 avril (un total de 48 

mesures), le p-value est calculé afin de déterminer la significativité de l’observation sur l’anti-

corrélation entre les COV-I et les PM10. Le p-value est le résultat d’un test statistique permettant 

de vérifier une hypothèse. Dans le cas où le p-value est inférieur à 5% alors l’observation est 

significativement vraie tandis que dans le cas où le p-value est supérieur à 95 % elle est 

significativement fausse. Enfin, dans le cas où le p-value est compris entre 5 et 95 % il est 

impossible de valider ou réfuter l’hypothèse. Dans le cas présent, le p-value sur l’anti-

corrélation observée entre les COV-I et les PM10 est de 0,03 %.  L’anti-corrélation observée est 

donc significativement confirmée malgré le peu de données sur cette période. Cependant, la 

raison de cette observation n’est pas clairement définie. 
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Tableau 3-8 : Coefficient de corrélation entre les COV-I et les différentes classes de particules 

mesurées à la station Longchamp sur trois périodes différentes au cours de l'évènement de 

pollution survenu en printemps 2020 

 
Du 17/03/20 au 

24/04/20 

Du 01/04/20 au 

02/04/20 

Du 03/04/20 au 

16/04/20 

PM1 0,10 0,08* 0,41 

PM2.5 0,09 0,05* 0,39 

PM10 0,01* -0,50 -0,02* 

BCff 0,12 -0,06* 0,23 

BCbb 0,11 0,01* 0,39 

* : la corrélation ou l’absence de corrélation n’est pas significative (p-value supérieur à 5% et 

inférieur à 95 %) 

 

 

Figure 3-22 : Evolution temporelle de la température, des PM1 et des COV-I du 17/03/2020 

au 24/04/2020 

6. Conclusion 
 

Ce chapitre a porté sur l’analyse descriptive des mesures de HCNM durant les 18 mois de 

campagne de mesure. Cette analyse descriptive s’est, dans un premier temps, focalisée sur les 

concentrations moyennes mesurées et sur les variations saisonnières des différents indicateurs 

de la qualité de l’air avant de s’intéresser à celles des familles de HCNM mettant en avant des 

concentrations plus élevées en hiver ainsi qu’une baisse des concentrations observées en 

printemps 2020 durant le confinement. Les résultats obtenus à Marseille ont ensuite été 

comparés avec ceux obtenus dans d’autres villes françaises et du bassin méditerranéen montrant 

des concentrations plus faibles à Marseille expliquées par la différence de politiques de 
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régulation de la qualité de l’air des différents pays, l’âge des bases de données, le parc 

automobile, etc… Une comparaison a également été effectuée sur la contribution relative des 

concentrations de chaque famille de HCNM avec celle obtenue au cours de la campagne de 

mesure ESCOMPTE de 2001 montrant une part plus importante des alcanes et une part plus 

faible des composés aromatiques. Une explication de cette différence est la mise en place de 

politique de régulation du benzène affectant les émissions en BTEX. 

Ensuite, les profils journaliers et saisonniers de quelques HCNM sélectionnés ont été étudiés 

avant de s’intéresser aux corrélations inter-espèces. Cette analyse descriptive a permis de mettre 

en évidence l’impact de certaines sources d’émission sur la pollution atmosphérique de 

Marseille. Les sources mises en évidence sont le chauffage domestique, le trafic routier, 

l’évaporation de carburant et les émissions biogéniques. De plus la corrélation inter-espèce a 

montré une corrélation entre les différents COV-I laissant supposer un ou des facteur(s) 

commun(s) pour ces composés. L’une des origines identifiées est le chauffage domestique qui 

a été la principale cause d’un évènement de pollution en COV-I et en particules en avril 2020. 

Cependant, l’étude de ces composés est complexifiée de par leur faible volatilité et l’impact de 

la température sur leur variabilité. 

Aussi, un impact du confinement sur les émissions en HCNM a été mis en évidence à l’aide de 

l’évolution temporelle des concentrations en toluène mesurées, entre autres. De faibles 

concentrations sont observées durant la période de confinement de deux mois à partir de la mi-

mars 2020. Ce confinement a eu un fort impact sur le trafic routier, ce dernier étant ainsi bien 

moins présent. 

Une comparaison des concentrations mesurées en éthane avec celles mesurées dans 18 sites 

ruraux Européens entre juin 2012 et juin 2014 a montré une cohérence aussi bien sur les 

concentrations mesurées que la variabilité saisonnière des niveaux d’éthane avec cependant une 

variabilité saisonnière moins marquée à Marseille que sur les sites Européens. Cette 

comparaison permet de mettre en évidence la présence d’un niveau de fond régional dans les 

concentrations mesurées mais également de potentiels apports locaux. 

Enfin, l’impact de la photochimie sur les masses d’air arrivant à la station a été observé et 

considéré comme négligeable. Ce résultat peut s’expliquer par la proximité de la station à la 

mer (2 km à l’ouest) et donc à la fraicheur d’émission des polluants de la zone urbaine de 

Marseille en journée sous un régime de brise de mer. 
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Bien que l’analyse descriptive ait permis d’émettre des hypothèses quant à l’impact de certaines 

sources d’émission, les connaissances que l’on peut tirer quant aux émissions en HCNM à 

Marseille sur cette campagne de mesure restent incomplètes. Il n’est par exemple, pas possible 

sur la base d’une analyse descriptive seule, ni d’avoir une empreinte chimique de ces sources 

en fonction de chacune des espèces mesurées ni d’évaluer les contributions de chacune de ces 

sources aux HCNM observés à Marseille. 

C’est pourquoi une analyse factorielle PMF est présentée au prochain chapitre. 
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Chapitre 4 : Sources de HCNM à Marseille 
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L’analyse descriptive dans le chapitre précédent a permis de mettre en évidence l’impact de 

certaines sources de HCNM sur la base d’espèces marqueurs connus. Toutefois quelles sont les 

sources de tous les composés mesurés au cours de la campagne ? Est-il possible de documenter 

les empreintes chimiques des différentes sources d’émission de HCNM à Marseille ? Quelles 

sont les contributions relatives de ces sources à la pollution en HCNM ? Quelles sont leurs 

contributions à la formation de polluants secondaires (ozone et AOS notamment) ? Fort d’une 

base de données multi-espèces sur plus d’une année, une analyse factorielle a été mise en œuvre 

pour apporter des réponses à ces questions. Parmi les outils d’analyse factorielle, le PMF, 

comme expliqué dans le chapitre 2 partie 5, est un outil largement utilisé dans l’étude des 

sources de HCNM. Cet outil s’appuie sur le principe de conservation de la masse ainsi que celui 

de non-négativité des contributions des sources lors des analyses factorielles et ne nécessite pas 

de connaissance préalable des sources.  

Dans ce chapitre, la base de données d’entrée ainsi que la démarche d’optimisation de la 

solution obtenue avec le PMF seront présentées dans un premier temps. Le principe général 

ayant été expliqué précédemment, il s’agira ici de présenter brièvement le travail effectué dans 

la recherche de la solution optimale. 

Dans un second temps, l’identification des différentes sources de HCNM ainsi que leur 

contribution sera adressées. Cette partie est présentée sous la forme d’un article prêt à être 

soumis au journal ACP.  

1. Utilisation du PMF 
 

L’utilisation du PMF nécessite une importante phase de préparation de la base de données 

d’entrée, expliquée dans le chapitre 2. Pour chaque mesure de concentration de chacun des 

composés effectuée par les TD-GC-FID, une incertitude a été attribuée, elle a été déterminée 

pour 29 composés présents dans l’étalon et estimée pour les autres composés. Ensuite, les 

données manquantes aussi bien des concentrations que de leurs incertitudes associées ont été 

remplacées par la médiane horaire mensuelle et la médiane horaire mensuelle multipliée par 4 

respectivement dans le cas de données non mesurées et par la 
𝐿𝐷

2
 et 

5𝐿𝐷

6
 respectivement dans le 

cas de données inférieures à la limite de détection. Entre 17 et 19 % des données ont été 

remplacées en raison de problèmes techniques.  

Enfin, une solution optimale a été choisie à partir de l’examen de différents paramètres du 

modèle PMF. La Figure 4-1 illustre sous forme d’exemple la méthode de détermination de la 



 

 
164 

solution optimale pour le printemps 2019 qui a été expliquée au chapitre 2 partie 5.2. Dans cet 

exemple une solution à 6 facteurs a été retenue. 

 

Figure 4-1: Procédure de détermination de la solution optimale du PMF 

Le Tableau 4-1 résume les solutions optimales retenues pour chaque saison avec un nombre 

de facteurs variant entre 6 et 7. Cependant, certains facteurs présentent un comportement 

saisonnier. De ce fait, les facteurs composant chaque saison varient. Concernant le coefficient 

de détermination (r²), ce dernier varie de 0,87 à 0,94 montrant la bonne qualité de la 

modélisation globale par rapport aux mesures. En regardant le r² sur les espèces en particulier, 

pour chaque saison 15 à 20 espèces différentes présentent un r² supérieur à 0,75 à l’exception 

d’été 2020 mettant en avant la qualité de la modélisation sur une grande variété d’espèces. 

Tableau 4-1: Liste des paramètres appliqués au PMF pour optimiser chaque solution 

 

Ensuite, l’analyse des différentes solutions a été effectuée pour identifier des signatures de 

sources attribuables aux facteurs PMF. Pour chaque saison, les évolutions des contributions des 

signatures de source de HCNM à Marseille ont pu être déterminées et analysées. Enfin, l’impact 

 Printemps 

2019 

Eté 

2019 

Automne 

2019 

Hiver 

2020 

Printemps 

2020 

Eté 

2020 

m (mesures) 1034 1528 2183 1706 2208 1201 

n (espèces) 62 59 57 56 42 54 

f (facteurs) 6 7 7 7 6 7 

Q (model) 57532 79043 108751 83202 102290 56069 

NMHCmodèle vs NMHCmesures (r²) 0,874 0,924 0,905 0,896 0,909 0,937 

F Peak -0,5 -1,5 -2,5 -4 -2,5 -2 

Ratio moyen (modèle vs mesures) 0,93 0,96 0,92 0,92 0,90 0,84 

Nombre d’espèces ayant un r² > 

0,75 pour modèle vs mesures 

15 19 15 20 16 7 



 

 
165 

potentiel de chacune des sources à la formation d’O3 et d’AOS a également été calculé pour 

chaque saison sur la base des potentiels de formation connus de chacune des espèces. Ce travail 

est présenté sous la forme d’un article prêt à être soumis au journal ACP. 

2. Source apportionment of a wide volatility range of NMHC at 

Marseille – France 

Authors 

Marvin Dufresne1,2, Thérèse Salameh2, Thierry Leonardis2, Alexandre Armengaud3, Stéphane Sauvage2 
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Abstract or graphical abstract:  

Long-term measurements of VOC concentration are crucial to improve our knowledge of their 

contribution to atmospheric chemistry, especially in region with high photochemistry such as 

the Mediterranean Basin. An eighteen months field measurement campaign has been conducted 

in Marseille between March 2019 and August 2020 for the online measurement of C2 to C16 

NMHC using two TD-GC-FID instruments. The positive Matrix Factorization model has been 

applied to this dataset for each season. Six factors were identified yearlong (traffic exhaust, fuel 

evaporation, industrial 1 and 2, regional and local urban background and IVOC) and two were 

identified as seasonal factor (biogenic in summer and residential heating during cold period).  

The traffic (exhaust and evaporation) is the first contributor to NMHC concentration measured 

with a relative contribution of about 40 % in the exception of spring 2020 where the relative 

contribution was only 25 %. The potential contribution of each factor to secondary pollutants 

formation has been evaluated. Results reveal that the industrial 2 source is potentially one of 

the most important contributors to the Secondary Organic Aerosol formation potential despites 

the low contribution of this factor to NMHC concentration. 

The impact of the lockdown due to Covid-19 is clearly visible on all sources and especially on 

the traffic source. The contribution of this source has decreased by a half during spring 2020 in 

comparison with other seasons. 
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A comparison of these results with emission inventories should be useful to evaluate their 

accuracy for a better understanding of the atmospheric pollution occurring at Marseille. 

Keywords:  

NMHC sources, Marseille, source apportionment, pollution impact, yearlong measurement 

Highlights:  

• Six sources have been identified yearlong (evaporation and exhaust from traffic, 

regional and local urban background, industrial 1 and 2 and IVOC) and two sources 

have a seasonal profile (residential heating and biogenic). 

• Traffic (evaporation and exhaust) is the first emitter of NMHC at Marseille. 

• The industrial 2 emission source is a potentially important contributor to SOA formation 

despite its low contribution to NMHC concentration. 

• There is a clear effect of the Covid-19 lockdown on NMHC concentration especially 

from traffic 

1 Introduction 

Non-Methane HydroCarbons (NMHC) are emitted into the atmosphere by different sources. 

These sources are either of anthropogenic origin like road traffic, residential heating, solvent 

use and industrial activities or of natural origin like biogenic emissions from plants, trees, etc. 

(Wang et al., 2020; Panopoulou et al., 2018; Thera et al., 2019). Once emitted, these compounds 

participate to the tropospheric photochemistry contributing to the formation of secondary 

pollutants like ozone and Secondary Organic Aerosols (SOA) which may impact health and 

climate  (Lelieveld et al., 2015).  

Some of these NMHC like benzene and 1,3-butadiene are classified as carcinogenic by the 

International Agency for Research on Cancer (IARC). Besides the health impact of some of 

these NMHC, secondary pollutants have also an impact on health. A recent publication from 

the World Health Organization (WHO) has pointed out that there are 4.2 million of people 

dying of diseases each year linked to ambient air pollution and 9 persons out of 10 in the world 

breathe polluted air (World Health Organization, 2018). 

Air pollution is even more dramatic in urban environment with, according to the WHO more 

than 80 % of people living in urban areas where air pollution exceed the WHO air quality 

guidelines (World Health Organization, 2016). Some urban environments like the 
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Mediterranean basin are particularly affected by ambient air pollution and its consequences due 

to the growing urbanization in this region, as well as to considerable anthropogenic and 

environmental pressures, with the contribution of important sources from industries and 

shipping. Additionally, the Mediterranean climate, with high photochemistry, is favorable to 

the formation of secondary pollutants which makes this region a hot spot of global warming 

(Lelieveld et al., 2014). The ChArMEx project (Chemistry - Aerosols Mediterranean 

Experiments) through a coordinated experimental effort, aimed at assessing the budget and the 

climatology of atmospheric pollutants and their impact on air quality and climate. The 

associated TRANSEMED (TRANSport, Emissions and Mitigation in the East Mediterranean) 

focused on atmospheric pollution due to anthropogenic activities in urban areas of the Eastern 

part of the Mediterranean basin. In this frame, studies have shown high level of organic 

compounds in Beirut, Athens and Istanbul (Salameh et al., 2016; Panopoulou et al., 2018; Thera 

et al., 2019). Concerning the western part, a study has been performed in Cape Corsica, a remote 

site (Michoud et al., 2017) but there is a lack of studies on urban areas in this part of the basin. 

Marseille, a French city in the western part of the Mediterranean basin is of interest to improve 

our knowledge concerning air pollution in this urban area of the basin. Due to its proximity 

with an important industrial complex, a part of the port inside the city and an important 

anthropogenic activity (the second city and the third metropole in France in term of inhabitants) 

Marseille is particularly affected by air pollution.  

In Marseille, frequent ozone pollution episodes are observed in summer while PM pollution 

events occur mainly in winter (Chazeau et al., 2021). The significant health impact of ambient 

air pollution has been demonstrated in Marseille (Khaniabadi and Sicard, 2021; Magazzino et 

al., 2020). 

Despite these secondary pollutant pollution events, there are still few studies concerning 

NMHC in Marseille and the last one occurred 20 years ago and only during few weeks (Coll et 

al., 2010). According to CITEPA (CITEPA, 2022), some NMHC source emissions have highly 

decreased in the last years. This decrease may be visible on NMHC concentrations (Waked et 

al., 2016), but uncertainties associated to NMHC emission inventories are still high especially 

regarding their speciation (Thunis et al., 2016; Trombetti et al., 2018). Moreover, heavier 

NMHC like Intermediate Volatility Organic Compounds (IVOC) are not well investigated in 

the literature despite their important contribution to the SOA formation (Ots et al., 2016) and 

have not been investigated in Marseille yet. This lack of knowledge increases uncertainties of 

https://www.citepa.org/fr/2021-covnm/
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local and regional emission inventories that are used as inputs in the chemistry-transport models 

used for the implementation of policies to prevent air pollution episodes. 

The aim of this work is to identify and quantify the major sources of NMHC at an urban 

background site in Marseille-France over a one year and a half dataset and evaluate their impact 

on air pollution. A large set of speciated NMHC from C2 to C16 including IVOC has been 

continuously measured on an hourly basis from March 2019 to August 2020 providing a unique 

database.  

2 Experimental procedure 

2.1 Measurement site 

A field campaign was conducted from March 2019 to August 2020 at “Marseille – 

Longchamp”, an urban background station operated by the local Air Quality Monitoring 

Network (AASQA) - AtmoSud. This measurement station is located in a residential area, in the 

Longchamp Park more precisely, at 43°18’19” latitude north, 5°23’41” longitude east and at an 

altitude of 71 m above sea level. The measurement site (Figure 4-2) is at 2 km of the port in 

the east-southeast and at 100 m of the nearest road axis. Industrial sources are located farther: 

a plastic industry at 9 km eastern the site, metallurgical manufactory and industrial port of Fos-

Marseille at 40 km in the west-northwest, and a petrochemical industry at 27 km in the 

northwest. The airport is located at 20 km in the northwest.  

Marseille has a typical Mediterranean climate with rainy winter and dry summer. 

Meteorological conditions during the campaign will be discussed in results and discussion 

section. 
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Figure 4-2: The measurement site in Marseille 

2.2 Material and methods 

Two TD-GC-FID (Thermal Desorber-Gas Chromatography-Flame Ionization Detector), from 

Perkin Elmer and Chromatotec, have been implemented at the measurement site allowing the 

hourly measurement of 70 NMHC (Non-Methane HydroCarbons) from 2 to 16 carbon atoms. 

Perkin-Elmer instrument (Perkin-Elmer, Waltham, USA) measures a total of 61 NMHC with a 

number of carbon atoms between two and ten thanks to two FID. Chromatotec instrument 

allows the measurement of a total of 44 C6 to C16 NMHC (C6 – C16 TD-GC-FID from 

Chromatotec, Val-de-Virvée, France). The combination of the measurement of these two 

devices gives us the mixing ratio of 35 common compounds.  

Compounds are pre-concentrated in a trap and transferred to the chromatographic columns via 

a heated transfer line. Technical details of the devices are given in Table 4-2. 
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Table 4-2 : characteristics of installed instruments 

 TD-GC-2FID TD-GC-FID 

Manufacturer Perkin-Elmer Chromatotec 

Sampling flow 25 mL.min-1 63 mL.min-1 

Trap composition 100 mg of carbosieve SIII 

and 20 mg of carbopack B 

Unknown composition ** 

Trap temperature Min : -30°C 

Max : 300°C 

Min : ambient 

Max : 380°C 

Column composition Column A : CP Sil 5CB 

(50m × 0,25mm × 1µm) 

Column B : Plot 

Al2O3/Na2SO4 

(50m × 0,32mm × 5µm) 

Metallic capillary column 

MXT30CE 

(30m × 0,28mm × 1µm) 

Detection limit 10 – 16 ppt * 5 – 12 ppt 

*: Except for ethane, ethene, propane, propene and acetylene which have respectively a 

detection limit of 104, 45, 102, 35 and 65 ppt. 

**: This information is not communicated by the supplier. 

A nafion dryer has been added in the sampling line of the TD-GC-2FID to remove water as it 

can affect NMHC measurements by increasing their concentration up to a factor of 2.2 for some 

compounds like ethene (Bourtsoukidis et al., 2019). In addition an ozone scrubber made of a 

15 cm KI-coated copper tube coated with, prevented ozone effect on the most reactive species 

like alkenes (Bourtsoukidis et al., 2019).  

A certified standard prepared by the NPL (National Physical Laboratory, Teddington, England) 

is used to calibrate both devices during the whole campaign, including 29 NMHCs at 4 ppb 

level. For compounds that are not present in the NPL standard, the theoretical response factor 

of FIDs has been calculated by using a reference compound and the effective carbon number 

(ECN) (Sternberg et al., 1962; Dietz, 1967).   

2.3 IVOC calibration method 

In the absence of a calibration standard for IVOC measured by the C6 – C16 TD-GC-FID, a 

calibration procedure has been developed to check the relevance in using ECN. Only 

hexadecane showed significant differences where a special caution on its concentrations should 

be considered.
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During the whole campaign, the running time of both instruments was higher than 80 % leading 

to a unique hourly dataset of C2 – C16 NMHC for one year and half.  

Besides these instruments, other analyzers were running for the measurement of NOx, O3, SO2, 

CH4 and CO2, as well as an aethalometer for the measurement of black carbon concentrations, 

a particle counter and an ACSM (Aerosol Chemical Speciation Monitor). Meteorological 

parameters such as temperature, pressure, wind speed and wind direction complete the dataset.  

2.4 Quality assurance/Quality control 

During the whole campaign many Quality assurance/Quality control (QA/QC) tests have been 

made to ensure the quality of the dataset, based on ACTRIS (Aerosols, Clouds and Trace gases 

Research InfraStructure) guidelines (Reimann et al., 2018). Both instruments repeatability and 

reproducibility have been checked many times during the campaign. Comparison have also 

been made between both instruments on common species and for a same instrument between 

isomers. More details are available on the supplementary material in the quality control section. 

2.5 Source apportionment by positive matrix factorization (PMF) 

2.5.1 PMF model description 

Our dataset of NMHC was analyzed by using the EPA PMF 5.0. This statistical model has been 

thoroughly described elsewhere (Paatero and Tapper, 1994; Paatero, 1997). In this study, the 

dataset has been separated into six seasons (from spring 2019 to summer 2020) analyzed 

separately with the PMF. 

An input dataset is considered by the PMF as a matrix X of n concentration values and m 

compounds. The objective of the PMF is to solve the chemical mass balance between measured 

compounds concentrations and source profiles following the equation 4-1 where the matrix 

𝐺(𝑛 × 𝑝) is the factor contribution, 𝐹(𝑝 × 𝑚) the factor profile, p the number of factors, n the 

measurements, m the species and 𝐸(𝑛 × 𝑚) the residual part. 

𝑋 = 𝐹(𝑝 × 𝑚). 𝐺(𝑛 × 𝑝) + 𝐸(𝑛 × 𝑚)         (equation 4-1) 

The solution of this equation is given by minimizing the residual sum of square Q (see equation 

4-2 for Q definition) until the value of Q is converging into a similar minimum for F and G. 

𝑄(𝐸) =  ∑ ∑ (
𝑒𝑖𝑗

𝑠𝑖𝑗
)2𝑚

𝑗=1
𝑛
𝑖=1     (equation 4-2) 
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sij is the uncertainty on the measurement for the species i in the sample j and eij is the residual. 

Compounds will be linked to a specific factor meaning a correlation between these compounds 

due to an emission from a same source or an impact of the same drivers.  

2.5.2 Uncertainties calculation 

As shown on the equation above, the uncertainty is a prerequisite input for the PMF analysis. 

Hence, for each measurement from both devices, uncertainties have been calculated using the 

methodology proposed by the pan-European research infrastructure ACTRIS. The calculation 

is based on the sum of two types of errors, random error due to the precision of the device and 

systematic error. The details of the uncertainties calculation is explained by Hoerger et al., 2015. 

Only compounds that are in the standard gas mixture have their uncertainties calculated 

following this methodology. It represents 28 compounds for the TD-GC-2FID and 13 

compounds for the TD-GC-FID. The mean expanded relative uncertainty of these compounds 

is given in the supplement Table S-4 for both devices. For the TD-GC-2FID the mean 

uncertainty range is between 15 and 40 % for the majority of NMHC, and 4 of the compounds 

have a mean expanded relative uncertainty exceeding 100 %. This is due to concentrations close 

to the Limit of Detection (LoD) most of the time during the campaign. For the TD-GC-FID, the 

mean expanded relative uncertainty range is between 5 and 25 % for the majority of NMHC. 

2.5.3 Dataset missing values and limit of detection 

During the campaign some data were missing or below the LoD. These data must be replaced 

as missing values are not accepted by the PMF. Concerning concentrations below the LoD, 

missing values are replaced by the LoD divided by 2 and uncertainties are calculated following 

the equation 4-3:  

𝑈 = 
5

6
 × 𝐿𝑜𝐷            (equation 4-3) 

Where U is the uncertainty (in µg.m-3). 

The missing values are replaced with the hourly median of the month where there are missing 

values. In this case, the uncertainty associated is the hourly median previously calculated 

multiplied by 4. 
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2.5.4 Determination of the optimal solution 

For each season several base runs were performed with a number of factors varying from 3 to 

12. Several parameters have been plotted versus the number of factors to determine the best 

solution following the method from Lee et al., 1999 and Hopke, 2000. 

An additional parameter F Peak has been used to optimize solutions while checking the 

rotational variability.  

As results, six factors were selected from spring 2019 and 2020 and summer 2020 while seven 

for the other seasons. All quality indicators are summarized in Table 4-3. The “bootstrap” test 

results showed determination coefficients above 0.6 for all seasons reinforcing the robustness 

and stability of PMF results. 

Table 4-3: mathematical diagnostic for the PMF results 

 Spring 

2019 

Summer 

2019 

Fall 

2019 

Winter 

2020 

Spring 

2020 

Summer 

2020 

n (sample) 1034 1528 2183 1706 2208 1201 

m (species) 62 59 57 56 42 54 

k (factors) 6 7 7 7 6 6 

Q (model) 57532 79043 108751 83202 102290 56069 

NMHCmodeled vs NMHCmeasured 

(r²) 

0.874 0.924 0.905 0.896 0.909 0.937 

F Peak -0.5 -1.5 -2.5 -4 -2.5 -2 

Mean ratio (modeled vs 

measured) 

0.93 0.96 0.92 0.92 0.90 0.84 

Number of species with r² > 0.75 

for modeled vs measured 

15 19 15 20 16 7 

“Bootstrap” minimum (in %) 80 99 94 96 93 79 

 

3 Results and discussion 

3.1 Meteorological conditions 

The meteorological conditions during the campaign are given in Table 4-4 on a seasonal basis. 

During the campaign, three wind directions were dominant. One originates from the north-

northwest corresponding to the Mistral, a typical wind of the region characterized by a dry and 

high wind speed. The two other dominant winds are from the east/east-northeast and the 

west/west-southwest and are corresponding to the land – sea breeze circulation. The land breeze 

is occurring during nighttime with lower temperature than during daytime and then a lower 

Planetary Boundary Layer (PBL). Furthermore, in land breeze conditions, air masses are 

coming from land with potential NMHC emissions whereas in sea breeze conditions, air masses 
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are coming from the sea and are poorly polluted. The Figure 4-3 shows the wind rose during 

all the campaign.  

Table 4-4 : meteorological conditions at the measurement site between the 21/03/2019 and the 

31/08/2020 

 Spring 

2019 

Summer 

2019 

Fall 

2019 

Winter 

2020 

Spring 

2020 

Summer 

2020 

Temperature 

range (°C) 

6.9 – 

24.3 

13.5 – 

34.6 

5.5 – 

28.0 

5.4 – 19.8 3.8 – 

25.6 

14.9 – 

31.8 

Mean 

temperature 

(°C) 

15.6 24.3 17.2 11.6 15.5 23.4 

Max wind 

speed (m.s-1) 

3.5 2.5 3.5 4.5 5.8 3.3 

Mean wind 

speed (m.s-1) 

1.0 0.7 0.8 1.1 0.9 0.7 

 

Figure 4-3: Wind rose of the entire period of the campaign 

3.2 General overview 

The Figure 4-4 shows the monthly variability of NMHC families: alkanes C2-C3, alkanes C4-

C5, alkanes C6-C9, IVOC (alkanes C10 – C16), alkenes C2-C3, alkenes C4-C6, aromatics and 

acetylene. Alkenes concentrations are invalidated between March 2020 and June 2020 due to 

technical issues. Highest concentrations are observed during cold period between November 

2019 and January 2020 and could be explained in one hand by the importance of NMHC 

emissions from residential heating in the surroundings, low PBL height, and, in another hand, 

by the photochemical decay undergone in warm period by such reactive species. 

Table 4-5 shows the comparison of some NMHC concentrations from other studies with the 

ones obtained in this study in winter and summer. Compared to other Mediterranean cities like 

Athens or Beirut, NMHC concentrations are drastically lower in Marseille pointing out different 

country regulations for air quality. On the other hand, measured concentrations at Marseille are 
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lower than those measured in other French cities (Paris, Lyon, Strasbourg) especially ethane, 

ethylene and benzene. Additionally, there are some differences between Paris, Lyon, and 

Strasbourg that might be due to local particularities. Between 2010 (the year of the Paris dataset) 

and 2019 (the year of the Marseille’s dataset) there is a decrease of 20 % of NMHC emissions 

according to the CITEPA (CITEPA, 2020) and this trend is more or less visible depending on 

NMHC species (Waked et al., 2016). The most affected sector by this decreasing trend is road 

transport which is an emitter of alkenes, acetylene, alkanes from C4, and aromatics (Baudic et 

al., 2016).  

 

Figure 4-4: Monthly variability of NMHC families measured during the one year and half 

campaign 
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Table 4-5: NMHC concentration (in ppb) comparison between French cities and cities in the 

Mediterranean basin 

 Beirut 

winter 

2012 

(Salame

h et al., 

2015) 

 

Beirut 

summer 

2011 

(Salameh 

et al., 

2015) 

 

Athens 

winter 

2016 

(Panopou

lou et al., 

2018) 

 

Marseille 

winter 

2020 

(this 

study) 

Marseille 

summer 

2019 

(this 

study) 

Paris 2010 

yearlong 

(Baudic et 

al., 2016) 

 

Strasbourg  

Yearlong 

(2003 – 

2013) 

(Waked et 

al., 2016) 

 

Lyon 

yearlong  

(2007 – 

2013) 

(Waked 

et al., 

2016) 

 

Ethane 2.8 1.6 4.5 2.4 2.1 3.8 3.0 4.1 

Ethylene 2.1 3.3 4.1 1.1 0.6 1.6 2.1 3.3 

Acetylene 2.2 2.3 4.2 0.7 0.6 0.5 0.8 0.8 

Isopentane 7.0 8.3 4.7 0.6 1.1 1.8 0.7 1.1 

Benzene 0.5 0.6 0.8 0.6 0.1 1.1 1.0 1.5 

Toluene 2.2 3.8 2.2 0.5 0.5 0.8 0.3 1.4 

Ethylbenzene 0.3 0.5 0.4 0.1 0.1 / / / 

m,p-xylenes 0.9 1.8 1.2 0.3 0.4 / / / 

o-xylene 0.3 0.6 0.4 0.1 0.1 / / / 

 

3.3 PMF factor identification and contribution 

Similarly, for all seasons five PMF-factors have been identified related to the sources traffic 

exhaust, fuel evaporation, industrial 1 and 2, local and regional urban background and one 

factor associated to IVOC. In addition, two season-specific factors have also been identified as 

related to biogenic source in summer and to residential heating during cold period. Details of 

each source are reported below. 

3.3.1 Traffic exhaust 

In Marseille the car fleet is characterized by an important part of vehicle running on diesel (71.5 

%) and a part of 10 % of two-wheeler according to AtmoSud. The proportion of two-wheeler 

is similar to the one in Paris comprised around 10 and 20 % (Baudic et al., 2016; Salameh et 

al., 2019).  

The factor defined as traffic exhaust is characterized by an important part of aromatic 

compounds, C7-C8 alkanes and to a lesser extent by C2-C3 alkenes. For each season, around 

50 % of the variability of toluene and 1,2,4-trimethylbenzene and 40 % of the variability of 

isooctane and heptane are explained by this factor. The variability of xylenes and C2-C3 alkenes 

is explained by this factor by 30 % and 15 % respectively (Figure 4-5). Same compounds have 

been found in traffic exhaust profiles from other studies (Salameh et al., 2016; Panopoulou et 

al., 2021). In Panopoulou et al., 2021, aromatics compounds and C6 – C9 alkanes are mainly 

explained by a vehicular exhaust factor but alkenes are separated into a fuel combustion factor 

due to many combustion processes like residential heating and traffic. In this study, alkenes are 
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present in the traffic exhaust factor but they are explained by the residential heating factor 

during cold period by 50 % (see part 3.3.3). Despite the separation of these two combustion 

processes, there is a correlation between the traffic exhaust and the residential heating factors 

with a correlation coefficient R of 0.50 in fall 2019, 0.61 in winter 2020 and 0.31 in spring 2020 

when the traffic was low.  

More generally, C2 – C3 alkenes are good tracers of combustion processes (Warneke et al., 

2007; Parrish et al., 2009) but to distinguish between specific combustion processes other ratios 

can be verified. For instance, the benzene to toluene (B/T) ratio is a commonly used ratio to 

determine the origin of the combustion process (Wang et al., 2014 and references therein). A 

B/T ratio below 0.5 is associated to traffic exhaust and a ratio above 2 to wood or coal burning 

(Wang et al., 2014). Nevertheless, these values can vary depending on many parameters (type 

of vehicle, type of wood, regulations, etc…). In the case of Europe, the benzene is expected to 

have a lower contribution to the traffic exhaust due to the Directive 98/70/EC for reduction of 

benzene emission from fuel and solvents (https://eur-lex.europa.eu/eli/dir/1998/70/oj). In this 

study, the B/T ratio from the factor called traffic exhaust is varying from 0.15 in spring 2019 to 

0.07 in summer 2020 pointing out the traffic exhaust origin of this factor on one hand and the 

low contribution of benzene due to the European directive in another hand.  

As shown in Figure 4-6, it is worth noting that the traffic exhaust chemical fingerprints obtained 

from independent PMF analysis are very close regardless the season pointing out the 

representativeness of this factor in PMF results and supporting the choice to separate PMF 

analysis by seasons.  

As tracers of combustion processes, the variability of NO and NO2 are compared with the 

contribution of this PMF factor. The correlations and the associated p-values (Table 4-6) are 

season dependent with R varying from 0.48 in summer to 0.63 in winter for NO2 and from 0.06 

in spring to 0.60 in winter for NO. This result may be due to the effect of photochemistry in 

summer favoring the conversion of NO to NO2 in addition to the regional NO2. The p-value is 

always below 1 % showing a significant correlation between NO2 and the traffic exhaust factor 

but the correlation is not clearly visible for NO due to the distance between the station and the 

road and the short lifetime of NO. The exception of fall 2019 and winter 2020 can be explained 

by a lower photochemistry during these seasons. 

The average diurnal profile of the contribution of this factor is shown in Figure 4-14. One peak 

is visible at around 07:00 am UTC and a smaller one around 06:00 pm UTC. These peaks are 

https://eur-lex.europa.eu/eli/dir/1998/70/oj
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characteristics of traffic emission corresponding to rush hours and are similar to the ones in 

other French cities like Dunkirk (Badol et al., 2008) and Paris (Languille et al., 2020).  

Concerning the seasonal variability, highest values are observed in winter (around 6 µg/m3) and 

lowest values in summer (around 4 µg/m3) (see Table 4-12 in part 3.5). This difference could 

be explained by the i) increase of emissions due to the cold start of vehicles (Clairotte et al., 

2013; George et al., 2015; Ludykar et al., 1999) and ii) the potential photochemical decay of 

reactive compounds in summer (Filella and Peñuelas, 2006), with an important dilution due to 

the height of PBL. The same seasonal variability has been observed in Athens, a Mediterranean 

city, for the traffic exhaust factor (Panopoulou et al., 2021). 

 

Figure 4-5: Traffic factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 
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Table 4-6: Pearson correlation coefficient and p-value for the traffic exhaust factor with NO 

and NO2 for all seasons. *** means a p-value < 0.001 %, ** a p-value between 0.001 % and 1 

% and * a p-value >1 % 

 

 

Figure 4-6: traffic exhaust fingerprint of 14 NMHC for each season (for technical reasons, 

ethene and propene were invalidated in spring 2020) 

3.3.2 Fuel evaporation 

In urban areas, fuel evaporation originates mainly from two types of sources either from 

vehicles, either from fuel stations. In the first case, the evaporation source intensity follows the 

diurnal profile of traffic while it is more scattered in the second case. 

In this study, the chemical profile of this source is mainly composed of C4 – C5 alkenes and 

C4 – C6 alkanes (Figure 4-7), explained by 40 to 80 % and 25 to 50 % respectively by this 

factor. Isopentane represents a key compound of this factor. Based on Baudic et al., 2016, high 

contribution of isobutane and butane was found in fuel evaporation source and C5 – C6 alkanes 

  
Spring 

2019 

Summer 

2019 

Fall 

2019 

Winter 

2020 

Spring 

2020 

Summer 

2020 

NO2 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.60 0.48 0.54 0.63 0.64 0.49 

P-value 

(%) 
*** *** *** *** *** *** 

NO 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.06 0.09 0.34 0.60 0.07 0.11 

P-value 

(%) 
* ** *** *** ** ** 
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in traffic exhaust. Other studies,  Salameh et al., 2016 and Panopoulou et al., 2021, showed  

respectively, an important contribution of C4 – C5 alkanes related to traffic and fuel 

evaporation, and C5 alkanes in fuel evaporation. In this study, there is a high proportion of C5 

– C6 alkanes during all seasons, and a high proportion of isobutane and butane in spring and 

summer 2019 which is in accordance with fuel evaporation profiles from near field 

measurements (Salameh et al., 2019).  

A fuel station is located at 500 meters in the east of the measurement station and is a potential 

source of the observed isopentane concentrations especially when the winds come from the east 

during land breeze. However, the pollution rose in summer 2019 (in supplement, Figure S-6) 

does not show a clear influence of the east wind to this factor’s contribution. 

The seasonal variability of this factor is linked to the temperature with highest values in summer 

when the temperature is high (around 8 µg/m3) and lowest values in winter (around 6 µg/m3). 

This seasonal variability is similar to the one of the fuel evaporation related to traffic factor in 

Panopoulou et al., 2021. 

This factor has a correlation coefficient R varying between 0.07 and 0.43 with NO (with the 

exception of spring 2020 where the value of R is 0.01), and varying between 0.39 and 0.61 with 

NO2 with a p-value always below 5 % (with the exception of spring 2020 for NO) meaning a 

significant correlation between the fuel evaporation factor and NO2 and NO to a lesser extent 

(Table 4-7). The diurnal profile of this factor (Figure 4-14) is similar to the diurnal profile of 

the traffic exhaust factor. All these findings confirm that this factor corresponds to the fuel 

evaporation related to traffic. In addition, the contribution of this factor correlates quite 

significantly (0.41 to 0.61) with the one of traffic-related factor. 
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Figure 4-7: Evaporation factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

Table 4-7: Pearson correlation coefficient and p-value for the fuel evaporation factor with NO 

and NO2 for all seasons. *** means a p-value < 0.001 %, ** a p-value between 0.001 % and 1 

% and * a p-value >1 % 

  
Spring 

2019 

Summer 

2019 

Fall 

2019 

Winter 

2020 

Spring 

2020 

Summer 

2020 

NO2 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.61 0.57 0.48 0.41 0.39 0.46 

p-value (%) *** *** *** *** *** *** 

NO 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.12 0.12 0.43 0.32 0.01 0.07 

p-value (%) ** *** *** *** * * 
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3.3.3 Residential heating 

The factor identified as residential heating is characterized by a large number of light alkanes 

and alkenes (C2 – C3), acetylene and some aromatics compounds like benzene and 

ethyltoluenes (Figure 4-8). This factor is observed only in fall 2019, winter 2020 and spring 

2020. For each of these seasons the variability of light alkanes, alkenes and benzene is explained 

by more than 40 % by this factor (Figure 4-8). The diurnal variation of this factor shows a peak 

in the morning at 07-08 am UTC and a peak at 07-08 pm UTC which stays later in the evening 

(Figure 4-14). This factor contribution is independent of a specific wind direction explained by 

the residential area surrounding the station (not shown here) 

This profile is similar to other profiles in the literature identified as residential heating (Sauvage 

et al., 2009; Baudic et al., 2016; Panopoulou et al., 2021). The diurnal profile is barely similar 

to the wood burning diurnal profile in Baudic et al., 2016 as well as the chemical fingerprint 

mainly composed of light alkanes and alkenes (C2 – C3), acetylene and benzene reinforcing 

the hypothesis of the residential heating origin of this factor.  

As for traffic exhaust and fuel evaporation, there is a significant correlation with NO and NO2 

(around 0.45 and 0.50 for NO2, and 0.13 and 0.50 for NO). But there is also a high and 

significant correlation with black carbon from wood burning (0.61 in fall 2019 and 0.80 and 

0.78 in winter and spring 2020 respectively) (Table 4-8).  
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Figure 4-8: Heating factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

Table 4-8: Pearson correlation coefficient and p-value for the heating factor with NO, NO2 and 

black carbon from wood burning for all seasons. *** means a p-value < 0.001 %, ** a p-value 

between 0.001 % and 1 % and * a p-value >1 % 

  Fall 2019 Winter 2020 Spring 2020 

NO2 Pearson 

correlation 

coefficient 

0.48 0.50 0.45 

p-value (%) *** *** *** 

NO Pearson 

correlation 

coefficient 

0.50 0.42 0.13 

P-value (%) *** *** *** 

BCwb Pearson 

correlation 

coefficient 

0.61 0.80 0.78 

p-value (%) *** *** *** 

 

According to AtmoSud, in the Aix-Marseille metropole, 18 % of residences are equipped with 

fireplaces and 6 % of residences use wood burning as a principal heating source. All other 

residences are heated with natural gas or electricity. A low impact of wood burning can 

therefore occur. To determine an influence of the wood burning emissions to the residential 

heating factor, the B/T ratio is used and compared to the one obtained with traffic emissions for 
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the same seasons (Table 4-9). For the residential heating factor the B/T ratio is close to 1 in 

winter and spring 2020 whereas the same ratio is at 0.1 at the same period for the traffic exhaust 

factor showing the impact of wood burning. The presence of alkanes C2 – C3 shows that the 

residential heating factor is not exclusively explained by wood burning but also by natural gas 

used as well for residential heating. Indeed, alkanes C2 – C3 represent important tracers of the 

natural gas used for heating and cooking as well in cities (Baudic et al., 2016). 

Table 4-9: Benzene to Toluene ratio for the traffic factor and the residential heating factor from 

fall 2019 to spring 2020 

 Fall 2019 Winter 2020 Spring 2020 

Residential heating 0.44 0.94 0.84 

Traffic 0.14 0.12 0.11 

Rheating/BCwb 0.61 0.80 0.78 

 

3.3.4 Industrial 1 

The following factor is characterized by the presence of cyclohexane explained by more than 

70% by this factor, and benzene, cyclohexane and isooctane which are explained by around 15 

to 35 % by this factor, regardless the season (Figure 4-9). 

The temporal variability is characterized by a low background level and episodic high intensity 

peaks. Those peaks occurred exclusively during land breeze events corresponding to east wind 

direction (Figure 4-10). This sector points out the presence of a plastic production industry 

located in the east of the station. This factor is thus attributed to an industrial source.  

A similar profile with high benzene and cyclohexane concentrations during nighttime has been 

found during a study held at the station of Marseille Prado (43°27’N latitude, 5°13’E longitude) 

where the impact of the plastic production industry on NMHC concentrations in Marseille has 

been pointed out (Troussier et al., 2005). 
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Figure 4-9: Industrial 1 factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

 

 

Figure 4-10: Pollution rose of the industrial 1 factor during the whole campaign 
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3.3.5 Industrial 2 

A specific factor has been identified during all the seasons explaining from 35 to 60 % of the 

variability of xylenes (including o,m and p-xylenes) and ethylbenzene. The contribution’s 

temporal variability of this factor shows low background levels with high peaks regardless the 

wind direction (in supplement, Figure S-5). This factor doesn’t show any significant correlation 

with NOx ruling out the link with a combustion source but is slightly correlated with the 

industrial 1 factor with a R varying from 0.24 in winter 2020 to 0.32 in summer 2019. It is 

worth noting that this factor is not separated from the industrial 1 factor in spring 2020 (Figure 

4-9). Furthermore, this factor has not been observed in summer 2020. 

The Atmosud Local Emission Inventory (LEI) shows a profile close to the one of this factor 

which is related to non-combustion industrial processes without any indication about the 

industry’s type (Figure 4-11). There is a good agreement between this LEI emission source 

fingerprint and the industrial 2 factor’s one with the exception of hexane and to a lesser extent 

toluene. Concerning the hexane, its behavior is highly explained by the industrial 1 factor which 

is linked to a specific industry. Therefore, differences on hexane contribution between the LEI 

and the industrial 2 factor could be explained by the presence of hexane in the factor industrial 

1 which is not linked to a combustion process. Thus, this industrial 2 factor could be linked to 

an industrial factor as well but not clearly identified as the industrial 1 factor. 

 

Figure 4-11 : Relative contribution of each compound to the industrial 2 source according to 

the LEI (blue) and to the PMF (red) in (a) summer and (b) winter 
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3.3.6 Biogenic 

The chemical profile presented in Figure 4-12 for only both summers (2019 and 2020) is 

characterized by the presence of biogenic tracers like isoprene, limonene (sometimes co-eluted 

with 1,2,3-trimethylbenzene), and β-pinene (Figure 4-12). These compounds are well known 

to be emitted by biogenic sources (Guenther et al., 2012b; Sindelarova et al., 2014a) but recent 

studies have shown an anthropogenic impact on these compounds in urban areas (Dominutti et 

al., 2019; Panopoulou et al., 2020; Kaser et al., 2021). 

Since our measurement site is located in the surrounding of the Longchamp Park composed of 

trees and plants, biogenic emissions may impact the measurement. The diurnal profile of the 

factor’s contribution (Figure 4-14) shows a low background level during nighttime and an 

increase of emissions starting early in the morning 05:00 am UTC until a maximum at the 

beginning of the afternoon and a decrease after 04:00 pm UTC. This profile is similar to the 

temperature diurnal profile which is similar to the solar radiation profile (see Figure S-8 in 

supplement). The link between isoprene and terpenes with temperature is well known in the 

literature (Tingey et al., 1980; Rasulov et al., 2010). Therefore, this factor has been identified 

as a biogenic factor. 
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High contribution of the biogenic factor occurs from southwest (sea breeze condition) to 

southeast wind corresponding to the location of the Longchamp Park beside the site. The 

pollution rose of this factor for summer 2019 is given in Figure 4-13.  

 

Figure 4-12: Biogenic factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

 

 

Figure 4-13: Pollution rose of the biogenic factor during summer 2019 
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Figure 4-14: Diurnal variation of each profile for each season. Hours are in UTC 
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3.3.7 IVOC 

The called IVOC factor is observed during all seasons and is characterized by the presence of 

C11 to C16 alkanes (see Figure S-7 in supplement). Their contribution to the factor 

composition profile varies from 20 % to 80 %. This disparity is explained by the very low 

concentration of these compounds and therefore a high associated uncertainty. IVOC levels are 

generally below the C2-C10 NMHC levels (Fraser et al., 1997). Furthermore, only n-alkanes 

until hexadecane were measured during this campaign and some studies showed that n-alkanes 

IVOC are not the major contributors to total IVOC (Zhao et al., 2014, 2016). These compounds 

are mainly emitted by fossil fuel combustion (Jathar et al., 2017) and biomass burning (Hatch 

et al., 2018) and the importance of their measurements during field campaigns has already been 

demonstrated (Ait-Helal et al., 2014; Lu et al., 2020). 

From fall 2019 to summer 2020 a proportion of around 20 % of ethane is explained by this 

factor, especially in fall 2019 and winter 2020 where the factor is driven by ethane rather than 

IVOC. 

This factor shows no diurnal profile during Mistral events unlike during sea/land breeze 

conditions. During land breeze conditions this factor shows higher levels of IVOC (see part 3.1 

for explanation) whereas during Mistral event, the IVOC levels are close to the ones observed 

during sea breeze phenomenon. This difference between nighttime Mistral event concentrations 

and land breeze concentrations may be due to the wind speed difference between Mistral and 

land breeze. High wind speed during Mistral event helps the pollutants dispersion (Drobinski 

et al., 2007). 

The Table 4-10 presents the R and the p-value of this factor with NO, NO2, evaporation due to 

traffic factor, traffic exhaust factor and residential heating factor. A clear relationship is visible 

between the IVOC factor and NOx and factors linked to combustion processes. This means that 

this factor is potentially linked to a combustion process. Nevertheless, this correlation is not 

present during fall and spring seasons with the exception of spring 2019.  

When looking at the correlation coefficient between the IVOC factor and the traffic exhaust 

factor, the correlation is the highest during winter 2020 which may indicate the link between 

IVOC factor and traffic exhaust during cold period. The cold start which has already been 

mentioned for the increased contribution of traffic exhaust in winter is well known to increase 

the emission of IVOC as well and in particular from diesel engines (Pereira et al., 2018; Drozd 

et al., 2019) which represent 71,5 % of the car fleet in 2019 in Marseille according to AtmoSud. 
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Furthermore, the importance of IVOC from evaporative sources like unburned diesel to the 

SOA formation has been explained by (Drozd et al., 2021) and are temperature and wind-speed 

dependent.  

To summarize, there is a clear relationship between the IVOC factor and combustion processes 

but it is difficult to distinguish a specific combustion process especially that the chemical 

processes have an impact on the partitioning of IVOC between the particulate and gaseous 

phase. 

Table 4-10: Pearson correlation coefficient and p-value for the IVOC factor with NO, NO2, 

fuel evaporation factor, traffic exhaust factor and residential heating factor for all seasons. *** 

means a p-value < 0.001 %, ** a p-value between 0.001 % and 1 % and * a p-value >1 % 

  
Spring 

2019 

Summer 

2019 
Fall 2019 

Winter 

2020 

Spring 

2020 

Summer 

2020 

NO2 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.62 0.30 0.04 0.44 -0.03 0.20 

P value (%) *** *** * *** / *** 

NO 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.18 0.07 -0.02 0.36 -0.02 0.10 

P value (%) *** * / *** / ** 

Fuel 

evaporation 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.54 0.29 -0.02 0.37 -0.11 0.24 

P value (%) *** *** / *** / ** 

Traffic 

exhaust 

Pearson 

correlation 

coefficient 

0.40 0.38 0.16 0.47 -0.03 0.18 

P value (%) *** *** *** *** / *** 

Residential 

heating 

Pearson 

correlation 

coefficient 

/ / -0.14 0.31 0.02 / 

P value (%) / / / *** * / 

 

3.3.8 Local and regional urban background 

A factor named urban background is observed during the whole campaign and explains from 

20 % to 40 % of the variability of ethane over the period fall 2019 to summer 2020, and up to 

60 % and 80 % in spring 2019 and summer 2019 respectively (Figure S-9).  

The presence of other compounds like vinyl chloride and acetylene during some seasons could 

be due to specific local activities not distinctly captured by this PMF analysis. Globally, the 

fingerprint of this factor is characterized by long-lived compounds as already observed by many 

source apportionment studies (Sauvage et al., 2009; Salameh et al., 2016). 
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The diurnal profile of the background factor shows a quite steady level along the day (Figure 

4-14). 

To distinguish between the local and regional origin of this source, back trajectories of 3 days 

old have been modeled by the National Oceanic and Atmospheric Administration (NOAA) 

HYSPLIT tool for each hour. Then, the Potential Source Contribution Function (PSCF) 

(Ashbaugh et al., 1985) which is a commonly used function to determine the potential 

geographical origin of a source (Ara Begum et al., 2005 and references therein) has been 

applied. As shown in Figure 4-15, many urban areas are pointed out as potential source areas 

contributing to this background factor. In the case of spring 2019, this source has for 

geographical origin an area in the west of the site corresponding to the Pô valley which is an 

area with important industrial activities in Italia, whereas in spring 2020, Nice located in the 

east of Marseille’s site has been identified. In both situations, there is also a local origin to this 

factor, therefore it is identified as local and regional urban background.  

 

Figure 4-15: PSCF for background factor contribution in summer 2019 (left) and spring 2020 

(right) 

3.4 Factors contribution to the atmospheric pollution 

The seasonal contributions of the PMF factors is presented in Figure 4-16 in terms of (a) 

NMHC concentration, (b) O3 formation potential (OFP) and (c) SOA formation potential 

(SOAFP) (Figure 4-16). The OFP has been determined for each factor following the updated 

Maximum Incremental Reactivity (MIR) (Venecek et al., 2018) and the SOAFP following the 

SOA Potential (SOAP) determined by Derwent et al., 2010. Nevertheless, the MIR and SOAP 

correspond to the maxima of secondary pollutants formation potential which occur on 

summertime conditions when the photochemistry is the most active. Applying the MIR and 
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SOAP on wintertime data may lead to an overestimation of OFP and SOAFP especially for the 

most reactive species like alkenes. Therefore, wintertime OFP and SOAFP results have to be 

taken with caution.  

Furthermore, this campaign being performed on an urban background measurement site and 

not near emission sources, the results given in the figure 18 are not the total OFP and SOAFP 

of emission sources but the O3 and SOA that can still be produced by these emission sources 

when the pollutants arrive to the measurement site. 

Since alkenes are not considered, the OFP determined for spring 2020 has to be considered with 

caution. Concerning the SOAFP, it is probably underestimated for IVOC and biogenic 

compounds due to the absence of SOAP from the literature for limonene and C13 – C16 alkanes. 

Finally, the IVOC factor’s contribution to NMHC concentration is likely overestimated due to 

the difficulty to separate the ethane from the urban background factor. 

As for NMHC concentrations, traffic (evaporation and exhaust) is always the first contributor 

to OFP and SOAFP with a relative contribution varying from 30 % to 50 % for both OFP and 

SOAFP. Between evaporation and exhaust, the exhaust part is the principal contributor to OFP 

and SOAFP due to the presence of alkenes which have a high OFP and aromatics which have 

a high SOAFP in this factor (kOH[toluene] = 6.2x10-12 molec.cm-3.s-1, kOH[o-xylene] = 14.7x10-

12 molec.cm-3.s-1 (Atkinson, 1986)) whereas the evaporation factor is mainly composed of C4 – 

C5 alkanes, compounds with long lifetime (kOH[butane] = 2.4x10-12 molec.cm-3.s-1, 

kOH[pentane] = 3.8x10-12 molec.cm-3.s-1 (Atkinson and Arey, 2003)). The traffic is commonly 

the first emitter of NMHC on studies focused on these compounds (Salameh et al., 2016; 

Panopoulou et al., 2021) but not when measuring Non Methane Volatile Organic Compounds 

NMVOC including Oxygenated VOC (Baudic et al., 2016; Languille et al., 2020). This point 

out as a perspective for further studies the importance of OVOC on air pollution. These 

pollutants are among the most emitted in the urban air (McDonald et al., 2018). 

During the cold period, residential heating contributes significantly to NMHC levels with a 

mean contribution close to 7 µg/m3 which correspond to 20 % of the NMHC levels which is 

quite similar to the contribution of residential heating observed in other studies (Sauvage et al., 

2009; Baudic et al., 2016; Panopoulou et al., 2021) and is considered as the second contributor 

to NMHC concentrations after traffic. As described in part 3.3.3, the residential heating factor 

is composed of light alkanes but also alkenes (a high contributor of O3 formation) and some 

aromatics compounds (a high contributor of SOA formation). Then, due to this mix of different 
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types of pollutant on one side and the seasonal variability of this factor, present only during 

wintertime on the other side, the contribution of residential heating to OFP and SOAFP 

according to the Figure 4-16 has to be taken with high caution. 

According to the Figure 4-16, the lowest contributors to NMHC concentrations are the two 

industrial factors. Their contribution to OFP and SOAFP is totally different which is related to 

their chemical fingerprints. The industrial 1 factor is mainly composed of n-hexane, 

cyclohexane and benzene which are exclusively species with a low reactivity whereas the 

industrial 2 factor is mainly composed of ethylbenzene and xylenes which are great contributors 

of SOAFP. Then despite a similar contribution to NMHC concentrations, the industrial 2 factor 

is expected to contribute much more to the SOAFP than the industrial 1 factor. 
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Figure 4-16: Relative contribution of each factor to (a) the NMHC concentration, (b) the O3 

formation potential and (c) the SOA formation potential for each season 
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3.5 Impact of Covid-19 lockdown on sources contribution 

The year 2020 has been marked by the sanitary crisis leading to a lockdown all over France from 17th 

of March to 10th of May 2020. It is of interest to assess the impact of the lockdown on the VOC source 

apportionment. For that purpose, meteorological conditions during this period have to be firstly 

compared with the ones during the same period in 2019 (Table 4-11). 

The temperature range as well as the wind speed range during the lockdown in 2020 were in a 

similar range as in 2019. But when looking at the number of hours under Mistral events, there 

is a higher number of hours under Mistral event in 2019 in comparison to the same period in 

2020. The Mistral is well known to be associated with low level of pollutants by dispersing 

them away from their sources (Drobinski et al., 2007). Therefore, wind conditions during 

lockdown in 2020 were more favorable to the accumulation of pollutants than in 2019.  

Finally, the global precipitation in this period and the number of hours with precipitation were 

lower in 2020 than in 2019 leading to an increase of the pollutant’s concentrations due to the 

washing effect of precipitation on air pollution. 

Briefly, during the lockdown period, meteorological conditions were favorable to the 

accumulation of pollutants in comparison to the same period in 2019 due to more stagnant and 

dryer air masses. 

Table 4-11: Meteorological conditions during lockdown period in 2020 and the similar period 

in 2019. Concerning wind speed only speed higher than 0.5 m.s-1 are considered and 

concerning precipitation only hours with at least 1 mm of precipitation are considered 

 

Minimal 

temperature 

(°C) 

Maximal 

temperature 

(°C) 

Mean 

temperature 

(°C) 

Minima

l wind 

speed 

(m.s-1) 

Maxima

l wind 

speed 

(m.s-1) 

Mean 

wind 

speed 

(m.s-1) 

Number 

of hours 

under 

Mistral 

event 

Height of 

precipitation 

(mm) 

Number 

of rainy 

hours 

17/03/19 

to 

10/05/19 

6,3 23,2 13,7 0,5 3,8 1,2 267 101 31 

17/03/20 

to 

10/05/20 

3,8 24,8 15,0 0,5 2,8 0,9 179 26 17 

 

As shown in Table 4-12, besides the background factor, the contribution of all the factors are 

significantly lower in spring 2020 compared to spring 2019 even compared to the other seasons. 

Even if C2 – C6 alkenes measurements were invalidated during spring 2020, their absence does 

not explain the high decrease of the traffic exhaust factor’s contribution. From spring 2019 to 

winter 2020, the percentage of C2 – C6 alkenes on the total measured NMHC concentrations 

from traffic exhaust was between 9.43 % and 16.75 % with a mean percentage of 12.98 %. 
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Assuming a contribution of C2 – C6 alkenes equal to this mean for spring 2020, the total traffic 

contribution reaches 5.57 µg/m3 which is still about 50 % less than during other seasons. This 

result is in good agreement with the decrease of NOx levels  reaching 50 %  compared to the 

levels measured at the same period during previous years (AtmoSud, 2020).  

Table 4-12: Contribution of each factor to NMHC emissions for all seasons. Results are given 

in µg/m3 

 IVOC Fuel 

evaporation 

Traffic 

exhaust 

Total 

(traffic) 

Industrial 

1 

Industrial 

2 

Residential 

Heating 

Biogenic Local and 

regional 

urban 

Background 

Spring 

2019 
3.40 7.81 4.01 11.82 1.29 1.35 / / 5.71 

Summer 

2019 
2.28 8.39 4.25 12.64 1.36 2.30 / 3.75 7.98 

Fall 

2019 
3.50 5.74 6.01 11.75 1.32 2.10 6.79 / 8.91 

Winter 

2020 
4.63 6.33 6.24 12.57 2.16 1.74 6.89 / 4.62 

Spring 

2020 
1.42 2.13 2.72 4.85 1.04 / 3.22 / 9.14 

Summer 

2020 
2.65 6.82 4.06 10.88 1.09 / / 4.59 5.42 

4 Conclusions 

A one-year-and-half field campaign for the measurement of 70 NMHC from C2 to C16 

including IVOC has been conducted from March 2019 to August 2020 at a urban background 

site in Marseille resulting in a unique high-quality hourly dataset contributing to a better 

understanding of the atmospheric pollution in the Marseille area.  

The EPA PMF 5.0 has been applied in order to identify the sources and quantify their 

contribution to NMHC concentrations. Six factors were obtained in spring 2019 and 2020 and 

summer 2020 and seven for the 3 remaining seasons.  

During all the seasons, we identified six NMHC sources namely traffic exhaust, fuel 

evaporation, urban local and regional background, industry 1 and 2, and an IVOC specific 

profile. Two seasonal sources have been identified such as the biogenic source in summer and 

the residential heating in winter. There is a difference between cold and warm periods in the 

contribution of traffic exhaust, which is 33% lower in warm periods compared to the cold 

periods.  

The traffic related sources (exhaust and fuel evaporation) is the first contributor to NMHC 

concentrations measured by contributing to 40 to 50 %, as well as to OFP and SOAFP during 

the whole campaign. In summer 2019 these sources are contributing to 30 – 35 % of OFP and 
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SOAFP. During wintertime, residential heating is the second contributor to NMHC measured 

concentrations by contributing to 20 % of measured NMHC. 

The weakest factors in terms of contribution to NMHC concentrations are the two industrial 

factors as they have a low background level with high episodic peaks. The factor industrial 2 is 

mainly composed of ethylbenzene and xylenes contributing to an important SOAFP due to the 

reactivity of these compounds, whereas the factor industrial 1 is essentially composed of 

benzene, n-hexane and cyclohexane which have a low reactivity and therefore a low impact on 

OFP and SOAFP. 

Taking advantage of this unique datasets, we’ve been able to assess the effect of the lockdown 

due to the Covid-19 between March 2020 and May 2020 in Marseille. A significant decrease 

of the factor contributions has been shown for all factors except the local and regional urban 

background reaching 50% for traffic related sources (exhaust and fuel evaporation). 

A comparison of these sources’ contribution with the local and regional emission inventories 

should be useful to evaluate their accuracy for a better understanding of the atmospheric 

pollution occurring at Marseille. This comparison is even critical since the traffic is contributing 

to 5 % of NMVOC emission in Marseille in 2019 according to the AtmoSud inventory which 

is lower to our estimation so far. The lack of OVOCs measurement in our study lead to a 

misidentification of the solvent use and thus an overestimation of the relative contribution of 

traffic. However, Languille et al., 2021 who performed a measurement campaign including 

OVOCs, showed a factor of 2 in the traffic factor contribution in Paris between field 

measurements and inventory.  

Despite the presence of the tourist port in the city, the study of VOC sources in Marseille did 

not detect a “maritime traffic” source. Several reasons can explain this result: the VOC 

emissions of the maritime traffic correspond to only 2% of the total VOC emissions in Marseille 

in 2019 (AtmoSud Inventory), only 10 to 20% of the winds passing by the port of Marseille 

arrive at the measuring station Marseille - Longchamp (PAREA) and measures such as a change 

of policy in the fuel used as well as an international lockdown could play a role on the 

fingerprint of the emissions of the maritime traffic as well as their intensities. 

This multi-seasonal study shows the NMHC sources contribution seasonal variability in 

Marseille as well as their OFP and SOAFP seasonal variability. Multi-seasonal campaigns are 

important to understand pollution in the studied area as some sources have an important 

variability along seasons like the residential heating for example. The traffic has a NMHC 

https://cigale.atmosud.org/visualisation.php
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contribution equivalent between each season but its fingerprint varies. The fuel evaporation 

shows higher contribution to NMHC concentrations in summer whereas the fuel combustion 

shows higher contribution to NMHC concentrations in winter. Then, independently to 

meteorological condition, contribution of traffic to OFP and SOAFP is varying from a season 

to another. 

During this study IVOC where measured until C16. Measuring these compounds continuously 

with viability on the field is challenging because of the absence of standard for these compounds 

and the level of n-alkanes measured which were only few ppt. But previous study shows that 

IVOC could significantly contribute to SOA formation (Ots et al., 2016) and our study shows 

that contributors of measured IVOC were many combustion sources. The impact of these 

contributor should then be important on urban areas. The measurement of IVOC is then crucial 

on this type of area. 

Because of the Covid-19 lockdown the comparison between both springs and summers is not 

in the same condition and a longer study should be useful to evaluate the inter-annual variability 

of VOC concentrations which are known to decrease since three decades (Waked et al., 2016). 

All these elements explain the high uncertainties on CTM and the difficulty nowadays to model 

O3 concentration which is still badly modelled for some pollution events (EMEP., 2020).  
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3. Conclusion 
 

L’analyse PMF des données a été effectuée après une phase de validation et préparation de la 

base de données. La solution optimale a ensuite été déterminée pour chaque saison de la 

campagne de mesure représentant ainsi un découpage en 6 saisons.  

Nous avons pu identifier un total de 8 facteurs sur les 6 saisons : 7 de ces facteurs ont été liés à 

des sources spécifiques dont 5 sont présents tout au long de l’année : 

- La combustion liée au trafic 

- L’évaporation de carburant liée au trafic 

- Les facteurs industriels 1 et 2 

- Le niveau de fond urbain régional avec des apports locaux 

Les deux autres sources identifiées présentent une saisonnalité importante. La source 

biogénique n’est présente qu’en période estivale tandis que le chauffage domestique 

uniquement en période hivernale. 

Enfin, un facteur comprenant spécifiquement les COV-I n’a pas pu être relié à une source 

précise mais à divers processus de combustion.  

Les contributions des différents facteurs à la pollution atmosphérique de Marseille ont été 

ensuite étudiées. Ainsi, le trafic routier (évaporation et combustion) est l’émetteur le plus 

important des HCNM à Marseille expliquant à lui seul 40 % des concentrations mesurées en 

HCNM et contribue grandement à la formation d’O3 et d’AOS (environ 30 % en été). Bien que 

cette source ne présente pas de variabilité saisonnière marquée, l’empreinte de cette dernière 

est variable au regard des saisons et la part de combustion de carburant est plus importante en 

hiver qu’en été. A l’inverse, la part d’évaporation de carburant est plus importante en été qu’en 

hiver aussi bien en valeur absolue que relative. Cette variabilité saisonnière de l’empreinte 

affecte l’OFP et le SOAFP au-delà de toute considération météorologique. En ne considérant 

que la variabilité saisonnière de l’empreinte chimique, le trafic aurait un potentiel de formation 

plus important en hiver du fait de la part plus importante de combustion de carburant dont le 

profil est caractérisé par de nombreux alcènes et composés aromatiques, d’importants 

précurseurs d’O3 et d’AOS. 

Le chauffage domestique est également un important contributeur, à 20%, aux concentrations 

mesurées en HCNM en période hivernale ce qui concorde avec le résultat de certaines études 
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(Sauvage et al., 2009 ; Baudic et al., 2016). De même, l’empreinte chimique de cette source est 

très proche de celle caractérisée comme étant « wood burning » par Baudic et al., 2016 dont la 

détermination du facteur s’était faîte à l’aide d’un profil obtenu en champs proche.  

Enfin, les deux sources industrielles identifiées ont une faible contribution aux concentrations 

mesurées en polluants du fait de leur évolution temporelle caractérisée par un faible niveau de 

fond et des pics intenses sur de courtes périodes. Cependant, leurs contributions à la formation 

de polluants secondaires varient du fait de la différence de réactivité des composés émis par ces 

deux sources. L’une des sources industrielles émet essentiellement du benzène qui est un 

cancérigène avéré (CIRC), de l’hexane et du cyclohexane, des composés peu réactifs tandis que 

l’autre source industrielle émet principalement de l’éthylbenzène et des xylènes qui sont très 

réactifs et d’importants précurseurs à la formation d’AOS. 

Ces résultats permettent d’avoir une meilleure connaissance de l’origine de la pollution 

atmosphérique en HCNM à Marseille, ainsi que les variabilités journalières et saisonnières de 

ces sources identifiées mais présente cependant des limites. Si l’évaluation des sources de 

HCNM est complète, elle n’est pas représentative de l’ensemble des COV du fait du manque 

de mesures en COVO. Les COVO représentent la moitié des COV émis en milieu urbain 

(McDonald et al., 2018) et la mesure de ces composés s’avère être importante dans la 

compréhension des émissions et du devenir des COV. Une comparaison des inventaires 

d’émission locaux, régionaux et globaux avec les résultats de cette campagne de mesure à 

l’échelle de Marseille s’avère donc utile pour évaluer la compréhension qu’ont ces inventaires 

sur la pollution atmosphérique de Marseille. Ces derniers servant de données d’entrée aux 

modèles de chimie-transport pour la prédiction de la qualité de l’air et ainsi la prise de décision 

au niveau réglementation, stratégie, politique… C’est pourquoi le chapitre 5 est consacré à la 

comparaison des résultats de la campagne de mesure avec ceux des inventaires locaux, 

régionaux et globaux suivant la méthode des ratios, la méthode photochimique ainsi que via 

l’approche orientée récepteur. 
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Chapitre 5 : Evaluation des inventaires 

d’émission 
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La détermination des sources de HCNM et leurs contributions à la pollution atmosphérique de 

Marseille à l’aide d’un modèle statistique, le PMF, permet d’améliorer nos connaissances sur 

la pollution de l’air urbaine de Marseille. Mais ces résultats peuvent-ils être rapprochés des 

émissions estimées par les inventaires d’émission dans cette zone d’étude ? Que vaut cette 

comparaison lorsque les inventaires d’émission locaux, régionaux et globaux sont considérés ? 

Dans une région où la photochimie est importante et où les polluants secondaires tels que l’O3 

et les AOS sont un problème majeur, une bonne qualité des estimations des inventaires 

d’émission, en tant que données d’entrée des modèles CTM, est essentielle.  

L’objectif de ce chapitre est donc d’évaluer les différents inventaires d’émission locaux, 

régionaux et globaux sur la zone de Marseille en particulier pour le trafic routier. L’évaluation 

s’appuiera sur 2 méthodes distinctes : i) des ratios de COV mesurés faisant l’objet de la 

première partie et ii) une évaluation à partir des résultats de l’analyse PMF. Une troisième partie 

porte sur la comparaison de la signature de la source trafic routier utilisée dans l’inventaire 

d’émissions d’AtmoSud. Ce chapitre est rédigé en anglais sous la forme d’un article prêt à être 

soumis.    
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Abstract or graphical abstract: 

Due to anthropogenic pressure and favorable weather conditions for photochemistry leading to 

the formation of secondary pollutants, the Mediterranean Basin is considered as a hot spot of 

climate change. Chemistry-Transport Models (CTM) are of importance to predict and prevent 

high pollution events especially those related to ozone (O3). The quality of the emission 

inventories should be evaluated as crucial inputs for the CTM models. In this context, a 

yearlong dataset of 70 NMVOC is used to assess the accuracy of local, regional, and global 

emission inventories downscaled to Marseille, a French city in the Mediterranean Basin. Five 

emission inventories have been evaluated, the Local Emission inventory (LEI) from the air 

quality monitoring network – AtmoSud, the European Monitoring Evaluation Program 

(EMEP), the Monitoring Atmospheric Composition and Climate and megaCITY Zoom for the 

Environment (MACCity), the Copernicus Atmosphere Monitoring Service (CAMS) and the 

Community Emissions Data System (CEDS). Emission inventories show high discrepancies 

between each other for total NMVOC in Marseille but agree well concerning the annual 

emission of NMVOC from the road transport sector (all results agreed within 20% differences 

with the exception of the CEDS emission inventory). But when taking into consideration 

individual NMVOC to acetylene emission ratios for the road transport, only 40 to 60 % of 

NMVOC emission ratios agree within a factor of 2 between CAMS and CEDS inventories in 

comparison with measurements, showing the need to improve the VOC chemical fingerprint of 

these emission inventories in Marseille. 

Keywords: emission inventories; long-term measurement; NMVOC; emission ratio  
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• High discrepancies between emission inventories concerning the estimation of annual 

NMVOC anthropogenic emissions in Marseille. 

• Good agreement between emission inventories concerning the estimation of annual 

NMVOC emissions from road transport in Marseille. 

• 40 to 60 % of speciated NMVOC to acetylene emission ratios from inventories are in 

accordance with those obtained from measurements for road transport. 

1 Introduction 

Non-Methane Volatile Organic Compounds (NMVOC) are well-known precursors of 

secondary pollutants like ozone (O3) and Secondary Organic Aerosols (SOA). Secondary 

pollutants like O3 are already exceeding air quality limit values fixed by the European Union in 

the Mediterranean basin for many days per year (Kalabokas et al., 2017 and references therein). 

The Mediterranean basin is a hot spot of climate change (Lelieveld et al., 2012, 2014; Masson-

Delmotte et al., 2021) due to important industrial and economical activities, high anthropogenic 

pressure and a climate favorable to the photochemistry (Dulac et al., 2016).  

Therefore, it is crucial to better document precursors of these secondary pollutants, especially 

NMVOC, and increase knowledges regarding their emissions in order to anticipate and mitigate 

high pollution events.  

In Marseille, south of France, frequent high ozone episodes have been observed, exceeding the 

100 µg/m3 World Health Organization (WHO) limit (Chazeau et al., 2021). Nevertheless, 

NMVOC measurements are scarce, and only limited to few old studies,  with the last one 

performed two decades ago (Coll et al., 2010). The latter is not representative anymore of the 

current situation as NMVOC emissions have decreased by 40 % in the European Union from 

2000 to 2019 and 53 % in France according to the European Monitoring Evaluation Program 

(EMEP) emission inventory (EMEP - Data viewer, 2022) as well as chemical profile of 

emissions may have changed along with technology evolutions and new regulations such as the 

one concerning benzene. (Ehlers et al., 2016).  

This lack of knowledge leads to high uncertainties for emission inventories, used as inputs for 

the chemistry-transport models (CTM) which are essential to implement air quality regulations. 

Hence, it has been shown that emission inventories contribute to high CTM outputs 

uncertainties (Thunis et al., 2016; Trombetti et al., 2018). Important discrepancies have been 

observed comparing emission inventories and measurements (Salameh et al., 2016) which leads 

to unpredicted O3 episodes by CTM models (EMEP, 2020). Since around 90 % of the 
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tropospheric O3 is formed photochemically (Monks et al., 2015), it is crucial to have a better 

understanding of its precursor’s behavior. To address this aspect and improve our knowledge, 

an enhanced observation period has been conducted in an urban background site in Marseille 

from March 2019 to August 2020, measuring C2 to C16 Non-Methane HydroCarbons (NMHC) 

(chapter 4).  

This study focuses on the evaluation of emission inventories in the area of Marseille with the 

data obtained from the one year and a half campaign. A first way to evaluate emission 

inventories is to compare NMVOC emission ratio to a combustion tracer like CO or acetylene 

following the method applied in previous studies (Borbon et al., 2013; Salameh et al., 2017; 

Dominutti et al., 2020). 

In this paper, emission ratios are firstly determined from the measurement campaign dataset 

acquired in Marseille for the 53 NMHC (chapter 4) and compared with those obtained in other 

cities worldwide. Then, these ratios are compared with those obtained from five emission 

inventories (at local, regional and global scales) covering the area of Marseille. The last part of 

this paper is the comparison of NMVOC ratios from emission inventories with those from 

Positive Matrix Factorization (PMF) results.  

2 Marseille experiment campaign 

A field campaign has been performed during eighteen months in Marseille at an urban 

background measurement site from March 2019 to August 2020. The hourly mixing ratio of 70 

NMHC have been measured continuously by two thermal on-line desorption-gas 

chromatography (TD – GC) flame ionization detector (FID) covering 30 minutes of ambient air 

sampling. The measurement site is located in a residential area of the city center near the 

Longchamp Park. It is worth noting that an industry area located in the eastern part of the port 

at 2 km of the station as well as a plastic production industry 9 km away. More details are 

reported in the chapter 4.  

2.1 The effect of photochemistry 

The diurnal profile of NMVOC mixing ratio can be driven by emissions, dilution and 

photochemistry together making inappropriate the evaluation of emission ratio (ER) value. The 

Figure 5-1 reports the average diurnal normalized profiles of some NMHC relative to a tracer 

in summer 2019 (Borbon et al., 2013; Salameh et al., 2017). The acetylene has been chosen as 

a low reactivity combustion tracer and its normalized profile to midnight value is reported in 
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grey shade. All NMHC show a similar pattern with a peak in the early morning associated with 

a road transport intensity peak followed by a decrease in the afternoon. This decrease is lower 

for the acetylene profile than for other compounds. Surprisingly, the benzene and m,p-xylenes 

normalized profiles don’t show any differences in their profiles despite the higher reactivity of 

m,p-xylenes. Then, referring to the chapter 3 of this manuscript evaluating the impact of 

photochemistry, this decrease cannot be associated with an effect of photochemistry and more 

generally there is no visible effect of photochemistry on our measurements in Marseille in 

summer 2019. This observation is explained by the age of pollutants freshly emitted, measured 

at the site during the day when air masses are in sea breeze conditions where the sea is located 

at 2 – 3 km from the measurement site. As in summer 2019, no photochemistry effect has been 

seen in winter 2020 nor summer 2020 (not shown here). 

 

Figure 5-1: Normalized diurnal profile of the mixing ratio of selected species to midnight 

values at the measurement site in summer 2019. Numbers in parentheses are the rate 

coefficients with OH x10-12 cm3.molec-1.s-1 (Atkinson, 1986 ; Atkinson et al., 1989 ; Atkinson 

et al., 1992) 

3 Local, regional and global emission inventories database 

The emission inventories provide gridded surface emissions of different pollutants including 

NMVOC. Five of them have been chosen for comparison with the observations: Copernicus 

Atmosphere Monitoring Service (CAMS) (Granier et al., 2019), Community Emissions Data 

System (CEDS) (Smith et al., 2015), EMEP (Mareckova et al., 2021), Monitoring Atmospheric 

Composition and Climate and megaCITY Zoom for the Environment (MACCity) (Granier et 

al., 2011; Tansey et al., 2008; Lamarque et al., 2010) and the local emission inventory from the 

air quality monitoring network – AtmoSud. The Table 5-1 gives a brief description of each 



 

 
218 

emission inventory used in this study. In the case of CAMS, CEDS, and MACCity, NMVOC 

are speciated. Emission fluxes (kg.m-2.s-1) of NMVOC are extracted from the ECCAD database 

(ECCAD, 2022) for global and regional emission inventories on an area from 5.278° to 5.533° 

in longitude and 43.198° to 43.391° in latitude corresponding approximately to the surface area 

of Marseille. A mean flux has been determined from emission fluxes of eight grids for CAMS 

and EMEP and of two grids for CEDS and MACCity corresponding to the area of Marseille. 

Eleven speciated NMVOC are also extracted from CAMS and CEDS and four from MACCity. 

Concerning the local emission inventory (LEI), results have been extracted in Gg per city from 

CIGALE (CIGALE, 2022), a French website covering all results from the local emission 

inventories in the PACA region.  

For all emission inventories, emission sources are presented following the SNAP categorization 

(Selected Nomenclature for reporting of Air Pollutants) which has been developed under the 

CORINAIR project in 1985. 

The year considered for the evaluation of inventories is 2019 as representative of the one year 

and a half observation campaign, in the exception of EMEP and CEDS emission inventories 

for which the most recent years are considered (2017 and 2014 for EMEP and CEDS 

respectively). 

Table 5-1: list of emission inventories considered in this study 

 Years considered 
Temporal 

resolution 
Resolution (in °) 

CAMS-GLOB-

ANT v5.1 
2019 Monthly 0.1x0.1 

CEDS 2014 Monthly 0.5x0.5 

MACCity 2019 Monthly 0.5x0.5 

EMEP 2017 Yearly 0.1x0.1 

AtmoSud 

Inventory v7.1 
2019 Yearly City area 

 

4 Comparison of emission inventories results in Marseille 

In this part, the comparison of NMVOC emissions from all anthropogenic sources and from 

traffic in Marseille is conducted between local, regional and global inventories with PMF 

results. PMF results show that the traffic (combustion and evaporation) is the major source of 

NMVOC in Marseille (chapter 4) which is common in urban areas (Parrish et al., 2009; 

https://eccad3.sedoo.fr/
https://cigale.atmosud.org/visualisation.php
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Dominutti et al., 2019). To determine a mass of NMVOC emitted in the area of Marseille from 

concentration measured in a specific area the equation 5-1 below is used:  

 (equation 5-1) 

 

Where 𝑚𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑀𝑎𝑟 is the NMVOC mass emitted in Marseille (in kT), 
𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑀𝑎𝑟,𝑃𝑀𝐹

𝐶2𝐻2𝑀𝑎𝑟,𝑃𝑀𝐹
 the 

NMVOC to acetylene ratio according to the PMF and 𝑚𝐶2𝐻2𝑀𝑎𝑟,𝑖𝑛𝑣 the acetylene mass emitted 

in Marseille according to the CEDS emission inventory (in kT).  

Figure 5-2 shows NMVOC emissions in Marseille from all anthropogenic sectors and from 

road transport considered by all inventories except MACCity which does not have emissions 

of total NMVOC. Results show high disparity between emission inventories with, for example, 

an under-estimation by a factor close to 3 of NMVOC emissions by anthropogenic sources from 

EMEP in comparison with the LEI. This disparity is mainly explained by the NMVOC 

emissions from the industrial sector and the residential sector. The high difference between the 

local inventory results and those from the EMEP inventory is interesting as the EMEP inventory 

is used to monitor emissions of pollutants per countries versus air quality reduction objectives 

in Europe. By applying the equation 3 to the 2019 dataset, the total NMVOC emissions in 

Marseille are estimated at 518.1 Mg. This result is lower than the results from all emission 

inventories compared and is lower by a factor of 8 to results from the LEI. This can be explained 

by the important contribution of oxygenated compounds to the total NMVOC concentration as 

it has been shown in some studies (McDonald et al., 2018). Then, the absence of OVOC 

measurements during the field campaign in Marseille leads potentially to an underestimation of 

the total emission of NMVOC determined with the equation 5-1. Solvent use which is 

potentially an important source of NMVOC in emission inventories has not been observed in 

Marseille during the field campaign according to the PMF results (chapter 4). 

Concerning road transport, the CEDS inventory shows low NMVOC emissions in comparison 

with the other emission inventories which show a quite good consistency. This result is 

explained by the absence of fugitive emission sources in the used version of the CEDS emission 

inventory (Smith et al., 2015) whereas for other emission inventories like CAMS the emissions 

from road transport cover the emissions from fugitive sources which are mainly driven by traffic 

evaporation. By applying the equation 5-1 to the 2019 dataset, the NMVOC emissions from 

𝑚𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑀𝑎𝑟 =  
𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑀𝑎𝑟,𝑃𝑀𝐹
𝐶2𝐻2𝑀𝑎𝑟,𝑃𝑀𝐹

 ×  𝑚𝐶2𝐻2𝑀𝑎𝑟,𝐼𝑛𝑣  
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traffic in Marseille are estimated at 223.9 Mg which is close to the LEI result (220.1 Mg) but is 

still probably underestimated due to the measurement of only NMHC. 

The Figure 5-3 shows the relative contribution of the anthropogenic sources to NMVOC 

emissions according to each emission inventory. Differences are observed between the LEI and 

the EMEP emission inventory mainly attributed to industrial sources. EMEP is the only 

inventory here to show a relative contribution of the industrial factor lower than the road 

transport. As a reminder, the Figure 5-4 shows source contributions in NMVOC concentrations 

in Marseille in summer 2019 and winter 2020 according to the PMF. 

In contrary, the LEI and the CAMS emission inventory show similar contribution profile. In 

Figure 5-2 the CAMS emission inventory results are already the ones closer to the LEI results 

with differences less than a factor 2.

Figure 5-2: NMVOC emissions in Marseille for all anthropogenic source sectors (left) and for 

road transport (right). Results are given in Gg 
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Figure 5-3: Relative contribution of each anthropogenic source to NMVOC emission in 

Marseille according to (a) the LEI, (b) CAMS, (c) CEDS and (d) EMEP 

 

 

Figure 5-4: Source contributions to VOC concentrations in Marseille in summer 2019 and 

winter 2020 according to the PMF 

5 Determination of urban enhancement emission ratios 

The urban enhancement emission ratio (ER) of a NMVOC is the ratio between the NMVOC 

and a reference compound, which is a tracer of combustion sources having a long lifetime 

(acetylene or CO). The ratio is calculated form mixing ratios measured near the emission source 

and without any photochemical impact on the NMVOC (Baker et al., 2008). Here, two 

calculation methods were applied: the first method is the linear regression fit (LRF) method 

which minimize the impact of photochemistry by considering only nighttime measurements to 
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determine the emission ratio. The second method is based on the measurement ratio versus 

photochemical age plot in order to retrieve the ER at the intercept.  

5.1 The linear regression fit method 

The LRF method calculates the slope between a specific NMVOC and acetylene or CO for 

nighttime data. Acetylene and CO are chosen as reference compounds for two reasons: firstly 

these compounds have a low reactivity in the atmosphere  and secondly, they are great 

indicators of anthropogenic activities (von Schneidemesser et al., 2010) and are both emitted 

by combustion sources which are the major sources of NMHC emission in Marseille according 

to the source apportionment study (chapter 4) . This method is a commonly used method in the 

determination of emission ratios (Salameh et al., 2017; Swarthout et al., 2013; Li et al., 2019). 

NMHC to acetylene and CO ratios following the LRF method have been determined for winter 

2020 and summer of 2019 and 2020 for data between 20:30 and 03:30 UTC. The LRF method 

assumes that the composition of NMVOC relative to acetylene and CO doesn’t change between 

day and night.  

 5.2 The photochemical age method 

The photochemical age method was developed by de Gouw, 2005 and Warneke et al., 2007 and 

has been applied in several studies (Borbon et al., 2013; Salameh et al., 2017). The 

photochemical age method considers the impact of the photochemistry on NMVOC to acetylene 

ratio by determining the age of each air mass. This method makes the assumption of the removal 

of NMVOC mainly driven by the OH reaction (de Gouw, 2005; de Gouw et al., 2009). Then, 

the ratio NMVOC to acetylene is plotted versus the air mass age Δt (in second) which has been 

determined following this equation: 

𝛥𝑡 =  
1

[𝑂𝐻](𝑘124𝑇𝑀𝐵− 𝑘𝑏𝑒𝑛𝑧𝑒𝑛𝑒)
 ×  [ln (

[124𝑇𝑀𝐵]

[𝑏𝑒𝑛𝑧𝑒𝑛𝑒]
)
𝑡=0
− ln (

[124𝑇𝑀𝐵]

[𝑏𝑒𝑛𝑧𝑒𝑛𝑒]
)]  (equation 5-2)  

Where [OH] is the hydroxyl radical concentration (fixed at 5.106 molec.cm-3 (Atkinson and 

Arey, 2003)), 𝑘124𝑇𝑀𝐵 and 𝑘𝑏𝑒𝑛𝑧𝑒𝑛𝑒 are the reaction rate coefficients of 1,2,4-trimethylbenzene 

and benzene with OH (in cm3.molec-1.s-1) of 3.25x10-11 cm3.molec-1.s-1 (Atkinson and 

Aschmann, 1989) and 1.28x10-12 cm3.molec-1.s-1 (Atkinson, 1986) respectively, [124𝑇𝑀𝐵] and 

[𝑏𝑒𝑛𝑧𝑒𝑛𝑒] are the mixing ratios of 1,2,4-trimethylbenzene and benzene in ppb. The 1,2,4-

trimethylbenzene/benzene ratio has been chosen assuming their common emission sources and 
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the difference of reactivity with OH, with a long-lived species (benzene) and a short-lived 

species (1,2,4-trimethylbenzene).  

The ratio at t=0 corresponds to the ratio at the emission. The value of this ratio is the y-intercept 

of the line fitting with the upper limit of the scatter plot for night data when photochemistry 

doesn’t occur.  

Then, the mixing ratios of NMVOC and acetylene depends on the relation given equation 5-3 

where ERNMVOC the NMVOC to acetylene emission ratio, kNMVOC and kC2H2 the reaction rates 

coefficient of NMVOC and acetylene with OH radical and Δt is the photochemical age of the 

air mass calculated in equation 5-2. 

[𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑖]

[𝐶2𝐻2]
= 𝐸𝑅𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑖  × 𝑒𝑥𝑝[−(𝑘𝑁𝑀𝑉𝑂𝐶𝑖 − 𝑘𝐶2𝐻2)[𝑂𝐻]𝛥𝑡]     (equation 5-3) 

The log of NMVOC to acetylene ratio as a function of the photochemical age of the air mass is 

plotted and ER is given by the y-intercept. 

This method has been applied for both summer 2019 and 2020 data.  

5.3 Performance of both methods for the determination of urban enhancement emission 

ratios 

The comparison of LRF and photochemical methods gives us insights into the performance of 

these different methods. 

The Table 5-2 summarizes the results of both methods for summer 2019 and 2020, for 53 

compounds with acetylene as a reference compound. For both summer ratios are similar within 

a factor of 2 for a high majority of species. C4-C5 alkenes show the highest differences between 

summers 2019 and 2020. These compounds are from combustion processes and their 

concentrations are low and close to the limit of detection (LoD). A possible explanation of 

differences observed for these compounds is the particularity of the period of summer 2020 that 

occurs right after the Covid-19 lockdown of spring 2020. Figure 5-5 illustrates the comparison 

of the results. For both summers, the slope of the regression curve is close to 1 indicating a 

great agreement between both methods. Differences are highest between both methods for 

lowest ratio values due to uncertainties. A low NMVOC ratio value is associated with a low 

concentration of this NMVOC which is associated with a high relative uncertainty. An 

important difference is observed for isoprene due to the influence of biogenic sources on our 

measurement site. These biogenic emissions of isoprene are temperature dependent and occur 
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during daytime (Guenther et al., 1995). Without taking into account daytime data, the isoprene 

ratio relative to acetylene from the LRF method is rather representative of anthropogenic 

emissions of isoprene (Borbon et al., 2001). The same pattern is observed for limonene and 

1,2,3-trimethylbenzene which are co-eluted. Concerning Isobutylene and 1-butylene a well 

identified artifact due to the use of a Nafion dryer has been taken into consideration during the 

campaign but can still have an effect on the concentrations measured. The last example of 

compounds with high differences of their ratio from both methods are compounds like the vinyl 

chloride which have a low concentration level with intense peaks occurring occasionally.  

The five inventories presented previously focus on emissions from anthropogenic sources. 

Then, to avoid any influence of the biogenic source on the results, the LRF method has been 

chosen for the comparison of emission ratios. 
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Table 5-2: urban emission ratio of 53 NMVOC relative to acetylene for summer 2019 and 

summer 2020 from both methods with in parenthesis standard error on the slope for the LRF 

method and on the y-intercept for the photochemical age method. The compounds in bold are 

those for which the results of the two methods are the most robust.  

 
 Summer 2019 Summer 2020 

 LRF Photochemical age LRF Photochemical age 

Ethane 4,41 (±0.62) 5,94 (±0.36) 3,07 (±0.27) 4,89 (±0.22) 

Ethylene 1,40 (±0.32) 1,18 (±0.12) 1,95 (±0.17) 1,64 (±0.09) 

Propane 2,74 (±0.27) 2,02 (±0.15) 2,07 (±0.19) 2,06 (±0.24) 

Propylene 0,42 (±0.09) 0,37 (±0.14) 0,48 (±0.04) 0,44 (±0.03) 

Isobutane 1,96 (±0.28) 1,78 (±0.13) 0,98 (±0.07) 1,32 (±0.06) 

Butane 4,20 (±0.53) 3,43 (±0.26) 2,11 (±0.15) 2,47 (±0.14) 

Acetylene 1,00 1,00 1,00 1,00 

Trans-2-butylene 0,06 (±0.02) 0,12 (±0.01) 0,08 (±0.01) 0,15 (±0.01) 

1-butylene 0,18 (±0.04) 0,13 (±0.02) 0,17 (±0.02) 0,61 (±0.03) 

Vinyl chloride 0,29 (±0.14) 0,25 (±0.19) 0,11 (±0.11) 0,40 (±0.06) 

Isobutylene 0,46 (±0.09) 1,20 (±0.07) 0,43 (±0.03) 0,73 (±0.03) 

Cis-2-butylene 0,04 (±0.02) 0,09 (±0.01) 0,06 (±0.01) 0,10 (±0.01) 

Isopentane 2,63 (±0.29) 2,96 (±0.25) 1,30 (±0.10) 1,46 (±0.06) 

Pentane 0,75 (±0.11) 0,75 (±0.09) 0,58 (±0.04) 0,62 (±0.03) 

1,3-butadiene / 0,06 (± 0.02) 0,11 (±0.03) 0,08 (±0.01) 

Trans-2-pentylene 0,03 (±0.01) 0,08 (± 0.01) 0,02 (±0.01) 0,04 (±0.01) 

2-methyl-1-butylene 0,03 (±0.01) 0,12 (± 0.01) 0,03 (±0.01) 0,05 (±0.01) 

1-pentylene 0,01 (±0.01) 0,01 (± 0.01) 0,01 (±0.01) 0,02 (±0.01) 

2-methyl-2-butylene / 0,05 (± 0.01) 0,02 (±0.01) 0,04 (±0.01) 

Cis-2-pentylene / 0,03 (± 0.01) 0,02 (±0.01) 0,03 (±0.01) 

Isoprene 0,07 (±0.03) 1,69 (±0.16) 0,04 (±0.01) 0,77 (±0.08) 

2-methylpentane 0,95 (±0.13) 0,96 (±0.06) 0,64 (±0.03) 0,60 (±0.02) 

3-methylpentane 0,37 (±0.04) 0,34 (±0.02) 0,22 (±0.01) 0,18 (±0.01) 

Hexane 0,18 (±0.05) 0,11 (±0.02) 0,19 (±0.01) 0,13 (±0.01) 

2,2-dimethylpentane 0,37 (±0.04) 0,30 (±0.02) 0,24 (±0.01) 0,19 (±0.01) 

2,4-dimethylpentane 0,20 (±0.02) 0,14 (± 0.01) 0,14 (±0.01) 0,10 (±0.01) 

Benzene 0,21 (±0.06) 0,18 (± 0.04) 0,23 (±0.02) 0,18 (±0.01) 

Cyclohexane 0,13 (±0.05) 0,13 (±0.08) 0,13 (±0.03) 0,36 (±0.03) 

2-methylhexane 0,24 (±0.02) 0,26 (±0.02) 0,16 (±0.01) 0,16 (±0.01) 

Trichloroethylene 0,01 (±0.01) 0,02 (± 0.01) 0,02 (±0.01) 0,02 (±0.01) 

Isooctane 0,12 (±0.02) 0,09 (± 0.01) 0,12 (±0.01) 0,09 (±0.01) 

Heptane 0,21 (±0.02) 0,18 (± 0.01) 0,13 (±0.01) 0,12 (±0.01) 

Toluene 1,93 (±0.20) 1,62 (±0.09) 1,05 (±0.08) 1,07 (±0.03) 

Octane 0,11 (±0.01) 0,07 (± 0.01) 0,07 (±0.01) 0,04 (±0.01) 

Ethylbenzene 0,24 (±0.03) 0,27 (±0.02) 0,19 (±0.01) 0,19 (±0.01) 

m,p-xylenes 0,91 (±0.11) 1,04 (±0.08) 0,74 (±0.06) 0,73 (±0.03) 

Styrene 0,02 (±0.01) 0,03 (± 0.01) 0,04 (±0.01) 0,04 (±0.01) 

O-xylene 0,29 (±0.05) 0,36 (±0.03) 0,27 (±0.02) 0,27 (±0.01) 

Nonane 0,06 (±0.01) 0,06 (± 0.01) 0,04 (±0.01) 0,05 (±0.01) 

Propylbenzene 0,04 (±0.01) 0,03 (± 0.01) 0,06 (±0.01) 0,05 (±0.01) 

3 and 4 ethyltoluene 0,25 (±0.02) 0,19 (± 0.01) 0,19 (±0.01) 0,18 (±0.01) 

1,3,5-trimethylbenzene 0,18 (±0.02) 0,12 (± 0.01) 0,12 (±0.01) 0,10 (±0.01) 

2-ethyltoluene 0,07 (±0.01) 0,05 (± 0.01) 0,05 (±0.01) 0,06 (±0.01) 

1,2,4-trimethylbenzene 0,40 (±0.04) 0,33 (± 0.01) 0,26 (±0.02) 0,26 (±0.01) 

Decane 0,10 (±0.01) 0,11 (± 0.01) 0,08 (±0.01) 0,11 (±0.01) 

1,2,3-trimethylbenzene 0,04 (±0.01) 0,13 (± 0.01) 0,10 (±0.01) 0,13 (±0.01) 

Undecane 0,06 (±0.01) 0,01 (± 0.01) 0,03 (±0.01) 0,06 (±0.01) 

Dodecane 0,07 (±0.01) 0,09 (± 0.01) 0,03 (±0.01) 0,04 (±0.01) 

Tridecane 0,03 (±0.01) 0,06 (± 0.01) 0,01 (±0.01) 0,01 (±0.01) 

Tetradecane 0,01 (±0.01) 0,03 (± 0.01) 0,01 (±0.01) 0,01 (±0.01) 

Pentadecane / 0,01 (± 0.01) / 0,01 (±0.01) 

Hexadecane / 0,01 (± 0.01) / 0,01 (±0.01) 

Limonene / 0,19 (±0.02) 0,01 (±0.01) 0,08 (±0.01) 
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Figure 5-5: Comparison of NMVOC ratio relative to acetylene from the LRF method and the 

photochemical age method in summer 2019 (left) and summer 2020 (right) on a logarithmic 

scale. The three black lines corresponds to a ratio of 1:2, 1:1 and 2:1 between both methods. 

The red line is the regression line 

6 Urban enhancement emission ratios in Marseille 

The two methods presented in the previous part are used to compare the NMVOC urban 

enhancement emission ratios between emission inventories and field results. But it has been 

shown in Salameh et al., 2016 and Salameh et al., 2017 that an agreement between ER from 

emission inventories and from field data doesn’t mean an agreement on the total emission of 

NMVOC determined by both emission inventories and field data. The relative comparison with 

the ER gives information on the fingerprint of NMVOC emissions by showing the ER of each 

NMVOC with respect to acetylene while the absolute comparison gives information on the total 

emissions of NMVOC and the contribution of each source to these concentrations. 

Then, when comparing emission inventories to field data it is of importance to consider both 

approaches. Therefore, this part will firstly focus on the comparison of results from the absolute 

approach between the emission inventories described in part 3 and results obtained from the 

field campaign in Marseille. Then, the comparison of ER from emission inventories and field 

campaign results will be presented.  

6.1 The seasonality of emission ratios 

The PMF analysis (chapter 4), shows seasonal variability of NMVOC emission sources like 

fuel evaporation and additional sources identified in winter like residential heating. This 

seasonal variability on NMVOC sources can affect their emission ratios (Salameh et al., 2015; 
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Wang et al., 2020a), therefore, it is important to study winter and summer emission ratios 

(Boynard et al., 2014; Salameh et al., 2017). 

The Figure 5-6 presents the comparison of the emission ratios obtained with the LRF method 

in summer 2019 and in winter 2020. Summer 2019 is more representative than summer 2020 

which followed the Covid-19 lockdown of spring 2020. Results indicate high NMVOC ratios 

in summer 2019 in comparison with those of winter 2020 according to the slop of the regression 

line which is close to 0.5. The most affected compounds are heavy alkanes and aromatic 

compounds. This difference is explained by higher concentration of acetylene in winter than in 

summer due to residential heating. Heavy alkanes concentration is partly affected by 

temperature and highest concentrations are measured during summertime (Panopoulou et al., 

2018, this manuscript chapter 4). Aromatics are emitted by many sources including residential 

heating but the fingerprint of residential heating is less marked by these compounds than 

acetylene or benzene explaining the impact of seasonality on these compounds ER (Sauvage et 

al., 2009; Baudic et al., 2016). 

The species with a winter ratio lower than the summer ratio by more than a factor of 2 are the 

heavy alkanes like isopentane, octane, isooctane, undecane, dodecane, which are temperature-

dependent. On the other hand, combustion related compounds like alkenes (trans-2-butylene, 

cis-2-butylene and 2-methyl-1-butylene) have a winter ratio higher than the summer ratio by 

more than a factor of 2. 

As in Strasbourg (Boynard et al., 2014) and contrary to Beirut (Salameh et al., 2017), the impact 

of seasonality is important in Marseille which can be explained by the difference on source 

emissions in the studied area. In Marseille the residential heating is an important source of 

NMVOC according to PMF results (chapter 4) whereas in Beirut this source has not been 

evidenced (Salameh et al., 2016). These results point out the necessity to determine separately 

the emission ratios for cold and warm periods for long-term field campaigns. 
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Figure 5-6: Comparison of NMVOC ratio relative to acetylene from the LRF summer 2019 and 

winter 2020 on a logarithmic scale. The three black lines corresponds to a ratio of 1:2, 1:1 and 

2:1 between both seasons. The red line is the regression line 

6.2 Comparison to other cities 

Ratios have been compared with those from other French (Paris and Strasbourg) (Boynard et 

al., 2014; Borbon et al., 2013) and Mediterranean (Beirut – Lebanon) (Salameh et al., 2017) 

cities, and from North and South America (Los Angeles – United States and São Paulo – Brazil) 

(Borbon et al., 2013; Dominutti et al., 2020) (Figure 5-7). The aim of this comparison is to see 

the regional diversity at a global level of these ratios and the difficulty to have specific NMVOC 

emission ratios at a global scale.  

Regardless of the season, aromatic compounds (BTEX, trimethylbenzene and ethyltoluene 

isomers) ER in Marseille are comparable to the ones in Paris and Beirut, but higher than those 

in São Paulo, Strasbourg and Los Angeles. Aromatics are mainly emitted from traffic and more 

specifically from the exhaust part of traffic in Marseille (chapter 4). In Beirut, aromatics come 

from combustion-related sources and from gasoline evaporation sources (Salameh et al., 2016). 

Concerning Paris, Borbon et al., 2013 explained the higher aromatic compounds ER by the 

hypothesis of differences on fuel and fleet composition and a recent article shows the impact of 

two wheelers on BTEX emissions in Paris (Salameh et al., 2019). An explanation for Marseille 

is a fuel and fleet composition closer to the one in Paris than in other cities worldwide. 

Concerning alkanes, the comparison is on C2 – C10 alkanes with the exception of Strasbourg 

where ratios for C2 – C8 alkanes were only calculated. Alkanes ER are higher in Marseille in 

summer compared to Beirut and São Paulo ones, and in winter comparing to Strasbourg. The 
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difference in NMVOC ER observed with Beirut during summertime is explained by the absence 

of seasonality in Beirut (Salameh et al., 2017) whereas the difference observed with Strasbourg 

is explained by the presence of a high seasonality in Strasbourg (Boynard et al., 2014) compared 

to Marseille. 

For alkenes, the comparison is based on C2 – C5 alkenes for Beirut and São Paulo and on C2 – 

C4 alkenes for Paris, Strasbourg and Los Angeles. Alkenes ER are similar between cities for 

both seasons with the exception of Beirut and São Paulo in summer with lower ER in Marseille 

for these compounds. In both cases, C4 and C5 alkenes are the compounds concerned by this 

difference which could be linked to differences in road transport emissions. For São Paulo the 

Brazilian fleet has the particularity to be mainly composed of vehicles running with ethanol 

(Dominutti et al., 2020).  
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Figure 5-7: Emission ratios from Beirut (Salameh et al., 2017), Strasbourg (Boynard et al., 

2014), São Paulo (Dominutti et al., 2020), Los Angeles and Paris (Borbon et al., 2013) 

compared with those obtained in Marseille (this study) in summer and in winter on a 

logarithmic scale. The three black lines corresponds to a ratio of 1:2, 1:1 and 2:1 between 

emission ratios obtained in Marseille and in other cities 
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 6.3 Evaluation of global emission inventories  

To compare NMVOC emission inventories to emission ratios from observations, emission 

fluxes (in kg.m-2.s-1) are converted into mole emission fluxes. Then the ratio of each NMVOC 

to acetylene is determined and compared to the one obtained from measurements described in 

part 4.1 following the same procedure as in Salameh et al., 2017. This method has been applied 

for the evaluation of CAMS and CEDS emission inventories for 10 NMVOC. These two 

inventories have been chosen due to their speciation of acetylene allowing us to compare the 

NMVOC to acetylene ratio with the ones obtained in Table 5-2. In a second part, the ratio of 

each 10 NMVOC to each other is compared between CAMS and CEDS and the measurements. 

Only the ratio of 4 NMVOC to each other is compared between MACCity emission inventory 

and the measurements.  

The Figure 5-8 compares the NMVOC to acetylene emission ratio obtained with the LRF 

method to those determined from CAMS and CEDS emission inventories in summer and in 

winter. In figures 7 and 8, butanes correspond to the sum of i and n butanes, pentanes correspond 

to the sum of i and n pentanes, xylenes to the sum of m,p and o-xylenes and trimethylbenzenes 

correspond to the sum of 1,3,5-trimethylbenzene, 1,2,4-trimethylbenzene and 1,2,3-

trimethylbenzene. 

In general, the CEDS inventory has the closest ER to those calculated from measurements. In 

winter, CEDS ER are closer to those obtained from measurements than in summer pointing out 

the influence of seasonality on emission ratios. For both inventories, CAMS and CEDS, only 

alkenes ER are comparable to ER from measurements (within an order of magnitude) regardless 

the season.  

All other species ER are underestimated in both inventories (in the exception of benzene for 

CEDS in summer). An underestimation of these ER is due to an underestimation of NMVOC 

emission or to an overestimation of acetylene emission in the Marseille area.  

The Figure 5-9 compares the NMVOC/NMVOCi ratio from CAMS and CEDS to the 

NMVOC/NMVOCi ratio from measurements for summer and winter and the Figure 5-10 

shows the NMVOC/NMVOCi ratio from MACCity to the NMVOC/NMVOCi ratio from 

measurements for the year 2019. 

For both emission inventories ER are closer to those obtained from measurements in winter 

than in summer pointing out the seasonality of the emissions sources. Concerning CEDS, this 
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observation confirms the observation made from Figure 5-8. For both inventories the acetylene 

to NMVOC ratio is overestimated in summer but not in winter, as the ethylene to NMVOC ratio 

and the benzene to NMVOC ratio. These three species combined are linked to a combustion 

source and are important contributors of the residential heating source (Sauvage et al., 2009; 

Baudic et al., 2016; chapter 4).  A possible explanation is then an overestimation of emissions 

from combustion sources and more specifically an overestimation of the residential source. 

Residential heating is the main driver of the residential source emission but this source has an 

important contribution to NMVOC emission regardless the season according to these emission 

inventories. This observation explains the overestimation observed in summer for these three 

species. The trimethylbenzenes to NMVOC ratio is underestimated by both emission 

inventories in comparison with measurements especially in winter. This result combined with 

the findings of Figure 5-8 points out the underestimation of trimethylbenzenes emissions by 

emission inventories.  

The comparison of NMVOC ER with MACCity emission inventory has been made for the four 

NMHC speciated by MACCity, C2 – C3 alkanes and C2 – C3 alkenes. The Figure 5-10 points 

out an overestimation of NMVOC to ethane ratio and an underestimation of NMVOC to 

ethylene ratio by the emission inventory in comparison to measurements. 
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Figure 5-8: Comparison of NMVOC to acetylene ER from CAMS (left) and CEDS (right) to 

NMVOC to acetylene ER from measurements in summer and in winter in Marseille. The 2:1 

line corresponds to a ratio of 2 and the 1:2 line to a ratio of 0.5. The bold line corresponds to 

a 1:1 ratio. TMB is the abbreviation of trimethylbenzenes 
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Figure 5-9: Comparison of NMVOC to NMVOCi ER from CAMS (left) and CEDS (right) to 

NMVOC to NMVOCi ER from measurements in summer and in winter in Marseille. The 2:1 

line corresponds to a ratio of 2 and the 1:2 line to a ratio of 0.5. The bold line corresponds to 

a 1:1 ratio. TMB is the abbreviation of trimethylbenzenes 

 

Figure 5-10: Comparison of NMVOC to NMVOCi ER from MACCity to NMVOC to NMVOCi 

ER from measurements in 2019 in Marseille. The 2:1 line corresponds to a ratio of 2 and the 

1:2 line to a ratio of 0.5. The bold line corresponds to a 1:1 ratio. TMB is the abbreviation of 

trimethylbenzenes 
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 7 Evaluation of emission inventories compared to Positive Matrix Factorization 

results for road transport 

In this section, emission inventories are evaluated by using results of the PMF applied on the 

18-month field campaign dataset. Explanation of the PMF tool and results are given in the 

chapter 4. Data from emission inventories are in gridded fluxes (kg.m-2.s-1) or in mass (kT) in 

the area of Marseille whereas data from field campaign measurements are in mass 

concentrations (µg.m-3). The ratio used here is the NMVOC to acetylene ratio.  

 7.1 NMVOC emissions from road transport in Marseille: speciation of emission 

inventories 

Here CAMS and CEDS emission inventories are evaluated by comparing NMVOC to acetylene 

ratio for the road transport sector in winter and in summer. Road transport ER have been 

obtained thanks to the sum of traffic exhaust and evaporation fingerprint as the evaporation 

profile has been identified as mainly influenced by traffic (see chapter 4) (Figure 5-11). 

Concerning the CAMS emission inventory, butanes to acetylene ratio is overestimated in 

summer and in winter, in comparison with PMF results whereas pentanes to acetylene ratio is 

underestimated in comparison with PMF results. According to the Figure 5-11, in the Marseille 

area, emissions of butanes from fugitive sources in CAMS emission inventory,  is about 20 

times higher than emissions of pentanes which are, tracers of these sources (Sauvage et al., 

2009; Panopoulou et al., 2021; Salameh et al., 2019; Dufresne et al., in prep). For the CEDS 

emission inventory all alkanes are underestimated in summer and only the propane in winter. 

This summer result can be explained by the absence of fugitive emissions from the CEDS 

emission inventory. 

Concerning aromatics these compounds are globally underestimated by the CAMS emission 

inventory. Both emission inventories showed an agreement with PMF results regarding alkenes 

in summer and winter seasons. On the CEDS emission inventory the trimethylbenzenes to 

acetylene ratio is close to the ratio from PMF results despite the high difference observed on 

this ratio in global emission (Figure 5-3) meaning a better representativeness of these 

compounds emitted by the traffic source than in the total anthropogenic.  

For both inventories NMVOC ratios to acetylene agree with PMF results for 40 to 60 % of the 

compounds with an acceptable error of a factor 2 showing a persistent need to improve these 

inventories for road transport sector.  
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The Figure 5-12 shows the NMVOC to NMVOCi ratio for NMVOC from traffic according to 

CAMS and CEDS emission inventories and PMF results. For the CAMS emission inventory 

there is an overestimation of butanes to NMVOC ratio in comparison to ratio obtained from 

PMF results and is in accordance with observations from Figure 5-11. The toluene to NMVOC 

ratio is underestimated by both emission inventories regardless the season and ethane is 

overestimated by both emission inventories in winter and underestimated by CEDS in summer. 

The trimethylbenzenes to NMVOC ratio is underestimated by CAMS meaning a better 

explanation of trimethylbenzenes emission from road transport for CEDS in comparison with 

CAMS.  

Despite the absence of the fugitive source, the CEDS inventory shows a lower disparity to the 

PMF results but shows also a high underestimation of NMVOC from traffic emission according 

to the Figure 5-3. 

 

Figure 5-11: Comparison of NMVOC to acetylene ER from CAMS (left) and CEDS (right) to 

NMVOC to acetylene ER from measurements in summer and in winter in Marseille for NMVOC 

emitted by traffic source according to the PMF. The 2:1 line corresponds to a ratio of 2 and 

the 1:2 line to a ratio of 0.5. The bold line corresponds to a 1:1 ratio. TMB is the abbreviation 

of trimethylbenzenes 
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Figure 5-12: Comparison of NMVOC to NMVOCi ER from CAMS (left) and CEDS (right) to 

NMVOC to NMVOCi ER from measurements in summer and in winter in Marseille for NMVOC 

emitted by traffic source according to the PMF. The 2:1 line corresponds to a ratio of 2 and 

the 1:2 line to a ratio of 0.5. The bold line corresponds to a 1:1 ratio. TMB is the abbreviation 

of trimethylbenzenes 

 7.2 Evaluation of the road transport fingerprint used by the LEI with respect to 

the PMF results 

The Figure 5-13 shows the NMVOC to acetylene ratios from PMF and from the LEI for the 

road transport chemical profile. In most of the cases, NMVOC to acetylene ratios obtained with 

PMF are higher than those from the LEI in summer but not in winter. This result is explained 

by a difference of 4 % in acetylene contribution to traffic exhaust fingerprint between summer 

and winter. This difference can be explained by differences on source emission between 

summer and winter due to the change of some parameters between both seasons like the cold 
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start condition (Clairotte et al., 2013b; George et al., 2015b; Ludykar et al., 1999b) but a 

photochemical decay of acetylene in summer cannot be ruled out. 

 Figure 5-14 shows NMVOC to NMVOCi ratio for some compounds for both seasons. In both 

seasons, there is a general overestimation of alkanes and an underestimation of aromatics and 

alkenes by the LEI in comparison with PMF results. This observation indicates an 

overestimation of NMVOC emission from fuel evaporation from traffic and an underestimation 

of NMVOC emission traffic exhaust determined by the LEI. 

 

Figure 5-13: Comparison of NMVOC to acetylene ER from the LEI to NMVOC to acetylene 

ER from measurements in summer and in winter in Marseille for NMVOC emitted by traffic 

source according to the PMF results. The 2:1 line corresponds to a ratio of 2 and the 1:2 line 

to a ratio of 0.5. The bold line corresponds to a 1:1 ratio 
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Figure 5-14: Comparison of NMVOC to NMVOCi ER from the LEI to NMVOC to NMVOCi 

ER from measurements in summer and in winter in Marseille for NMVOC emitted by traffic 

source. The 2:1 line corresponds to a ratio of 2 in favor of emission inventories ER and the 1:2 

line to a ratio of 2 in favor of measurements ratio. The bold line corresponds to a 1:1 ratio 

8 Conclusions 

Local, regional and global emission inventories (CAMS, CEDS, EMEP, MACCity and the LEI) 

were evaluated in the area of Marseille with respect to the one year and half NMVOC dataset 

obtained at an urban background site from March 2019 to August 2020. Prior to the comparison 

with inventories, the low impact of photochemistry processes on measurements has been 

demonstrated.  

Emission ratios have been determined by the LRF and the photochemical age methods which 

agreed with each other. These ratios have been compared to those from other cities and are 



 

 
240 

close to those obtained in Paris in 2010 (Borbon et al., 2013). These ratios show an impact of 

seasons but this seasonality is lower than the one observed in Strasbourg (Boynard et al., 2014).  

Emission inventories have been evaluated between each other showing high differences on 

NMVOC total anthropogenic emissions with a factor of 3 between EMEP and the LEI results. 

The same evaluation has been done concerning NMVOC emissions from traffic and a great 

correlation has been observed for this sector between inventories in the exception of CEDS 

explained by the absence of the fugitive source in this version of the emission inventory. The 

total NMVOC emission obtained with the PMF analysis is largely lower than those obtained by 

emission inventories pointing out the need to include OVOC measurements when evaluating 

emission inventories. 

The comparison of NMVOC to acetylene ratio from measurements and CAMS and CEDS for 

global emissions shows an important underestimation of these species especially alkanes which 

could be linked to an overestimation of acetylene by these emission inventories. This acetylene 

overestimation has been confirmed for summer data for both emission inventories. This 

overestimation is followed by benzene and ethylene overestimation in summer for both 

inventories. Then a hypothesis about an overestimation of the residential source emission in 

summer has been suggested.  

Then the comparison of NMVOC to acetylene and NMVOC to NMVOCi ratios for road 

transport shows an agreement between CAMS and CEDS emission inventories and PMF results 

for 40 to 60 % of species stressing out the need to improve the chemical speciation of this source 

by inventories. Furthermore, aromatics compounds are underestimated by CAMS regardless 

the season.  

Finally, the chemical fingerprint of the LEI has been evaluated for the road transport and shows 

an underestimation of aromatics emissions and an overestimation of alkanes emissions in 

comparison with PMF results due to the overestimation of NMVOC emission from evaporation 

due to road transport and the underestimation of NMVOC emission from traffic exhaust. 

As a perspective, an evaluation of the chemical fingerprint of emission source used by emission 

inventories with PMF results should be done in different specific areas to evaluate the spatial 

variability of the chemical fingerprint. This evaluation should be done in different areas 

worldwide as the comparison of emission ratio between different cities shows high differences. 

These differences mean different emission sources between cities but could also be linked to 
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different chemical fingerprint for a same source between these cities like São Paulo for example 

where an important part of the car fleet is running on ethanol (Dominutti et al., 2020). 

Also, when evaluating emission inventories, it is important to evaluate with the estimation of 

ER but it is also important to compare absolute values of emissions of these emission 

inventories. A good agreement on ER doesn’t mean a good agreement on absolute values. 

To conclude, the speciation of a wider range of VOC and in particular of OVOC is necessary 

because of their important part in the emitted VOC on one hand (McDonald et al., 2018) and 

the lack of information about them on the other hand. 
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2. Conclusion 
 

Au cours de ce chapitre, les inventaires d’émission locaux, régionaux et globaux ont été évalués 

entre eux et avec les résultats de la campagne de mesure ayant eu lieu entre mars 2019 et août 

2020. La comparaison a porté aussi bien sur les émissions absolues que relatives, à l’aide des 

ratios à l’émission, des COV selon ces inventaires.  

Tout d’abord, la détermination des ratios d’émission suivant deux méthodes, la méthode LRF 

et celle de l’âge photochimique ont montré des résultats similaires pour la plupart des COV tout 

comme les ratios déterminés en été 2019 et été 2020 ont montré des résultats similaires. La 

comparaison de ces ratios avec ceux déterminés dans plusieurs villes dans le monde ont montré 

la grande variabilité qu’ont ces ratios dans le monde et la nécessité d’avoir un large panel de 

ces ratios représentatifs de toutes les différences observées dans le monde pour les inventaires 

d’émission globaux. Ces différences s’expliquent aussi bien par la météorologie du site avec 

une variabilité saisonnière des ratios d’émission plus ou moins marqués voire pas du tout 

marqué entre hiver et été que par le profil des sources anthropiques avec, par exemple, le cas 

de São Paulo et la grande proportion de véhicules roulant à l’éthanol dans cette ville. 

Les estimations des inventaires en absolu ont montré de grandes différences entre ces 

inventaires d’émission avec par exemple l’inventaire local dont l’estimation des émissions en 

COV en 2019 est le triple de celle de l’inventaire EMEP. Ces estimations sont en revanche bien 

plus proches entre les différents inventaires en s’intéressant plus particulièrement à l’estimation 

des émissions en COV dues au trafic routier. Dans ce cas, seul l’inventaire d’émission global 

CEDS présente des résultats significativement différents des autres inventaires en raison de 

l’absence des émissions fugitives dans la version de cet inventaire utilisée dans cette étude. En 

comparant avec les résultats obtenus au cours de la campagne de mesure les observations sont 

similaires avec une différence importante des estimations des émissions globales en COV mais 

des résultats similaires concernant l’estimation des émissions en COV dues au trafic routier. 

Cependant, il est important de considérer ici que les COVO n’ont pas été mesurés au cours de 

la campagne de mesure. De ce fait, les estimations faites à l’aide des résultats de la campagne 

de mesure sont sous-estimées. 

La comparaison relative des estimations des inventaires d’émission globaux CAMS et CEDS a 

montré que les ratios d’émission des COV spéciés par ces inventaires étaient similaires à ceux 

déterminés au cours de la campagne de mesure pour 40 à 60 % d’entre eux uniquement 
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soulignant le besoin d’améliorer nos connaissances sur les émissions en COV afin d’améliorer 

les inventaires d’émission. 

Enfin, la comparaison des empreintes chimiques du profil trafic routier du LEI avec celles des 

résultats PMF a montré une surestimation des alcanes et une sous-estimation des alcènes et des 

composés aromatiques. L’hypothèse qui s’ensuit est donc une surestimation par l’inventaire des 

émissions dues à l’évaporation de carburant liée au trafic routier et une sous-estimation des 

émissions dues à la combustion liée au trafic routier. 

Suite à ces travaux, plusieurs perspectives de recherche apparaissent. Tout d’abord, ces travaux 

mettent en lumière la nécessité d’évaluer les inventaires à l’aide de mesures effectuées sur 

différents sites de mesure dans le monde. Les ratios à l’’émission présentent de fortes 

variabilités dans le monde dues aux spécificités météorologiques et/ou anthropiques locales. De 

même, ces travaux ont mis en évidence la nécessité de comparer les inventaires d’émission sur 

leurs estimations absolues et relatives des émissions. Une bonne concordance entre les 

inventaires et les mesures sur les ratios d’émission ne veut pas dire une estimation correcte par 

les inventaires des émissions en COV. Enfin, lors de l’évaluation des inventaires d’émission 

concernant les COV, il est nécessaire d’avoir un large éventail de COV mesurés. A ce titre, il 

apparaît primordial de disposer de mesures en COVO en plus des mesures en HCNM pour 

évaluer les inventaires d’émission. 
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Conclusion générale 
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Les COV jouent un rôle important dans la pollution atmosphérique par leur participation à la 

photochimie troposphérique et la production de polluants secondaires tels que l’ozone (O3) et 

les aérosols organiques secondaires (AOS). Leur surveillance est donc primordiale pour 

l’évaluation de la qualité de l’air. Cependant, la mesure des concentrations spéciées en COV 

reste sporadique aussi bien dans le temps que dans l’espace. Ce manque de connaissance est 

problématique dans une région comme le bassin Méditerranéen qui est considéré comme une 

zone géographique particulièrement soumise au réchauffement climatique (Lelieveld et al., 

2014). C’est pourquoi les études portant sur les COV et leurs déterminants dans le bassin 

Méditerranéen ont été menées ces 10 dernières années sur différentes typologies de sites tels 

que : en zones urbaines (Istanbul en Turquie, Athènes en Grèce, Beyrouth au Liban) et en zones 

rurales (Cape Corse en France, station CAO (Cyprus Atmospheric Observation) à Chypre). Ces 

différentes études ont eu pour principal objectif d’améliorer nos connaissances sur l’origine et 

le devenir des COV dans cette région réceptacle de nombreuses émissions de polluants et au 

climat favorisant la formation de polluants secondaires. Cependant, aucune étude récente 

n’avait porté sur un site urbain de la partie ouest du bassin Méditerranéen depuis le projet 

ESCOMPTE à Marseille en 2001 (Coll et al., 2010). Cette partie du bassin connait pourtant une 

très forte activité anthropique et représente un axe économique important avec de grandes villes 

portuaires (Marseille, Barcelone) et des sites industriels parmi les plus grands d’Europe (étang 

de Berre, vallée du Pô). C’est pourquoi l’objectif de ces travaux était d’améliorer les 

connaissances sur les COV et plus particulièrement les hydrocarbures non méthaniques 

(HCNM) sur la zone urbaine de Marseille, depuis l’identification des sources majeures jusqu’à 

leur impact sur la pollution atmosphériques. Afin de répondre à cet objectif, ces travaux se sont 

orientés autour de 3 axes de recherche pour : 

-  (1) renseigner la composition en HCNM de l’atmosphère de Marseille sur une gamme 

de composés allant de 2 à 16 atomes de carbone ainsi que son évolution journalière et 

saisonnière. 

-  (2) déterminer les sources majoritaires des différents HCNM mesurés et leurs impacts 

respectifs sur la qualité de l’air. 

-  (3) évaluer les inventaires d’émissions locaux, régionaux et globaux indispensables aux 

modèles de qualité de l’air.  

La démarche s’est appuyée sur une campagne de mesure de 18 mois menée sur le site Marseille 

– Longchamp, un site urbain de fond représentatif de l’aire urbaine de Marseille, de mars 2019 

à août 2020 à l’aide de deux TD-GC-FID permettant la mesure horaire en continu de 70 HCNM. 
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Ces mesures sont venues compléter des mesures en polluants surveillés par AtmoSud tels que 

l’O3, les NOx, le SO2, les particules ainsi que les paramètres météorologiques tels que la 

température, la vitesse et la direction du vent. Peu de pannes techniques ont eu lieu durant cette 

campagne permettant un taux de recouvrement de plus de 80 % de la campagne de mesure pour 

les deux appareils et l’obtention d’une base de données unique avec plus de 11 000 

observations. 

Les incertitudes de mesures basées sur les performances analytiques des deux appareils et le 

processus de validation des données ont été mis en œuvre selon les recommandations proposées 

par l’infrastructure de recherche européenne ACTRIS (Hoerger et al., 2015) pour garantir la 

qualité du jeu de données. Cette analyse a montré une belle concordance entre les deux 

instruments. Les incertitudes de 28 HCNM majoritaires varient de 15 % et 75 % pour le TD-

GC-2FID C2 – C9 et de 4 % à 40 % pour le TD-GC-FID C6 – C16, les incertitudes les plus 

élevées correspondant aux composés aux concentrations mesurées les plus faibles et proches de 

la LD. 

Après avoir évalué la qualité des données, l’analyse et l’exploitation de cette base de données 

ont permis de tirer plusieurs résultats par rapport aux objectifs, résumés ci-dessous.  

(1) Renseigner la composition en HCNM de l’atmosphère de Marseille sur une gamme allant 

de 2 à 16 atomes de carbone ainsi que ses évolutions journalières et saisonnière 

Une première analyse descriptive a ensuite été effectuée dans le chapitre 3. Elle a tout d’abord 

montré une variation saisonnière des concentrations en HCNM avec des concentrations plus 

élevées en hiver qu’en été dues d’une part, à la baisse de la température entrainant la baisse de 

la hauteur de la couche de mélange et donc une concentration des polluants et, d’autre part, une 

première hypothèse a été faite sur l’impact du chauffage domestique en période hivernale 

entrainant l’émission de certains HCNM supplémentaires tels que les alcanes légers, les alcènes, 

le benzène ou encore l’acétylène. 

La comparaison avec d’autres villes du bassin Méditerranéen a montré que les concentrations 

en HCNM mesurées à Marseille étaient globalement plus faibles en lien avec une 

réglementation de la qualité de l’air plus stricte en Europe que dans d’autres régions du bassin 

Méditerranéen. 
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La suite de l’analyse descriptive a porté sur l’identification des sources à partir des profils 

journaliers et saisonniers de certaines espèces majeures tout en prenant en compte les conditions 

météorologiques et la photochimie. 

Concernant les conditions météorologiques, les masses d’air sont moins polluées en journée 

sous des vents d’ouest sud-ouest et plus polluées la nuit sous des vents d’est nord-est en raison 

de plusieurs éléments : une baisse des températures durant la nuit entrainant une baisse de la 

hauteur de la couche de mélange, une brise de mer qui prédomine en journée avec les polluants 

arrivant à la station qui sont fraichement émis et enfin des vitesses de vent plus faibles sous 

brise de terre.  

L’impact de la photochimie n’est pas observé sur les concentrations en HCNM mesurées car en 

journée, sous brise de mer, les polluants sont fraichement émis et sont donc peu impacté par la 

photochimie à leur arrivée à la station de mesure.  

La température influe aussi bien indirectement que directement sur l’émission de certains 

HCNM. La température influe sur les concentrations gazeuses en COV-I via le partitionnement 

gaz/particule de ces composés qui est en partie lié à la température. La température est aussi 

liée au rayonnement solaire qui influe sur l’émission de composés tel que le limonène. 

Une comparaison des concentrations mesurées en éthane avec celles mesurées dans 18 sites 

ruraux Européens entre juin 2012 et juin 2014 a mis également en évidence la présence d’un 

niveau de fond régional dans les concentrations mesurées présentant un minima de 1 ppb en 

période estivale et 2 ppb en période hivernale mais également de potentiels apports locaux en 

témoigne les fortes valeurs mesurées durant les premiers mois de la campagne de mesure 

(Debevec et al., 2021).  

(2) Déterminer les sources majoritaires des différents HCNM mesurés et leurs impacts 

respectifs sur la qualité de l’air 

Par la suite, une analyse statistique a été effectuée à l’aide du PMF sur chaque saison de la 

campagne de mesure et a été présentée en détail dans le chapitre 4. Il en résulte que huit sources 

différentes ont été identifiées au cours de la campagne.  

Six sources sont présentes indépendamment des saisons mais avec des contributions variant 

entre les saisons : la combustion (12 – 20 %) ainsi que l’évaporation (10 – 30 %) issues du trafic 

routier, une source industrielle située à l’est de la station de mesure (3 – 5 %), une combinaison 

de sources locales et régionales pour des espèces à longues durée de vie (15 – 45 %), une autre 



 

 
256 

source industrielle liée à des procédés autres que la combustion et fortement émettrice en 

xylènes (4 – 7 %) ainsi qu’un facteur lié aux COV-I (8 – 12 %) potentiellement associé à des 

sources de combustion 

Deux sources additionnelles présentant un comportement saisonnier ont été identifiées : La 

source chauffage domestique logiquement identifiée en période hivernale et la source 

biogénique en période estivale.  

Sur les composés qui ont été étudiés, le trafic routier (combustion et évaporation) contribue à 

environ 40 % de la concentration totale en HCNM mesurée pour chaque saison faisant du trafic 

la source principale d’émission de HCNM à Marseille. Le facteur identifié comme une 

combinaison de sources locales et régionales contribue de 15 à 20 % des concentrations 

mesurées à l’exception de printemps 2020 où il contribue à 45 % des concentrations mesurées 

en HCNM. Enfin, le chauffage domestique, identifié en hiver, contribue fortement aux 

concentrations mesurées à la station de mesure avec une contribution d’environ 20 %. 

L’étude des différentes sources identifiées a montré l’impact important du trafic routier sur le 

potentiel de formation d’O3 en raison des émissions en alcènes inhérentes à cette source mais 

également au potentiel de formation d’AOS du fait des émissions en composés aromatiques. 

Certaines sources ayant une faible contribution aux concentrations totales mesurées en HCNM 

comme la source industrielle émettrice de xylènes peuvent avoir un impact important sur la 

formation d’AOS. 

 (3) Evaluer les inventaires d’émissions locaux, régionaux et globaux indispensables aux 

modèles de qualité de l’air 

La base de données conséquente à disposition a ensuite été utilisée pour évaluer les inventaires 

d’émission locaux, régionaux et globaux sur l’aire de Marseille dans le chapitre 5. Pour ce faire, 

les ratios à l’émission des COV par rapport à l’acétylène ont été calculés suivant deux méthodes, 

distinctes. Les ratios obtenus étaient globalement similaires montrant la cohérence entre les 

méthodes. La comparaison avec les ratios obtenus dans d’autres villes dans le monde a montré 

une grande variabilité des résultats d’une ville à l’autre. Dans le cas de Marseille, les ratios 

d’émission étaient proches de ceux obtenus à Paris par Borbon et al., 2013. Aussi, la 

comparaison des ratios obtenus en été et en hiver a permis de mettre en évidence un impact 

saisonnier en lien avec la saisonnalité des sources. 
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L’évaluation a porté sur 5 inventaires différents, trois inventaires globaux (CAMS, CEDS et 

MACCity), un inventaire régional (EMEP) et l’inventaire local d’AtmoSud. La comparaison 

des émissions en COV totaux à Marseille a montré de fortes dispersions sur les différents 

résultats proposés par les inventaires avec une différence d’un facteur 3 entre le LEI et EMEP.  

En comparant avec les résultats issus du PMF, le PMF présente des émissions totales bien plus 

faibles que les inventaires. Ce résultat s’explique par le fait que les résultats issus du PMF se 

limitent aux HCNM et l’absence des COVO amène une sous-estimation des émissions totales 

annuelles en COV estimée. 

En revanche, en se focalisant sur le trafic routier, les résultats sont très proches d’un inventaire 

à l’autre à l’exception de l’inventaire CEDS qui présente des résultats bien inférieurs en raison 

de l’absence de la partie évaporation de carburant dans les émissions du trafic routier dans la 

version utilisée de cet inventaire. Toujours sur le trafic routier, la comparaison des inventaires 

d’émission avec les résultats obtenus avec le PMF et les observations montre des résultats 

similaires.  

La comparaison des ratios des inventaires CAMS et CEDS avec ceux obtenus au cours de la 

campagne montrent un impact saisonnier sur les résultats avec des ratios issus des inventaires 

plus proches de ceux mesurés en hiver qu’en été. Aussi, les résultats montrent que les émissions 

des composés comme l’acétylène issues de sources de combustion étaient globalement 

surestimées par les inventaires d’émission en été. Une hypothèse proposée est la surestimation 

d’une manière générale des émissions du secteur résidentiel par les inventaires. Le chauffage 

domestique est un acteur important des émissions du secteur résidentiel. Pourtant, les émissions 

de ce secteur restent élevées en période estivale selon ces inventaires et n’ont qu’une faible 

variabilité saisonnière et s’éloignent des observations effectuées à Marseille.  

La comparaison des ratios des inventaires CAMS et CEDS sur les émissions dues au trafic 

routier avec ceux obtenus via les résultats du PMF montre que seulement 40 à 60 % des espèces 

comparées ont un ratio à l’émission équivalent à celui obtenu via les résultats du PMF à un 

facteur 2 près. Ces résultats montrent que de fortes incertitudes persistent dans les inventaires 

et aident à identifier les axes de progression à atteindre. Un exemple concerne les émissions en 

butanes fortement surestimées par l’inventaire CAMS. 

Le dernier axe d’étude a porté sur la comparaison du profil de spéciation chimique utilisé par 

l’inventaire d’AtmoSud avec les résultats du PMF. Les résultats concernant le trafic routier 

montrent une surestimation des alcanes et une sous-estimation des aromatiques et des alcènes 
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par le LEI. Une hypothèse à cette observation est la surestimation de la part « évaporation de 

carburant » et une sous-estimation de la part « combustion de carburant » du trafic routier dans 

le LEI. 

Impact du confinement dû au Covid-19 sur les concentrations en HCNM mesurées à 

Marseille en 2020 

L’analyse des résultats obtenus au cours des chapitres 3 et 4 a permis de mettre clairement en 

évidence l’impact du confinement dû au Covid-19 sur les concentrations mesurées au printemps 

2020. Tout d’abord, une légère baisse des concentrations en alcanes et en composés 

aromatiques comme le toluène est observée au printemps 2020. La question de l’impact du 

confinement a été plus précisément abordée à l’aide de l’analyse PMF en s’intéressant au trafic 

routier avec une contribution baissant de 40 % en moyenne à Marseille à seulement 25 % au 

printemps 2020. Une analyse météorologique a été effectuée afin d’identifier si les différences 

observées par rapport au printemps 2019 ne sont pas dues à des conditions météorologiques 

différentes. Cette analyse a montré que les conditions météorologiques étaient plutôt favorables 

à l’accumulation de polluants durant le confinement avec un temps sec et des masses d’air 

stagnantes par rapport à 2019. Ainsi, la baisse de la contribution du trafic routier peut être 

significativement associée au confinement. 

Grâce à une base d’observations unique, ces travaux de thèse ont donc permis de déterminer la 

composition en HCNM représentative de l’atmosphère de Marseille, d’identifier les principales 

sources d’émission de ces HCNM et leurs impacts respectifs sur la qualité de l’air, et d’évaluer 

les inventaires d’émissions locaux, régionaux et globaux.  

Perspectives 

Plusieurs axes de perspective s’ouvrent suite à ces travaux de thèse. Tout d’abord, certaines 

sources d’HCNM restent mal renseignées et sont difficilement identifiables à la station de 

mesure de Marseille – Longchamp. C’est le cas du trafic maritime qui est important à Marseille. 

Il est nécessaire de pouvoir déterminer une empreinte chimique spécifique et d’identifier des 

marqueurs spécifiques pour évaluer cette contribution. Des travaux basés sur l’observation en 

champs proches combinée à des observations sur le site récepteur de Marseille – Longchamp 

pourraient permettre d’évaluer l’impact des émissions liée au trafic maritime. Ces travaux font 

l’objet de plusieurs projets en cours (comme par exemple CORTEA/PAREA, 

AQACIA/PIRATE et ANR SHIPAIR). 
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Des mesures en continu en COVO seraient également un plus afin d’identifier des sources de 

polluants qui n’ont pas été observées durant la campagne de 18 mois comme l’usage de solvant 

par exemple qui est pourtant dans les inventaires d’émissions un émetteur important de COV. 

Les COVO et plus précisément des produits d’oxydation spécifiques permettraient aussi 

d’observer et évaluer plus nettement certaines sources comme les émissions biogéniques. Les 

COVO sont également manquants pour une évaluation plus large des inventaires d’émission. 

L’utilisation d’autres moyens d’observations déployés sur le site de mesure et ses environs 

permettrait aussi d’approfondir nos connaissances comme par exemple des données LIDAR qui 

informeraient sur la hauteur de couche limite ou le passage de panaches. La comparaison avec 

d’autres marqueurs tels que le CO2, le CH4 et la composition chimique des aérosols aiderait 

certainement à améliorer la compréhension des sources identifiées mais également à identifier 

des sources supplémentaires (comme le trafic maritime à l’aide de mesures de métaux en ligne 

comme le vanadium, le nickel ou encore le plomb). 

Il serait également intéressant de tester des sorties de modèles sans et avec des inventaires revus 

après l’évaluation de ces derniers. 

Enfin, les spécificités locales peuvent rendre, même dans le cas de sites urbains de fond, 

l’extrapolation des observations du site à l’échelle d’une ville différente d’un site à l’autre. Afin 

d’avoir une meilleure représentativité spatiale il est préférable d’avoir des données sur plusieurs 

sites à différentes typologies (sites industriels par exemple) dont les résultats pourront ensuite 

être comparés entre eux.  

 De même, il est important que ces mesures soient pluriannuelles afin de d’adresser la variabilité 

interannuelle des concentrations en COV ainsi que d’évaluer l’efficacité de mesure de réduction 

des émissions. Des évolutions quant à la surveillance des COV par AtmoSud sont en cours 

d’implémentation dans ce but. 
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Supplément 1 : comparaison des concentrations mesurées en 

éthane entre le TD-GC-2FID sur le terrain et un TD-GC-FID en 

laboratoire 

Durant les premiers mois de la campagne de mesure, les concentrations en éthane mesurées par 

le TD-GC-2FID étaient très élevées (Tableau S-1). La question de la qualité des mesures en 

éthane s’est alors posée. En effet, ce composé n’étant mesuré par un seul des deux appareils et 

n’ayant pas d’isomère il n’est pas possible de s’assurer de la qualité de la mesure de ce composé 

sur place. 

Ainsi, au cours d’un déplacement sur site, six prélèvements par canister ont été effectués les 11 

et 12 décembre 2019. La période de prélèvement ainsi que la durée ont été scrupuleusement les 

mêmes que celles du TD-GC-2FID. Pour ce faire, les canisters ayant une contenance de 6L et 

étant initialement sous vide, un débitmètre a été utilisé afin que le débit d’air arrivant dans les 

canisters soit de 200 mL/min. 

Les masses d’air captées par les canisters ont ensuite été analysées la semaine suivante à l’aide 

d’un TD-GC-2FID. Cependant, sur cet appareil en laboratoire l’éthane et l’éthylène n’étant pas 

correctement séparés, la comparaison entre les mesures online et les prélèvements par canister 

se font sur la somme éthane + éthylène. Ainsi, la Figure S-1 montre une bonne concordance 

entre les concentrations obtenues à l’aide des 6 prélèvements par canister et celles mesurées par 

le TD-GC-2FID online. Les concentrations mesurées au début de la campagne ne sont donc pas 

liées à un problème instrumental.  

 

Tableau S-1 : Concentration moyenne mensuelle en éthane de février 2019 à août 2020 

 
Fev-

19 

Mars-

19 

Avr-

19 

Mai-

19 

Juin-

19 

Jui-

19 

Août-

19 

Sep-

19 

Oct-

19 

Nov-

19 

Ethane 

(ppb) 
9,87 7,04 5,52 2,99 2,61 1,53 / 1,59 2,07 2,08 

 
Dec-

19 

Jan-

20 

Fev-

20 

Mars-

20 

Avr-

20 

Mai-

20 

Juin-

20 

Jui-

20 

Août-

20 
 

Ethane 

(ppb) 
2,31 2,81 2,10 1,96 1,81 1,10 / 2,07 1,25  
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Figure S-1: Evolution temporelle de la concentration en éthane et éthylène sur 24h (en ppb) 
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Supplément 2 : calcul des concentrations injectées avec le LCU et 

la seringue 

 

Durant la préparation du TD-GC-FID C6 – C16 pour la campagne de mesure, différents tests 

ont été effectués avec des solutions liquides contenant les alcanes linéaires jusqu’à l’hexadécane 

qui ont été vaporisées. Ces solutions ont été injectées à l’aide du LCU et d’un système chauffé 

d’injection liquide fabriqué au laboratoire. Le principe des deux systèmes a été expliqué dans 

le chapitre 2. Cette annexe explique donc la détermination de la concentration de chaque 

composé d’une solution liquide mesurée par le TD-GC-FID. 

Tout d’abord, les composés utilisés sont issus de solutions pures à 99%. Ainsi, la masse de 

chaque injection est pesée et la masse de chaque composé correspond à 𝑚𝑖 =  0,99 × 𝑚𝑥 où 

𝑚𝑥 est la masse de solution injectée (en g) et 𝑚𝑖 la masse du composé i injectée (en g). Cette 

masse est ensuite divisée par le volume total des injections des différentes solutions et du 

solvant (dans notre cas le méthanol) donnant ainsi une concentration massique pour chaque 

composé (en g/µL). Ce calcul est commun pour les deux méthodes utilisées pour injecter une 

solution liquide dans le TD-GC-FID.  

Détermination de la concentration à partir des injections via le LCU 

La première étape consiste à déterminer le débit réel de solution pris par le LCU. En effet, 1 µL 

de solution ayant le méthanol comme solvant n’a pas la même masse que 1 µL de solution ayant 

l’eau comme solvant. Aussi, d’autres paramètres tels que la viscosité changent entre le méthanol 

et l’eau. L’idée ici est donc de déterminer un facteur correctif entre le débit demandé et le débit 

réel de prélèvement du LCU. Pour ce faire, de précédents travaux à cette thèse ont effectué des 

prélèvements de différentes durées de méthanol par le LCU en mesurant la masse initiale de 

méthanol et la masse finale après prélèvement. Ainsi, connaissant la masse prélevée et la durée 

de prélèvement, le débit réel prélevé est déterminé à l’aide d’un facteur correctif. Dans le cas 

des travaux effectués, le facteur correctif vaut 2,598. 

La seconde étape, après avoir déterminé le débit de prélèvement du LCU, est de déterminer le 

débit d’air vaporisé. Les solutions liquides prélevées par le LCU sont ensuite vaporisées sous 

forme de spray dans une chambre en Téflon chauffée à 60°C avant d’être envoyé dans le TD-

GC-FID. Il est donc nécessaire de transformer le débit liquide en un débit gazeux. Pour ce faire, 

l’équation S.1 est utilisée : 



 

 
306 

𝑏 = 𝑎 × 
𝜌̅

𝑀̅
 ×  𝑉𝑀𝑎𝑖𝑟     (Eq S.1) 

Où b est le débit de solution vaporisée (en µL/min), 𝑎 le facteur correctif (en µL/min), 𝜌̅ la 

masse volumique de la solution (en g/L), 𝑀̅ la masse molaire de la solution (en g/mol) et 𝑉𝑀𝑎𝑖𝑟 

le volume molaire de l’air (en L/mol). Dans notre cas le volume molaire de l’air est de 24 L/mol 

correspondant au volume molaire de l’air dans les conditions standards de température et de 

pression. 

Dans la chambre en Téflon du LCU la solution vaporisée est mélangée avec de l’air zéro 

arrivant à un débit D. Afin d’avoir la concentration envoyée par le LCU pour chaque composé, 

l’équation S.2 est utilisée : 

𝐶𝑖𝑛𝑗,𝑖 = 
𝐶𝑠𝑜𝑙,𝑖 ×𝑏

𝐷
      (Eq S.2) 

Où 𝐶𝑖𝑛𝑗,𝑖 est la concentration injectée par le LCU du composé i (en g/µL), 𝐶𝑠𝑜𝑙,𝑖 la concentration 

du composé i dans la solution (en g/µL), 𝐷 le débit d’air zéro envoyé dans la chambre en Téflon 

du LCU (en µL/min) et b le débit de solution vaporisée (en µL/min). 

La dernière étape consiste à déterminer la concentration reçue par le TD-GC-FID. Tout d’abord, 

le débit de prélèvement du TD-GC-FID est plus faible que le débit envoyé par le LCU. Ensuite, 

le TD-GC-FID accumule, lors de ses prélèvements, les composés dans un piège pour une durée 

de 30 minutes dans notre cas. La concentration finale mesurée par le TD-GC-FID est donc 

obtenue suivant l’équation S.3 : 

𝐶𝑓𝑖𝑛,𝑖 = 𝐶𝑖𝑛𝑗,𝑖  × 𝑡 ×  
𝑉𝑝𝑟𝑒𝑙

𝑉𝑖𝑛𝑗
     (Eq S.3) 

Où 𝐶𝑓𝑖𝑛,𝑖 est la concentration du composé i mesurée par le TD-GC-FID (en µg/m3 sur 30 

minutes), 𝐶𝑖𝑛𝑗,𝑖 la concentration du composé i envoyée par le LCU (en µg/m3), 𝑡 le temps de 

prélèvement du TD-GC-FID (en min), 𝑉𝑝𝑟𝑒𝑙 le volume total de la solution prélevé par le TD-

GC-FID sur 30 min (en L) et 𝑉𝑖𝑛𝑗 le volume total de la solution envoyé par le LCU sur 30 min 

(en L). 

Détermination de la concentration à partir des injections via le système chauffé d’injection 

liquide 

La détermination de la concentration reçue par le TD-GC-FID est plus simple via l’utilisation 

du système chauffé d’injection liquide. Dans cette configuration, le TD-GC-FID prélève de l’air 
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zéro pendant 30 minutes durant lesquelles une injection flash de 1 à 2 µL est effectuée à l’aide 

d’une seringue. Dans ce cas, la concentration du composée i mesurée par le TD-GC-FID 

s’obtient suivant l’équation S.4 : 

𝐶𝑓𝑖𝑛,𝑖 = 𝐶𝑠𝑜𝑙,𝑖  ×  
𝑉𝑠𝑒𝑟

𝑉𝑡𝑜𝑡
     (Eq S.4) 

Où 𝐶𝑓𝑖𝑛,𝑖 est la concentration du composé i mesurée par le TD-GC-FID (en µg/m3), 𝐶𝑠𝑜𝑙,𝑖 la 

concentration du composé i dans la solution liquide (en µg/m3), 𝑉𝑠𝑒𝑟 le volume de la solution 

injecté avec la seringue (en mL) et 𝑉𝑡𝑜𝑡 le volume total (air zéro + seringue) envoyé au cours 

des 30 minutes (en mL).  
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Supplément 3 : bouteilles NPL utilisées au cours de la campagne 

 

Durant la campagne de mesure un total de 3 bouteilles étalon différentes a été utilisé lors des 

différentes calibrations. Les caractéristiques ainsi que les périodes d’utilisation des différentes 

bouteilles sont indiquées dans cette annexe. 

Bouteille 1 : de février 2019 à octobre 2019 

 Concentration (ppb) 
Incertitude étendue (ppb) 

(k=2) 

Ethane 4,03 ±0,08 

Ethylène 3,88 ±0,08 

Propane 4,06 ±0,08 

Propène 3,99 ±0,08 

i-Butane 4,18 ±0,11 

n-Butane 3,95 ±0,08 

Acétylène 4,11 ±0,21 

Trans-2-butène 3,95 ±0,08 

1-butène 3,95 ±0,08 

Cis-2-butène 4,00 ±0,08 

i-Pentane 4,02 ±0,08 

n-Pentane 4,02 ±0,08 

1,3-butadiène 3,94 ±0,08 

Trans-2-pentène 3,95 ±0,08 

1-pentène 3,95 ±0,08 

Isoprène 4,00 ±0,08 

2-methylpentane 4,04 ±0,08 

Hexane 3,97 ±0,08 

Benzène 3,98 ±0,08 

i-Octane 3,96 ±0,08 

Heptane 4,00 ±0,08 

Toluène 3,98 ±0,10 

n-Octane 4,01 ±0,08 

Ethylbenzène 3,97 ±0,10 

m,p-Xylènes 7,99 ±0,20 

o-Xylène 3,98 ±0,10 

1,3,5-trimethylbenzène 3,99 ±0,10 

1,2,4-trimethylbenzène 4,00 ±0,10 

1,2,3-trimethylbenzène 4,02 ±0,11 
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Bouteille 2 : décembre 2019 

 Concentration (ppb) 
Incertitude étendue (ppb) 

(k=2) 

Ethane 4,44 ±0,09 

Ethylène 4,35 ±0,10 

Propane 4,38 ±0,09 

Propène 4,36 ±0,09 

i-Butane 4,47 ±0,09 

n-Butane 4,43 ±0,08 

Acétylène 4,59 ±0,18 

Trans-2-butène 4,44 ±0,09 

1-butène 4,42 ±0,09 

Cis-2-butène 4,43 ±0,09 

i-Pentane 4,37 ±0,09 

n-Pentane 4,39 ±0,09 

1,3-butadiène 4,48 ±0,09 

Trans-2-pentène 4,41 ±0,09 

1-pentène 4,48 ±0,09 

Isoprène 4,59 ±0,09 

2-methylpentane 4,60 ±0,10 

Hexane 4,60 ±0,10 

Benzène 4,35 ±0,09 

i-Octane 4,33 ±0,09 

Heptane 4,61 ±0,10 

Toluène 4,23 ±0,11 

n-Octane 4,34 ±0,09 

Ethylbenzène 4,58 ±0,12 

m,p-Xylènes 8,91 ±0,23 

o-Xylène 4,38 ±0,11 

1,3,5-trimethylbenzène 4,18 ±0,11 

1,2,4-trimethylbenzène 4,42 ±0,12 

1,2,3-trimethylbenzène 4,20 ±0,11 

α-pinène 4,62 ±0,19 

β-pinène 4,50 ±0,14 

Limonène 4,51 ±0,14 
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Bouteille 3 : juin 2020 et juillet 2020 

 Concentration (ppb) 
Incertitude étendue (ppb) 

(k=2) 

Ethane 4,08 ± 0,09 

Ethylène 4,00 ± 0,09 

Propane 4,02 ± 0,09 

Propène 4,00 ± 0,09 

i-Butane 4,10 ± 0,11 

n-Butane 4,06 ± 0,09 

Acétylène 4,21 ± 0,22 

Trans-2-butène 4,08 ± 0,09 

1-butène 4,06 ± 0,09 

Cis-2-butène 4,06 ± 0,09 

i-Pentane 4,01 ± 0,09 

n-Pentane 4,03 ± 0,09 

1,3-butadiène 4,11 ± 0,09 

Trans-2-pentène 4,05 ± 0,09 

1-pentène 4,11 ± 0,09 

Isoprène 4,21 ± 0,09 

2-methylpentane 4,22 ± 0,09 

Hexane 4,22 ± 0,09 

Benzène 4,08 ± 0,09 

i-Octane 3,97 ± 0,09 

Heptane 4,23 ± 0,09 

Toluène 3,96 ± 0,11 

n-Octane 3,98 ± 0,09 

Ethylbenzène 4,29 ± 0,11 

m,p-Xylènes 8,34 ± 0,22 

o-Xylène 4,10 ± 0,11 

1,3,5-trimethylbenzène 4,33 ± 0,11 

1,2,4-trimethylbenzène 4,15 ± 0,11 

1,2,3-trimethylbenzène 4,19 ± 0,11 
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Supplément 4 : Supplementary material de l’article “Sources and 

drivers of a wide volatility range of NMHC at Marseille – France” 

 

The first Volatile Organic Compounds – Global Atmosphere Watch (NMHC-GAW) 

intercomparison points out the importance to harmonize of the NMHC measurement procedures 

to overcome the high differences obtained with different devices for a same mixture 

(Rappengluck et al., 2006). During this field campaign, the two instruments installed measured 

many compounds in common allowing an intercomparison of the data.  

Before the deployment on the field, blanks have been done by sampling zero air at a relative 

humidity of 50 % to determine potential artifacts within both devices. Nevertheless, the 

intensity of the identified artifacts could change and new ones could appear during a field 

campaign. Therefore, blank analysis was performed during the campaign. For the TD-GC-2FID 

the significant artifacts to consider are on the isobutene which is due to the use of a Nafion 

dryer, isoprene, and hexane. During the campaign another artifact has been found for the 

benzene. This could be due to the use of butanol by AtmoSud for the use of a SMPS (Scanning 

Mobility Particle Sizer). For the TD-GC-FID significant artifacts have been seen on the hexane 

and on the octane, which will be considered in the uncertainty estimation. 

Quality control of data 

The first step in the quality control of our data was the checking of outliers. We applied a log 

normal law by supposing the logarithm of our measured concentrations is respecting a normal 

distribution. Then each measurement that is not in the range of the mean ± 4 times the standard 

deviation is a possible outlier and needs to be verified to determine its reliability. 

Beside the use of a log normal law, an inter-comparison between isomers like isopentane and 

pentane or m,p-xylenes and o-xylene is done. These isomers are supposed to have a similar 

behavior so we can check any issue in our data by doing a scatter plot of these isomers. For 

example, the Figure S-2 presents the scatter plot of o-xylene and m,p-xylenes for the TD-GC-

FID for all the campaign. As we can see, the correlation is very strong between these isomers 

without any notable point giving us confidence about the data for this device. 
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Figure S-2: Scatter plot of o-xylene and m,p-xylenes measured with the TD-GC-FID for all the 

campaign 

For compounds with 6 to 9 carbon atoms the measurement is done by both TD-GC-FID so an 

inter-comparison can be done to see if there is a good agreement between the measurements of 

the two devices. Figure S-3 shows the concentration of toluene measured by both Instruments 

during the campaign. As we can see, the measurement from both TD-GC-FID is barely similar.  

The Table S-2 gives a synthesis of results of scatter plots between both devices for common 

compounds. Compounds with a correlation coefficient below 0.7 are the compounds with the 

lowest concentrations. Concerning the slope, there is a significant difference between both 

devices for hexane and 1,2,3-trimethylbenzene. Concerning the hexane, the reason could be a 

bad consideration of the artifact on blank measurements that affect the concentration measured. 

For the 1,2,3-trimethylbenzene the reason could be a co-elution with other compounds. For 

instance, the limonene which is not measured by the TD-GC-2FID is not well separated from 

the 1,2,3-trimethylbenzene and can affect the measurement. This would explain why 

concentrations measured by the TD-GC-2FID are, in average higher than those measured by 

the TD-GC-FID. 
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Figure S-3: Temporal evolution of the toluene concentration measured with both devices 

during the campaign 

 

Table S-2:  summary of results of the scatter plot of compounds in common for both devices 

with results of the TD-GC-FID as y values and results of the TD-GC-2FID as x values 

 

 

 

 

 

 

 

 

Compounds Correlation 

coefficient 

Slope Intercept 

Hexane 0.59 0.56 -0.005 

Isooctane 0.66 1.00 0.005 

Heptane 0.73 0.80 0.020 

Toluene 0.81 0.77 0.100 

Ethylbenzene 0.80 0.93 0.022 

m,p-xylenes 0.81 0.84 0.054 

o-xylenes 0.77 0.89 0.025 

1,3,5-trimethylbenzene 0.55 1.03 0.020 

1,2,4-trimethylbenzene 0.69 0.88 0.021 

1,2,3-trimethylbenzene 0.57 0.48 0.005 
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Table S-3: List of compounds measured by both devices during the campaign 

Compounds TD-GC-2FID TD-GC-FID 

Ethane ✓  

Ethene ✓  

Propane ✓  

Propene ✓  

Isobutane ✓  

Butane ✓  

Acetylene ✓  

Trans-2-Butene ✓  

1-Butene ✓  

Vinyl Chloride ✓  

Isobutene ✓  

Cis-2-butene ✓  

Neopentane ✓  

Isopentane ✓  

Pentane ✓  

Propyne ✓  

1,3-butadiene ✓  

3-methylbutene ✓  

Trans-2-pentene ✓  

2-methyl-1-butene ✓  

1-pentene ✓  

2-methyl-2-butene ✓  

Cis-2-pentene ✓  

Butyne ✓  

Isoprene ✓  

Cyclopentene ✓  

Cyclopentane ✓  

✓* 

 

2,2-dimethylbutane ✓ 

2-methylpentane ✓ 

3-methylpentane ✓ ✓ 

1-Hexene ✓ ✓ 

Hexane ✓ ✓ 

2,2-dimethylpentane ✓ ✓ 

2,4-dimethylpentane ✓ ✓ 

2,2,3-dimethylbutane ✓ ✓ 

Benzene ✓ ✓ 

3,3-dimethylpentane ✓ 
✓* 

Cyclohexane ✓ 

2-methylhexane ✓  

✓* 2,3-dimethylpentane ✓ 
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✓*: These compounds are not well separated with the TD-GC-FID 

 

 

 

 

 

 

 

Trichloroethylene ✓ ✓ 

Isooctane ✓ ✓ 

Heptane ✓ ✓ 

Toluene ✓ ✓ 

Octane ✓ ✓ 

Tetrachloroethylene ✓ ✓ 

Ethylbenzene ✓ ✓ 

m,p-xylenes ✓ ✓ 

Styrene ✓ ✓ 

O-xylene ✓ ✓ 

Nonane ✓ ✓ 

Isopropylbenzene ✓ ✓ 

α-pinene  ✓ 

β-pinene  ✓ 

Propylbenzene ✓ ✓ 

3-ethyltoluene ✓ 
✓* 

4-ethyltoluene ✓ 

1,3,5-trimethylbenzene ✓ ✓ 

2-ethyltoluene ✓ ✓ 

1,2,4-trimethylbenzene ✓ ✓ 

Decane ✓ ✓ 

1,2,3-trimethylbenzene ✓ ✓ 

Limonene  ✓ 

Butylbenzene ✓ ✓ 

Undecane  ✓ 

Dodecane  ✓ 

Tridecane  ✓ 

Tetradecane  ✓ 

Pentadecane  ✓ 

Hexadecane  ✓ 
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Table S-4: Mean expanded relative uncertainties in percentage obtained by both devices during 

the campaign 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
C2 – C9 TD-GC-2FID C6 – C16 TD-GC-FID 

 mean mediane mean mediane 

Ethane 27,6 20,1   

Ethylene 50,7 19,0   

Propane 32,7 22,9   

Propene 60,8 31,1   

Isobutane 17,3 11,1   

Butane 13,8 8,5   

Acetylene 39,2 23,8   

Trans-2-butene 43,3 33,9   

1-butene 26,0 15,6   

Cis-2-butene 38,1 30,5   

Isopentane 12,4 6,9   

Pentane 11,9 8,0   

1,3-butadiene 77,2 42,0   

Trans-2-pentene >100 70,7   

1-pentene >100 98,6   

2-methylpentane 64,1 19,8 11,3 7,6 

Hexane 30,6 25,2 20,4 14,5 

Benzène 30,1 13,9 9,7 8,0 

Isooctane 72,1 44,2 46,0 34,6 

Heptane 60,4 37,6 26,6 18,7 

Toluène 18,0 13,6 5,4 4,4 

Octane >100 81,8 50,5 39,5 

Ethylbenzene 48,3 34,8 11,1 8,4 

m+p-xylenes 27,0 16,8 5,3 4,0 

o-xylene 39,9 25,7 12,8 9,0 

1,3,5-trimethylbenzene >100 75,1 42,9 30,6 

1,2,4-trimethylbenzene 54,5 29,4 19,8 11,2 

1,2,3-trimethylbenzene 54,0 28,3 59,2 30,3 
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Figure S-4: Industrial 2 factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

 

Figure S-5: Industrial 2 factor temporal variation from spring 2019 to winter 2020 

 

Figure S-6: Pollution rose of fuel evaporation during summer 2019 
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Figure S-7: IVOC factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

 

 

Figure S-8: Diurnal profile of the temperature in summer 2019 
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Figure S-9: Background factor profile during the whole campaign. The black bars are the 

contribution of the factor to the species concentration and red crosses are the contribution of 

the species to the factor 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 
320 

 



 

 
321 

  



 

 
322 

  



 

 
323 

Résumé : Les Composés organiques volatils (COV) dont les hydrocarbures non méthaniques (HCNM) 

ont un rôle clé dans la chimie atmosphérique en tant que précurseurs de polluants secondaires tels que 

l’ozone (O3) et les aérosols organiques secondaires (AOS). Pourtant, les connaissances sur les émissions 

des HCNM restent insuffisantes provoquant de fortes incertitudes associées aux inventaires d’émissions 

et par conséquent sur les modèles de chimie-transport (CTM), essentiels pour la mise en place de 

politique de qualité de l’air efficace. Ce manque d’information est d’autant plus critique sur le bassin 

Méditerranéen, région particulièrement marquée par la pollution atmosphérique et le changement 

climatique. Dans le but d’apporter des connaissances nouvelles sur les sources et déterminants des 

HCNM sur cette région, une campagne d’observation de 18 mois a été menée de mars 2019 à août 2020 

à Marseille. Elle a permis l’obtention d’une base de données unique de 70 composés hydrocarbonés 

pour l’étude de l’évolution de la composition en HCNM de l’atmosphère de Marseille. L’analyse des 

observations à l’aide du modèle source-récepteur PMF (Positive Matrix Factorization) a permis de 

déterminer huit sources majeures pour les composés mesurés. Le trafic routier est le premier émetteur 

de ces composés à Marseille pour toutes les saisons contribuant à 40 % des concentrations alors que le 

chauffage domestique contribue à 20 % en hiver. Une baisse marquée des émissions en HCNM dues au 

trafic routier a été constatée au printemps 2020 associée au confinement pour la crise sanitaire du 

COVID-19. Une source industrielle a été identifiée comme fortement émettrice de xylènes, espèces à 

fort impact potentiel sur la formation d’AOS. Enfin, les inventaires d’émissions à différentes échelles 

ont été comparés entre eux et avec l’évaluation issue des observations pour la zone d’étude. Il apparaît 

une forte variabilité sur les émissions en COV totaux mais une très bonne concordance pour les 

émissions en COV du trafic routier. Cette comparaison a montré que la spéciation chimique des sources 

d’émissions en COV est significativement plus élevée pour les inventaires dans le cas des HCNM issus 

de combustion (alcènes et aromatiques) ce qui est possiblement dû à une surestimation du chauffage 

résidentiel suivant les saisons. En outre, l’étude a montré une différence de composition chimique pour 

le trafic routier entre l’inventaire d’émission local et les observations. 

Mots clés : Composés Organiques Volatils (COV), Marseille, urbain de fond, campagne de mesure, 

sources d’émission, Positive Matrix Factorization (PMF), inventaires d’émission. 

Abstract: Volatile Organic Compounds (VOC) are key species because of their role as precursors of 

secondary pollutants such as ozone (O3) and secondary organic aerosols (SOA). However, the 

knowledge on VOC emissions remains insufficient, leading to high uncertainties on emission 

inventories and consequently on chemistry-transport models (CTM) which are crucial for the successful 

implementation of efficient air quality policies. This lack of information is all the more critical in the 

Mediterranean basin since this region is particularly affected by air pollution and climate change. In 

order to provide new knowledge on the sources and factors controlling VOC in this region, an 18-months 

field campaign took place from March 2019 to August 2020 in Marseille. It allowed to obtain a unique 

database of 70 non-methane hydrocarbon (NMHC) compounds for the study of the evolution of the 

VOC composition of the atmosphere of Marseille. The analysis of observations using the source-

receptor model PMF (Positive Matrix Factorization), allowed to determine eight major NMHC emission 

sources for the measured compounds. Road traffic is the main emitter of these compounds in Marseille 

in all the seasons contributing to 40% of concentrations whereas residential heating contributes to 20% 

in winter. A sharp decrease of the NMHC emissions due to road traffic has been observed in Spring 

2020 associated to the lockdown due to the sanitary crisis of Covid-19. An industrial source has been 

identified as high emitter of xylenes, species with a high potential on SOA formation. Global, regional 

and local emission inventories were compared to each other and with the observations in the Marseille 

area. A high variability on the total VOC emissions but a very good agreement on the VOC emissions 

from road traffic has been observed. This comparison showed that the chemical speciation of VOC 

emission sources is significantly higher for the inventories in the case of HCNM emitted by combustion 

(alkenes and aromatics) possibly due to an overestimation of residential heating. In addition, the study 

showed a difference in chemical composition for road traffic between the local emission inventory and 

observations. 

Key words: Volatile Organic Compounds (VOC), Marseille, urban background, field campaign, 

emission sources, Positive Matrix Factorization (PMF), emission inventories.  


