
HAL Id: tel-04337129
https://theses.hal.science/tel-04337129v1

Submitted on 12 Dec 2023

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

Caractérisation de la pollution de proximité et
modélisation multi-agents de l’exposition à la pollution

atmosphérique en Ile de France : situation actuelle,
scénarios énergétiques et d’aménagement urbain

Inès Makni

To cite this version:
Inès Makni. Caractérisation de la pollution de proximité et modélisation multi-agents de l’exposition
à la pollution atmosphérique en Ile de France : situation actuelle, scénarios énergétiques et
d’aménagement urbain. Océan, Atmosphère. Université Paris-Est Créteil Val-de-Marne - Paris 12,
2022. Français. �NNT : 2022PA120059�. �tel-04337129�

https://theses.hal.science/tel-04337129v1
https://hal.archives-ouvertes.fr


1 

 

 

 
 

Thèse de doctorat 
 

Préparée à l’Université Paris-Est Créteil 

Ecole Doctorale Sciences, Ingénierie et Environnement (ED SIE) 

Laboratoire Interuniversitaire des Systèmes Atmosphériques (LISA) 

Conseil Départemental du Val-de-Marne 

 

Par Inès Makni 
 

Caractérisation de la pollution de proximité et 
modélisation multi-agents de l'exposition à la 

pollution atmosphérique en Ile de France : 
Situation actuelle, scénarios énergétiques et 

d'aménagement urbain. 
 

 

Membres du jury 

Benjamin HANOUNE (Rapporteur) 

Sébastien PAYAN (Rapporteur) 

Karine SARTELET (Examinatrice) 

Myrto VALARI (Examinatrice) 

Patrice COLL (Examinateur) 

Isabelle COLL (Directrice de thèse) 

Dorothée INGERT (Co-encadrante/Invitée)



2 

 

  



3 

 

Remerciements 

Je tiens à remercier Isabelle Coll, professeure à l’Université et ma directrice thèse au LISA, qui m’a 
encadrée tout au long de ces quatre années et qui m’a fait bénéficier de sa grande expérience. Je salue 
ton professionnalisme et ta disponibilité malgré tes nombreuses responsabilités, mais aussi, ta capacité 
à traiter toute sorte de situation avec beaucoup de rigueur de pragmatisme et d'ouverture. Je te 
remercie également pour ta bonne humeur qui m'a toujours motivée. Travailler à tes côtés a été un réel 
plaisir pour moi.  

Merci également à Dorothée Ingert, chargée de projet au Conseil Départemental du Val-de-Marne et 
co-encadrante de cette thèse, pour m’avoir chaleureusement accueillie et accompagnée au sein de 
l’équipe du STEG.  

Merci à Patrice Coll, directeur du LISA, de m’avoir accueillie au sein de son laboratoire. Merci à Arthur 
Elessa Etuman pour m’avoir aidée à débuguer des scripts et pour m’avoir renseignée lorsque j'en avais 
besoin.  

Merci à tous mes collègues, Taos, Thomas, Richard, Matthieu, Nicolas et Dilek pour leur gentillesse et 
leur bonne humeur au quotidien. Merci notamment à Taos, Thomas et Nicolas pour l'ambiance 
chaleureuse et conviviale qu'on a pu créer au sein du laboratoire. Vous êtes des collègues de bureaux 
incroyables ! C’était vraiment agréable de passer ces quatre années avec vous. 

Merci à tous les permanents de l’équipe modélisation qui ont toujours été bienveillants et adorables 
tout le long de ma thèse. Un merci spécial à Benoit pour nous avoir permis d’avoir régulièrement une 
bonne ambiance dans le bureau ! C’était chouette de partager des snacks ! 

Merci à Arineh et Mathieu d’avoir été aussi de merveilleux collègues de bureaux pendant mon début 
de thèse. Merci Richard de m’avoir rappelée qu’il y avait Top Chef tous les mercredis soirs ! J’aurai 
dorénavant, le temps de rattraper tous les épisodes que j’ai ratés.  

Merci aussi à tous les doctorants de la MSE que je n’avais, malheureusement pas l’occasion de voir assez 
souvent, mais avec qui j’ai beaucoup apprécié les pauses midi !  

Merci également à toute l’équipe du STEG, au CD94, pour leur bonne humeur et pour les discussions 
matinales les vendredis matins autour de biscuits et d’un bon thé !  

Merci à tous ceux qui m’ont soutenue au cours de cette thèse et que j’aurais oubliés.  

Bien évidemment, un énorme merci à mes parents et à mes deux frères de m’avoir soutenue pendant 
les périodes les plus difficiles de cette thèse. Merci de m’avoir motivée et remontée le moral quand j’en 
avais besoin. Vous êtes les meilleurs.  

Enfin, je ne remercie pas la COVID-19 de nous avoir empêché de travailler en présentiel. Les déjeuners 
dans la salle de convivialité m’ont énormément manqué pendant les périodes de confinements.  

  



4 

 

  



5 

 

Résumé de la thèse 

I. Français 

Caractérisation de la pollution de proximité et modélisation multi-agents de l'exposition à la pollution 
atmosphérique en Ile de France : Situation actuelle, scénarios énergétiques et d'aménagement urbain. 

 

Ce projet s'inscrit dans le cadre du développement au LISA d'une compétence transdisciplinaire en 
modélisation de la qualité de l'air urbain à fine échelle, l'objectif est de développer une chaîne de 
modélisation produisant et analysant des scénarios d'aménagement urbain et de mobilité des 
populations. Cette thèse vise à développer une méthodologie de calcul de l’exposition de la population 
francilienne aux polluants atmosphériques principalement émis par le trafic routier, qui sont connus 
pour leurs impacts néfastes sur la santé. 

Les concentrations ambiantes de dioxyde d’azote et de particules sont modélisées avec le modèle 
CHIMERE. Ensuite, pour passer des concentrations à des valeurs d’expositions, une approche en deux 
temps est mise en œuvre : (i) Une approche statistique est développée pour affiner les concentrations 
simulées d’une échelle kilométrique à l'échelle de l’individu puis, (ii) une approche d’estimation de 
l’exposition qui prend en compte les habitudes et les mobilités des individus dans les micro-
environnements urbains. L’approche statistique se divise en deux parties. D’abord, on procède à la 
correction de l’erreur observée entre la modélisation et la mesure par apprentissage sur un jeu de 
données. L’équation de correction est ensuite généralisée en s’appuyant sur les caractéristiques des 
sites de mesure proches du trafic. Ensuite, on valide l’approche en appliquant l’équation ainsi 
développée à un jeu de données de validation. La modélisation des expositions individuelles considère 
les habitudes et la mobilité des individus simulés par le modèle d’émission OLYMPUS. Les expositions 
sont estimées en fonction du mode de transport utilisé pour leurs déplacements ou les concentrations 
ambiantes des micro-environnements bâtis que les individus visitent, et selon le temps passé dans 
chaque micro-environnement. 

L’objectif final est de pouvoir proposer des diagnostics sur l’exposition à la pollution, en fonction de 
l’organisation urbaine, de l’offre de transport et des pratiques de mobilité et de consommation 
d’énergie. 

Mots-clés : Qualité de l’air, Evaluation statistique, Micro-environnement, Système multi-agent, 
Exposition, Exposition dynamique 
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II. Anglais 

Characterization of near proximity pollution and multi-agent modeling of the atmospheric pollution in Ile 
de France area: current situation, energetic scenario and urban planning. 

 

This project is part of the development at LISA of a transdisciplinary competence in urban air quality 
modelling at a fine scale. The objective is to develop a modelling chain producing and analyzing urban 
development and population mobility scenarios. This thesis aims to develop a methodology for 
calculating the exposure of the Ile-de-France population to air pollutants mainly emitted by road traffic, 
which are known to have harmful impacts on health. 

Ambient concentrations of nitrogen dioxide and particulate matter are modeled with the CHIMERE 
model. Then, to pass from concentrations to exposure values, a two-step approach is implemented: (i) 
a statistical approach is developed to refine the simulated concentrations from a kilometer scale to the 
individual scale, then, (ii) an exposure estimation approach that takes into account the habits and 
mobilities of individuals in urban micro-environments. The statistical approach is divided into two parts. 
First, the observed error between modeling and measurement is corrected by learning on a data set. 
The correction equation is then generalized based on the characteristics of the measurement sites close 
to the traffic. Then, the approach is validated by applying the developed equation to a validation dataset. 
The modeling of individual exposures considers the habits and mobility of individuals simulated by the 
OLYMPUS emission model. Exposures are estimated according to the mode of transportation used for 
their travel or the ambient concentrations of the built micro-environments that individuals visit, and 
according to the time spent in each micro-environment. 

The final objective is to be able to propose diagnoses of exposure to pollution as a function of urban 
organization, transportation supply and mobility and energy consumption practices. 

Keywords: Air quality, Statistical evaluation, Micro-environment, Multi-agent system, Exposure, 
Dynamic exposure 
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Introduction 

La question de la qualité de l’air urbaine a commencé à être considérée sous le second empire avec 
Eugène Haussmann, préfet de Seine. Il œuvra le long de sa carrière pour l’amélioration et la 
modernisation des infrastructures routières afin de faciliter les déplacements de la population et des 
marchandises, mais il considéra aussi la circulation de l’air et de l’eau en ville pour faire de Paris une 
capitale moderne et propre. Il planifia, pour cela, l’aménagement de plusieurs parcs et jardins dans le 
but d’améliorer la qualité de l’air et remodela la ville pour élargir les rues, jusque-là, très étroites. 

Aujourd’hui, après plusieurs décennies centrées sur la réduction des émissions de polluants 
atmosphériques par l’amélioration des technologies (de combustion notamment), les pistes pour 
continuer à améliorer la qualité de l’air se réorientent en grande partie vers la modification des 
comportements de consommation d’énergie, et les changements de mode de vie, des individus habitant 
l’espace urbain. En effet, depuis les années 2000, le constat que la maîtrise des émissions ne peut plus 
uniquement s’appuyer sur les avancées technologiques est de plus en plus partagé (Batkin & Godard, 
2019). 

La principale difficulté de la mise en place de telles politiques publiques, basées sur le réaménagement 
du territoire ou l’incitation à la modification des pratiques, est de pouvoir anticiper la manière dont les 
individus vont s’approprier ou non les changements proposés, et le signe ou l’ampleur des impacts que 
l’on peut espérer, sur les émissions de polluants et la qualité de l’air. Pour appréhender l’ensemble de 
manière systémique, il est nécessaire de croiser les différentes disciplines entrant en jeu dans 
l’élaboration d’une ville harmonieuse et durable : sciences de l’atmosphère, sciences et géographie de 
la santé, urbanisme et sociologie ainsi que les expertises menées sur les habitudes de mobilité, de 
consommation énergétique et concernant les politiques publiques (IAU & ORS, 2014). À la fin des 
années 2010, il est devenu clair qu’il fallait créer de nouveaux outils qui puissent des réflexions et des 
diagnostics plus transversaux et, donc, moins spécifiques à une communauté d’acteurs ou à une 
discipline. Les outils de modélisation existant jusqu’à présent, et dédiés à des domaines d’études précis 
(modélisation du trafic, des besoins en énergies, de la qualité de l’air, etc.) doivent communiquer autour 
d’une même question afin que le résultat puisse prendre en compte les connexions et les impacts de 
chacun des domaines d’études sur les autres. C’est donc un vrai défi que de pouvoir prendre en compte 
la complexité de la réalité lors des simulations surtout lorsque le facteur humain (choix et pratiques des 
individus face à une palette de possibilités) prend une part importante. Cette part influe sur l’émission 
de polluants via la réalisation d’activités et la mobilité des personnes, elle interagit avec la structure de 
l’espace urbain qui va contraindre l’offre et les choix de mobilité, sur la consommation énergétique via 
les choix de chauffage et/ou de climatisation des logements et bureaux. 

L’objectif global de telles démarches est la production de diagnostics et bilans de la qualité de l’air dans 
des situations prospectives ou hypothétiques, afin d’accompagner l’action publique. Mon travail de 
thèse s’inscrit justement dans ce type de démarche et s’articule autour des travaux de mon équipe au 
laboratoire, qui consistent à développer une chaîne de modélisation transdisciplinaire et d’y apporter 
de nouvelles expertises et fonctionnalités. 
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Chapitre I  

Etat de l’art 

I. Lutte pour une meilleure maîtrise de la qualité de l’air : Passage en revue de ces 
dernières décennies 

La problématique principale des politiques environnementales, jusqu’aux années 1980, concernait les 
émissions de fumées noires et de dioxyde de soufre car la pollution était essentiellement d’origine 
industrielle. Les années 1980 marquent un tournant avec l’émergence du trafic routier comme source 
majeure de la pollution du fait d’une utilisation plus massive de la voiture, et le déclin des émissions 
industrielles dû aux efforts sur la qualité des combustibles et sur les méthodes de filtration et de captation 
des rejets. 

Il n’existait pas à cette période de mission publique d’information et de communication de l’état vers 
les populations sur la qualité de l’air, et les travaux sur ses impacts sanitaires étaient émergents. Pour 
ne pas compromettre l’accès de tous au véhicule particulier et ne pas brider le progrès social que 
représentait la possession d’un véhicule, les pouvoirs publics ont donc préféré miser sur la production 
de voitures de moins en moins polluantes sans poser de contraintes sur notre manière de l’utiliser (mise 
en place des normes de durcissement « Euro » des valeurs limites d’émissions pour les véhicules à 
moteur après la directive 91/441 en 1993 par exemple).  La réglementation relative à la mobilité était 
ainsi liée à l’aménagement des territoires (régions/départements) et à la création de réseaux capables 
de faire fonctionner la ville (Loi d’Orientation des Transports Intérieurs, 1982)1. Bien que la contribution 
du trafic routier à la pollution en ville soit un fait connu des scientifiques et des acteurs politiques, la 
communauté scientifique travaillant sur le sujet était assez réduite et l’action réglementaire s’appuyait 
– comme ce fut le cas pour l’industrie – uniquement sur des efforts technologiques d’amélioration de 
la qualité des combustions et de filtration des échappements (Bonnafous & Brun, 1999). De cette 
démarche, essentielle, sont nées à partir des années 1990 les réglementations européennes cadrant les 
émissions de polluants par les véhicules à moteurs. Ces réglementations, appelées « normes Euro », 
imposaient un rythme d’amélioration des technologies et de la qualité des carburants en conditionnant 
les logiques de production des automobiles, pour chaque pays et avec des objectifs que chacun peut 
tenir. L’instauration de ces normes a montré son efficacité en inversant les tendances sur les émissions 
dès les années 1990 pour les oxydes d’azote et les particules (Serveau et al., 2015) malgré un trafic 
encore croissant, et contribue aujourd’hui encore, grâce à des véhicules de moins en moins polluants, 
à limiter les impacts sanitaires liés aux émissions du trafic routier urbain en France (Nedelec et al., 
2010).  

A partir de 1996, la LAURE2 impose le développement de la surveillance de la qualité de l’air sur 
l’ensemble du territoire, par des approches normalisées et contraintes en termes d’incertitudes, qui 
permettent d’avoir un suivi précis de l’évolution de la composition de l’air dans les espaces habités. Elle 
permet l’instauration de nouveaux modes d’action régionaux, tels que les plans de protection de 
l’atmosphère et donne une dimension environnementale aux plans de déplacements urbains mis en 
place dans les grandes agglomérations avec la loi LOTI. L’évolution vers une approche plus 
compréhensive de l’action publique se fait notamment au travers de la directive sur les plafonds 
d’émissions nationaux, qui met en cohérence les normes de qualité de l’air et les objectifs de réduction 
des émissions. Dans ce contexte favorable à l’action locale, des mesures ponctuelles de lutte contre les 

                                                           
1 https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/LEGITEXT000006068730/ 
2 https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/JORFTEXT000000381337/ 



18 

 

épisodes de pollution atmosphérique ont pu pour la première fois être mis en place. L’objectif était de 
renforcer localement le contrôle des émissions routières ou industrielles pour prévenir ou limiter 
l’ampleur d’un épisode en cours. Mais l’expérience a montré qu’il était difficile d’instaurer des actions 
rapides et efficaces, même avec l’aide des outils de modélisation pour anticiper l’évolution de la qualité 
de l’air. Il est alors devenu impératif d’avoir une réflexion sur la manière dont on consomme l’énergie 
et émet au quotidien dans les zones urbanisées.  

Car les efforts arrivent toutefois en butée sur plusieurs points. Les phénomènes de congestion urbaine 
par exemple, découlant de l’importance de la place prise par la voiture dans le quotidien de la plupart 
des européens, ont dans un premier temps mené à la construction de nouvelles infrastructures 
routières plus larges permettant de faciliter les déplacements. Ces grandes infrastructures, 
quotidiennement congestionnées dans les grandes métropoles, continuent à poser des problèmes de 
gestion du trafic mais aussi d’aggravation de la pollution car les conditions de circulation associées et la 
densité des véhicules accentuent localement les émissions. Même si les véhicules sont moins émetteurs 
en pollution, l’intensité de l’activité routière actuelle contrebalance donc les bénéfices apportés par les 
normes Euro. Aujourd’hui, les politiques publiques se sont redirigées vers des actions de régulation 
pérenne des émissions urbaines en instaurant, par exemple, des Zones à Faibles Émissions (ZFE) 
instaurant une circulation choisie dans les centres urbains. Comme il en existe plus de 200 en Europe 
aujourd’hui, la ville de Paris s’est dotée en 2015 d’une ZFE basée sur des vignettes « Crit’air » 
permettant à la fois la sélection au quotidien des véhicules sur leurs caractéristiques d’émission, et la 
restriction des accès en cas d’épisode de pollution. En parallèle, les régions, départements, collectivités 
travaillent à promouvoir, par la réorganisation des transports ou l’aménagement urbain, l’utilisation de 
modes de transport alternatifs à la voiture. C’est dans ce cadre que le réseau du Grand-Paris Express a 
été mis en place. Son objectif est de faciliter les mobilités entre les banlieues sans avoir à passer par le 
centre de Paris et tout en permettant, en parallèle, d’augmenter l’offre de logement de la petite 
couronne. 

Pour tendre vers une efficacité maximale des actions menées sur les différents leviers de la qualité de 
l’air, il faut pouvoir en proposer une évaluation ex-ante, c’est-à-dire anticiper leurs impacts sur la qualité 
de l’air. C’est seulement dans cette démarche que les transformations urbaines et les changements des 
pratiques sur le long terme pourront être amorcés avec confiance. Et que les problématiques 
d’exposition ponctuelle et chronique - qui existent dans les villes même lorsque les seuils réglementaires 
de pollution atmosphériques sont respectés - pourront être mises au défi.  

Les questions qu’on doit se poser concernent les ambitions de ce type de projet et des schémas 
directeurs régionaux sont liés à leur capacité à accélérer l’amélioration de la qualité de l’air en ville, 
notamment par une incitation réussie au changement des comportements de la population. Les 
paramètres qui doivent être évalués sont bien sûr la composition de l’atmosphère, mais aussi 
l’exposition des individus, car cela touche aux questions de santé publique. Il faut pour cela pouvoir 
comprendre ce qu’est « l’exposition en ville », et savoir la quantifier. La notion d’exposition est en effet 
plurielle dans les grands centres urbains. Les personnes habitant et travaillant en centre-ville ont une 
exposition à la pollution qui diffère de ceux habitant et travaillant en banlieue par exemple, mais la 
proximité entre les logements ou des activités quotidiennes et les zones à fort trafic peut aussi 
fortement différencier l’exposition des individus. En outre, le fait d’utiliser des modes de transports 
individuels ou collectifs est un facteur de différenciation de l’exposition. On ne peut en outre, 
aujourd’hui, plus ignorer le fait que des inégalités d’exposition significatives sont constatées dans les 
espaces urbains, et les actions engagées doivent pouvoir garantir qu’elles agissent en faveur de leur 
réduction. Cette question recèle de grands enjeux sociétaux, compte tenu du fait que la pollution 
atmosphérique est une problématique qui intéresse de plus en plus les populations urbaines. En Île-de-
France, l'Ifop a récemment réalisé un sondage qui a montré que 85% des franciliens se sentaient 
concernés par la qualité de l’air et ses impacts sanitaires (Ifop, 2018). Sur l’ensemble de l’Europe 
également, la population s’est emparée progressivement des problématiques de qualité de l’air en ville, 
qui figure parmi leurs trois principales préoccupations (European Commission, 2010). 
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Les problèmes de pollution de l’air en ville résultent, pour beaucoup, de l’omniprésence de la voiture 
et, donc, des émissions de polluants qui en découlent (Host, Chatignoux, Leal, et al., 2012; Host & 
Chatignoux, 2009; Khaniabadi et al., 2017; Manisalidis et al., 2020). La question de l’usage des véhicules 
et de la proximité aux voies de circulation est donc un incontournable de cette problématique.  

 

II. Les impacts sanitaires de la pollution urbaine 

L’histoire de la prise de conscience de la toxicité des polluants est récente et démarre au 20ème siècle, à 
la suite de forts évènements ponctuels de pollution ayant conduit, les jours suivant, à des 
augmentations des taux de morbidité et de mortalités (Bell & Davis, 2001; Firket, 1936; Logan, 1953; 
Snyder, 1994). Le smog de Londres est l'événement de pollution le plus notable de cette histoire en 
raison du fort taux de mortalité qui s’en est suivi (Bell & Davis, 2001). Les communautés scientifiques 
internationales se sont par la suite emparés de la question, et ont développé des approches et des outils 
permettant de décrire et d’expliciter les impacts des polluants sur la santé (Bell et al., 2004; Goldsmith, 
1969; Goldsmith & Lester Breslow, 1959; Martin, 1964). 

Une part importante des travaux s’est intéressée à l’occurrence et aux déterminants des effets de la 
pollution sur la santé, au travers d’études épidémiologiques - parfois de grande ampleur - ce qui a 
permis d’approfondir notre connaissance et notre compréhension des risques associés à 
l’environnement urbain, et en particulier à ceux liés à la grande proximité qui existe entre citadins et le 
trafic routier. Ces travaux visent également à mieux décrire les inégalités environnementales 
d’expositions observées dans les grands centres urbains (Bowatte et al., 2017; Host, Chatignoux, & 
Saunal, 2012; Khreis & Nieuwenhuijsen, 2017; Perez et al., 2013). Il est en effet désormais admis que la 
ville est un lieu où la qualité de l’air affecte significativement la santé des individus. On peut citer l’étude 
récente de (Achakulwisut et al., 2019) qui a montré que sur 4 millions de nouveaux cas pédiatriques 
d’asthme, 64% étaient enregistrés en zones urbaines. Plus encore, les études épidémiologiques 
dénoncent le danger spécifique d’une exposition aux polluants issus du trafic routier - une des sources 
majeures de pollution urbaine (CITEPA, 2021; EEA, 2013; Urban Air Pollution – What Are the Main 
Sources across the World? | EU Science Hub). A l’échelle mondiale, il est été estimé qu’entre 3 à 4 
millions de décès prématurés sont attribuables à des expositions à une mauvaise qualité de l’air 
extérieure (Cohen et al., 2017; WHO, 2016). 

Les effets de la pollution sur la santé sont multiples. Ils dépendent de la fragilité de l’individu, mais 
surtout de l’intensité et de la durée de l’exposition. Globalement, les effets d’expositions ponctuelles à 
la pollution conduisent à des difficultés respiratoires (épisodes de toux, souffles courts, asthmes et 
sifflements lors de la respiration) et à des augmentations des visites médicales et hospitalisations. Les 
expositions chroniques, à des niveaux même faibles, engendrent l’exacerbation des cas d’asthme, des 
insuffisances pulmonaires, des maladies cardiovasculaires et une augmentation de la mortalité des 
populations (Raaschou-Nielsen et al., 2013; WHO, 2013). Récemment, des études ont mis en avant 
d'autres problèmes induits par les expositions chroniques à la pollution atmosphérique, comme 
certaines formes de diabète (Eze et al., 2014; Rajagopalan & Brook, 2012) ou encore l’émergence de 
pathologies chroniques chez les enfants lors de leur développement prénatal. Plus spécifiquement, j’ai 
reporté ci-après les principales connaissances des effets dus aux particules fines et au dioxyde d’azote.  

 

1. Les particules 

Les particules font partie des polluants d'intérêt pour les épidémiologistes à cause des effets qu’elles 
peuvent avoir, sur le court et sur le long terme, sur la santé des populations qui y sont exposées. Elles 
présentent le panel d’effet délétère le plus important des polluants suivis par les épidémiologistes et 
leur dangerosité croît inversement à leur diamètre. En effet, plus les particules sont fines, plus elles ont 
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la capacité de pénétrer profondément dans l’organisme via le système respiratoire (Manisalidis et al., 
2020; Wilson & Suh, 1997) et d’induire des maladies cardio-vasculaires et respiratoires, des 
dysfonctionnements du système nerveux central, le développement de certains cancers (Andersen et 
al., 2007; Cesaroni et al., 2014; Khreis et al., 2017; Künzli et al., 2000; Pope III et al., 2002; Schulz et al., 
2005) et, in fine, l’augmentation du taux de mortalité des populations (Künzli et al., 2000; Lelieveld et 
al., 2015). Des corrélations significatives avaient déjà été trouvées, il y a plus de 20 ans, entre le nombre 
d’hospitalisation dû à de l’asthme et les niveaux de PM10 et de NO2 (Lipsett et al., 1997). Des études 
suspectent que l’impact de l’exposition aux particules sur le système nerveux central peut générer des 
troubles mentaux (anxiété, dépression, trouble du déficit de l’attention avec/sans hyperactivité, 
autisme) (Bakolis et al., 2021; Buoli et al., 2018).  

Les particules ont des effets néfastes sur la santé même lorsque les concentrations ambiantes sont 
inférieures aux seuils réglementaires (Bakolis et al., 2021; Olmo et al., 2011; Vedal et al., 2003). 

 

2. Le dioxyde d’azote 

Le dioxyde d’azote est connu pour irriter le système respiratoire. Étant un polluant gazeux, il a la 
capacité de s’introduire profondément dans les poumons et provoque des problèmes respiratoires 
allant de la gêne (toux) au développement et à l’exacerbation de l’asthme avec sifflements lors de la 
respiration. Une forte concentration de NO2 inhalée peut causer des œdèmes pulmonaires 
(Achakulwisut et al., 2019; Bowatte et al., 2017; Faustini et al., 2014; Khreis et al., 2017; Naidoo, 2017). 
Il a pu être constaté que le NO2 avait des effets sur la santé même lorsque les niveaux de concentrations 
extérieures sont inférieures aux seuils réglementaires (Achakulwisut et al., 2019; Freire et al., 2010; M. 
Johnson et al., 2020). 

 

III. La représentation de l’exposition 

Historiquement, les estimations de l’exposition se sont basées sur les valeurs de concentrations des 
polluants dans l’air extérieur, croisées avec les lieux de résidence des individus (Beelen et al., 2007; 
Brunekreef et al., 2009; Cesaroni et al., 2013; de Hoogh et al., 2014; Jerrett et al., 2005). Mais cette 
méthodologie est biaisée car elle ne considère pas le fait que les individus fréquentent une 
multitude lieux au cours de leur journée, et qu’ils passent du temps en intérieur où les concentrations 
diffèrent de l’extérieur (Park & Kwan, 2017; Setton et al., 2010). Avec l’intérêt croissant pour la qualité 
de l’air à l’échelle de la rue et l’évolution des outils et des capacités de calculs, les chercheurs ont pointé 
du doigt la nécessité d’introduire dans les estimations de l’exposition la notion de gradient de 
concentration - et notamment de gradient lié au trafic routier - afin d’obtenir des indicateurs plus 
robustes de l’exposition (Özkaynak et al., 2013; Setton et al., 2010). Ce n’est qu’en considérant les 
activités et les mobilités des individus qu’il est possible d’apprécier les diversités d’expositions (Dons et 
al., 2011) et de mettre en avant les problématiques liées aux inégalités d’expositions environnementales 
(Tonne et al., 2018).  

Depuis les années 2000, de premiers travaux ont mené au développement d’outils permettant de 
caractériser les habitudes et les déplacements de populations (Borrego et al., 2009; De Nazelle et al., 
2013; Gulliver & Briggs, 2005; Valari et al., 2011), et l’intérêt pour ces questions s’est fortement amplifié 
depuis la fin des années 2010. En effet, le développement d’outils et de méthodologies pour estimer 
précisément les expositions à l’échelle de chaque individu, et au regard de ses activités et modes de 
déplacement, est aujourd’hui sollicité par les décideurs locaux qui souhaitent accompagner les 
populations qui s’interrogent sur leur l’exposition. Il est également encouragé par les agences nationales 
: Santé publique France a ainsi publié un guide mettant en avant les prérequis pour pouvoir mener une 
étude quantitative des risques sur la santé (EQIS) basée sur la modélisation de la pollution 
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atmosphérique, dans lequel ils expliquent la nécessité de se baser sur des données de qualité de l’air 
simulées qui soient résolues spatialement (surtout pour des polluants comme le NO2) et 
temporellement (Pascal et al., 2019). 

Les verrous à lever pour améliorer notre estimation de l’exposition sont bien connus : il faut notamment 
inclure dans les calculs la variabilité de la qualité de l’air dans les micro environnements visités ainsi que 
les temps passés dans chacun d’entre eux (Batterman et al., 2014, 2015; X. Zhang et al., 2017). Cela 
nécessite pour commencer, d’être en capacité de caractériser les niveaux de pollution de l’air dans tous 
les environnements extérieurs, avec une résolution assez fine pour qu’elle puisse être représentative 
de l’échelle individuelle. La mesure comme la modélisation peuvent permettre cette caractérisation. 

 

1. Par la mesure 

La mesure est bien sûr le moyen le plus réaliste d’obtenir des niveaux de concentrations ambiants à 
l’échelle des individus.  

La mesure réglementaire est adaptée au recueil de données à haute résolution temporelle, et de 
nombreux sites de mesure permettent la caractérisation continue de la qualité de l’air en fond urbain 
ou à proximité de la voirie. La principale limitation de ces sites reste leur représentativité spatiale, qui 
est très limitée dans l’espace. Rodriguez et al., 2019 ont travaillé sur la représentativité de ces sites. 
Même s’il a pu être démontré que la représentativité spatiale des mesures de PM est plus de deux fois 
plus élevée que celle des oxydes d’azote, elle diminue très fortement d’un site de fond urbain à un site 
de proximité au trafic. Et la zone dans laquelle une mesure fixe peut être représentative de la qualité de 
l’air peut se limiter à une portion du trottoir d’une voie de circulation donnée. Pour décrire l’ensemble 
des gradients existant dans la ville, il faudrait donc une densité bien plus grande de points de mesure. 
Les réseaux de surveillance ne sont pas dédiés, et logiquement pas adaptés, à renseigner les gradients 
de concentration existant à très fine échelle.  

Équiper des individus ou des véhicules en déplacement dans la ville peut permettre d’aborder la 
question de la variabilité spatiale fine échelle. Plusieurs équipes ont récemment investi ce terrain, et 
proposent de premières cartographie fine échelle de la qualité de l’air extérieure grâce à des 
instruments embarqués sur des véhicules (Apte et al., 2017) mais aussi des estimations de la qualité de 
l’air à l’intérieur des transports en commun routiers sur leur trajet (Molle et al., 2013). L’équipement de 
personnes avec des capteurs individuels, durant leurs activités quotidiennes, est particulièrement 
adapté aux études d’expositions puisque cela permet d’accéder à la diversité des micro-environnements 
visités, et d’explorer de nouveaux espaces, quand la mesure sur les stations fixes ne peut que 
caractériser les environnements extérieurs (De Nazelle et al., 2013; Liang et al., 2019; Yang et al., 2015). 
Si cette approche est prometteuse et les évolutions technologiques rapides, l’interprétation des résultat 
doit encore être menée avec prudence et expertise, car les microcapteurs individuels restent encore 
fortement soumis à des problèmes de spécificité, de biais ou de robustesse de la mesure dans les 
environnements très ou très peu pollués (Castell et al., 2017; Morawska et al., 2018). 

 

2. Par la modélisation 

La modélisation de la qualité de l’air est une approche aujourd’hui très répandue, tant pour des 
applications réglementaires de prévision et d’analyse des niveaux de concentrations, que pour des 
besoins de recherche. L’état de l’art des outils existant permet de produire des champs de concentration 
suffisamment résolus pour représenter les variations intra-urbaines de concentrations (Batterman et 
al., 2014; Schaap et al., 2015).  

Parmi les principaux déterminants de la qualité de l’air urbain, les cycles d’émission liés aux fluctuations 
du trafic sont évidemment critiques. Et plus la résolution spatiale du calcul augmente, plus la résolution 
temporelle des émissions devient nécessaire à l’atteinte d’un résultat réaliste. La représentation de la 
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dispersion atmosphérique dans les modèles est bien sûr l’autre facteur déterminant de la modélisation 
à l’échelle de la rue. Leur capacité à prendre en compte l’effet de la structure urbaine sur l’accumulation 
des polluants ou sur la redirection des masses d’air, constitue forcément un atout dans les études sur 
la relation entre ville, émissions routières et qualité de l’air.  

Il existe aujourd’hui une grande diversité de modèles et leur usage est déterminé par leur application. 
Les premiers modèles, développés autour des années 1940, étaient destinés à des usages industriels. 
D’approche gaussienne, ils permettaient la représentation de la dispersion des panaches des cheminées 
d’usine avec une visée d’identification et de prévention des risques liés aux accidents industriels. Ils 
considèrent toutefois des polluants chimiquement peu réactifs, qui sont dispersés en régime 
stationnaire autour d’une source d’émission ponctuelle (en surface ou plus en altitude) et sous un vent 
dont la direction et la vitesse sont uniformes sur tout le domaine considéré. Le panache simulé est ainsi 
distribué selon deux gaussiennes (horizontale et verticale). Aujourd’hui, ces modèles sont toujours 
utilisés pour évaluer les impacts de la pollution de l’air autour des sites industriels ou agricoles (Abu-
Allaban & Abu-Qudais, 2011; Bajwa et al., 2012; Lee & Keener, 2008). S’ils ne sont pas adaptés pour 
simuler les champs de concentrations qui mèneront aux calculs d’exposition des populations, ils sont 
aujourd’hui devenus incontournables pour représenter dans les modèles urbains la dispersion des 
polluants émis le long des routes (paragraphe sur le couplage de modèles). 

En parallèle, la modélisation s’est développée vers la simulation de la composition globale de 
l’atmosphère et le suivi des panaches, dans le but de pouvoir étudier des impacts à longue distance et 
des phénomènes tels que l’acidification des pluies ou la formation d’ozone (Daly & Zannetti, 2007). Or 
ces échelles de temps et les phénomènes concernés n’étaient pas accessibles avec les hypothèses 
nécessaires à l’approche gaussienne (Silveira et al., 2019). Les outils développés pour l’étude de la 
qualité de l’air sont des modèles Lagrangiens et Eulériens (voir encadré à la page suivante). Ces deux 
types de modèles permettent, respectivement, de suivre soit l’évolution de masses d’air le long de leur 
déplacement, soit le devenir de masses d’air réactives sur un territoire fixe maillé. Les modèles 
eulériens, aussi appelés Chemistry-Transport Models (CTMs) sont aujourd’hui très utilisés dans les 
domaines de la prévision opérationnelle de la qualité de l’air en fond urbain pour tous les polluants. 
Mais l’échelle des processus considérés dans ces outils n’est pas assez fine pour permettre de 
caractériser les gradients de concentrations urbains. 

 

3. La restitution des gradients de concentration 

Avec l’émergence des questions d’exposition individuelle, de nombreuses études se sont donc 
attachées à faire évoluer les modèles de qualité de l’air vers une meilleure représentation de la diversité 
de l’espace urbain à fine échelle. Trois principaux types d’approche ont été considérés : (i) La connexion 
à un modèle à plus fine échelle, très souvent Gaussien, soit directement implémenté dans chaque maille 
du modèle Eulérien (avec prise en compte des rétroactions entre les deux modèles), soit mis en œuvre 
en sortie du CTM - et dans ce cas le modèle Eulérien ne sert qu’à forcer la simulation du modèle 
Gaussien, (ii) Le développement d’approches statistiques appliquées en sortie de modèle Eulérien pour  
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Encadré 

Modèles Lagrangiens 

Les modèles Lagrangiens ont initialement été développés autour des années 1972 à 1975, pour étudier 
le transport sur de longues distances du SO2, en considérant des périodes de temps d’une à plusieurs 
années. Ils permettent de calculer la trajectoire de parcelles de « particules » en considérant les vitesses 
et directions des vents ainsi que les phénomènes de turbulences qui en découlent (Leelőssy et al., 2014). 
Contrairement aux modèles Gaussiens, la trajectoire de la bouffée ne suit pas une ligne droite mais est 
dirigée par le vent. Les valeurs finales de concentrations sont calculées en fonction des concentrations 
de chaque parcelle, le modèle a donc la capacité de gérer les changements de direction des vents tout 
en gardant des temps de calculs raisonnables. 

Aujourd’hui, ils sont beaucoup utilisés pour étudier les conséquences d'événements accidentels, ou, 
s’ils sont utilisés en mode dit « backward », ils peuvent permettre de remonter à la source d’une 
pollution observée sur un domaine en aval. Les modèles Lagrangiens présentent l’intérêt d’avoir des 
coûts de calculs relativement faibles lorsqu’on considère un petit nombre de sources et présentent de 
pouvoir rapidement évaluer les impacts des cadastres d’émissions sur les concentrations calculées. La 
principale contrainte de ce type de modèle est qu’il faut réintroduire un maillage Eulérien pour pouvoir 
estimer les concentrations des bouffées en fonction de l’emplacement des particules (Leelőssy et al., 
2014). Ils ne permettent pas non plus de considérer les interactions des polluants entre les parcelles et 
ont tendance à surestimer les concentrations (El-Harbawi, 2013). Enfin, ils ne permettent pas de 
considérer les réactions chimiques complexes des polluants (El-Harbawi, 2013). 

 

Modèles Eulériens 

Les modèles Eulériens diffèrent des modèles Lagrangiens par le fait qu’ils considèrent un référentiel fixe 
dans le temps. Ils ont initialement été développés dans le but d’étudier (i) les phénomènes de pollution 
urbain liés à l’ozone dès 1973, (ii) les phénomènes de pollution urbaine liés au dioxyde de soufre dès 
1974 et (iii) les phénomènes régionaux liés aux dioxyde de soufre (1976) (Daly & Zannetti, 2007). Ces 
modèles ne considéraient initialement qu’une représentation très simplifiée de l’atmosphère, sous la 
forme d’une couche horizontale dans laquelle les dispersions étaient calculées dans une couche limite 
de hauteur constante. 

Aujourd’hui, ces modèles ont la capacité de réaliser des simulations sur de larges domaines spatiaux et 
sur des périodes de temps pouvant être très longues (Colette et al., 2011; Laurent Menut et al., 2012; 
Terrenoire et al., 2015). Ils présentent l’avantage de considérer une chimie assez poussée des composés 
atmosphériques et sont devenus des outils performants dans le cadre de l’analyse, de la prévision et/ou 
des études de scénarios de la qualité de l’air régionale (par les AASQA de chaque région) ou nationale. 
À l’échelle d’une zone urbaine, ces modèles permettent de simuler de façon satisfaisante les niveaux de 
pollution en fond urbain mais ont tendance à les sous-estimer à proximité des sources d’émissions, 
comme les zones de trafic routier (Borge et al., 2016). Le principe de simulation de ces modèles est basé 
sur la discrétisation de l’espace de calcul : les concentrations calculées sont homogènes au sein de 
chacune des mailles divisant le domaine, ce qui ne permet pas de représenter les forts gradients de 
concentrations qu’on observe à proximité des voies routières (Chang & Hanna, 2004; Valari & Menut, 
2008; Vilà-Guerau de Arellano et al., 2004). Enfin, ils ne prennent pas explicitement en compte les 
obstacles urbains dans leur représentation de la rugosité du sol. Mais le fort intérêt des simulations avec 
les CTM porte sur le fait qu’ils permettent de traiter un grand nombre de polluants, primaires comme 
secondaires, ainsi que leurs réactivités sur de larges domaines spatiaux et temporels.  
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recréer des gradients de concentrations à une échelle dite « sous-maille » et enfin (iii) La micro 
simulation s’appuyant sur des représentations dynamiques à très fine échelle comme les Large Eddy 
Simulation qui simulent la structure de la turbulence dans la couche limite. Cette dernière méthode 
n’est, néanmoins, adaptée qu’à la caractérisation de la qualité de l’air à l’échelle d’une rue et ne peut 
être conduite que sur des domaines spatiaux très réduits. Elle s’avère donc peu adaptée à des 
applications sur une ville ou une région toute entière à cause des limitations liées aux ressources de 
calcul que cela engendrerait et au besoin en données d’entrées. 

Lorsque l’on souhaite mettre en œuvre une étude de modélisation de l’exposition, il faut donc savoir 
sélectionner l’approche la plus pertinente non seulement par rapport à la question que l’on se pose, 
mais aussi par rapport aux données et outils que l’on peut mobiliser. Il faut, notamment se demander 
jusqu’où le raffinement de la modélisation a du sens et est réellement pertinent pour notre étude. Si 
l’approche déterministe à ultra-fine échelle permet de distinguer des gradients de qualité de l’air entre 
les deux trottoirs d’une même voie de circulation, elle ne devient plus pertinente lorsqu’on cherche à 
modéliser l’exposition de toute une population - pour laquelle les chemins empruntés ne sont pas 
individuellement connus. Les approches destinées à estimer l’exposition d’un grand nombre d’individus 
pourront par exemple se contenter d’une représentation statistique de la qualité de l’air urbain, 
fonctionnant par environnement-type ou par rue-type, ou exploiter les sorties d’un modèle urbain pour 
en extraire des concentrations moyennes par rue fréquentée. Mes travaux de thèse s’intéressent à la 
représentation statistique de l’exposition d’une population à l’échelle régionale, et s’appuient sur ce 
dernier type d’approches.  

 

Couplages de modèles 

Une première manière d’accéder à la fine échelle est de procéder au couplage de deux modèles 
d’échelles différentes, souvent à partir d’une première simulation de CTM. Un des gros avantages de 
réaliser une étape de descente en échelle couplée à une simulation de CTM est en effet de pouvoir 
l’appliquer à de larges domaines spatiaux.  

L’approche la plus classique consiste à réaliser des couplages en post-traitement entre un modèle 
Eulérien et un modèle à plus fine échelle (Hood et al., 2018; Kim et al., 2018; Silveira et al., 2019). Dans 
cette approche, un modèle de chimie transport simule d’abord les concentrations de fond 
urbain/régional puis un modèle plus fin se base sur ces informations pour calculer la dispersion des 
polluants. Seules les données simulées par le modèle à plus large échelle serviront de forçage pour le 
modèle plus fin, et les impacts des processus physiques/chimiques simulés à petite échelle n’auront pas 
d’influence sur les simulations aux échelles plus grandes. C’est une limitation forte de ce type de 
couplage pour modéliser la qualité de l’air des plus grandes villes (Silveira et al., 2019; Siour et al., 2013).  

Les approches de descente en échelle mises en œuvre pendant les simulations (à chaque pas de temps 
de calcul) sont beaucoup moins nombreuses que celles appliquées en post-traitement du fait de 
l’augmentation importante des temps de calculs que le couplage en ligne exige. Plusieurs modèles de 
chimie transport ont intégré des modules permettant d’effectuer des simulations à des résolutions plus 
fines. Le modèle uEMEP (Rolstad Denby et al., 2020) est constitué du couplage en ligne d’un CTM avec 
un module gaussien implémenté dans son maillage, et conçu pour éviter l’un des principaux écueils du 
couplage CTM-Gaussien en post-traitement, qui est le double comptage des émissions lors de la mise 
en œuvre du modèle Gaussien. Un module de descente en échelle a également été ajouté au modèle 
CHIMERE, dans sa version 2017 : il permet de séparer au sein d’une même maille les émissions par 
fraction de type de sol, afin de retrouver la variabilité sous-maille perdue par l’homogénéisation des 
concentrations (Valari & Menut, 2010). La principale difficulté de cette approche réside dans le choix 
des paramètres de mélange des différents sous-environnements pour une représentation réaliste du 
mélange des masses d’air. 
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Approches statistiques de restitution des gradients de concentrations 

Dans une approche tout à fait différente de la représentation de la proximité aux sources, des méthodes 
statistiques peuvent être développées pour interpoler spatialement des données mesurées ou pour 
rendre plus hétérogènes les sorties de modélisation (soit au cours de la simulation, soit en sortie de la 
simulation) et ainsi les corriger pour qu’elles ressemblent plus à la réalité. Dans les deux cas, ces 
approches vont devoir s’appuyer sur des paramètres explicatifs locaux ou environnementaux - appelés 
souvent proxys - qui vont permettre de prédire l’intensité de la correction ou de l’interpolation 
statistique à appliquer. 

Contrairement aux couplages de modèles, les approches statistiques ne vont pas considérer les 
processus physiques et chimiques de l’atmosphère mais vont se baser sur des données mesurées ou 
modélisées déjà existantes à l’échelle souhaitée, pour « apprendre » la structure à reproduire et ensuite 
pouvoir la prescrire. Les données utilisées pour les étapes d’apprentissage peuvent inclure les 
émissions, la dynamique ou la météorologie, l’usage des sols, la démographie de la zone étudiée, etc. 
Les approches basées sur des étapes d’apprentissage sont communément appelées « Machine 
Learning » et ont commencé à être développées autour des années 2010 (Rybarczyk & Zalakeviciute, 
2018). Ces approches permettent de révéler des relations dans les données en considérant la non-
linéarité entre les données de forçage et leurs impacts sur les concentrations. Le choix d’une approche 
de Machine Learning va fortement dépendre du type d’application que l’on veut en 
faire.  Généralement, les problématiques d’estimation de la pollution nécessitent de considérer une 
approche d’Ensemble Learning ou de Régression alors que les problématiques liées à la prévision des 
niveaux de pollution considèrent des réseaux neuronaux (Rybarczyk & Zalakeviciute, 2018). 

Les approches de descente en échelle statistique ont démontré leur capacité à affiner la résolution de 
simulations (Reich et al., 2014; Silibello et al., 2021) jusqu’à une centaine de mètres (Bonafe et al., 2011; 
Gariazzo et al., 2020; Huang et al., 2021; Joly et al., 2021), mais elles peuvent aussi être utilisées pour 
interpoler spatialement des données issues de réseaux de mesures (soit par des approches de Machine 
Learning, soit via des régressions). 

 

Réseaux de neurones 

 

Les réseaux de neurones (Artificial Neural Network en anglais) sont une des approches de Machine 
Learning inspirées du système nerveux humain. Ils sont composés d’une à plusieurs couches de 
neurones qui vont transformer l’information donnée en entrée en information selon des règles précises 
déterminées lors de l’étape d’apprentissage (Kohonen, 1988). Le développement de ce type d’approche 
a débuté dans les années 1940 (McCulloch & Pitts, 1943) mais ce n’est qu’en 1993 que cette approche 
a été appliquée pour la première fois dans le domaine de la qualité de l’air (Boznar et al., 1993). 
Aujourd’hui, les réseaux de neurones sont développés pour prédire la qualité de l’air dans des zones 
non couvertes par des sites de mesures en mettant en relation des données prédictives telles que la 
mesure, les variables météorologiques et d’usage des sols, les émissions et/ou des sorties de 
modélisation (Alimissis et al., 2018; J. Chen et al., 2019; Hrust et al., 2009; Su et al., 2016; M. Xu et al., 
2021). 

Ils sont très performants pour établir des interdépendances entre des données d’entrées et des 
paramètres cibles, suivant des fonctions non-linéaires, ce qui n’est pas accessible par des régressions 
linéaires (Alimissis et al., 2018; Dreyfus et al., 2002; Hornik et al., 1989). Néanmoins, développer un 
modèle robuste de réseau de neurone nécessite qu’il soit entraîné sur un grand nombre de données 
d’entrées (de 2 à plus d’une dizaine d’années) pour maximiser les relations entre les variables (Rybarczyk 
& Zalakeviciute, 2018). 
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Random-Forest 

 

Une des approches des méthodes d’Ensemble Learning les plus populaires dans la littérature est le 
Random-Forest (Rybarczyk & Zalakeviciute, 2018). C’est une approche similaire aux modèles de 
régression mais qui est favorisée pour les cas d’étude impliquant des données non-linéaires ne 
nécessitant pas d’extrapolations (Araki et al., 2018). Cette approche est basée sur un ensemble d’arbres 
de décision qui ont pour but de mettre en avant les relations existant entre différentes variables 
prédictives. Les variables considérées, autres que les valeurs de concentration simulées, peuvent 
concerner des données démographiques, d’utilisation des sols, de trafic routier, de conditions 
météorologiques et de période de l’année. Les Random Forest peuvent être mis en place pour estimer 
les niveaux de concentrations sur des zones non couvertes par la mesure (Araki et al., 2018; G. Chen et 
al., 2018). Sinon, la mise en relation des données simulées avec ces prédicteurs permet de les affiner 
spatialement pour obtenir des résultats ayant une résolution plus importante (Gariazzo et al., 2020; 
Silibello et al., 2021) ou d’étudier des tendances de niveaux de pollution (Grange et al., 2018).  

Comme pour le reste des approches de Machine Learning, la construction d’un modèle de Random 
Forest nécessite une grande quantité de données d’entrée pour que l’approche soit robuste. L’étude 
d’Araki et al., 2018 a discuté les potentiels sous-estimations du modèle qu’ils ont développé pour des 
axes routiers très fréquentés, et au niveau des intersections routières. Il est aussi important de noter 
que les modèles de Random-Forest, contrairement aux modèles de régression, ne permettent pas 
d’extrapoler des résultats qu’ils obtiennent et vont, donc, très rarement être généralisables à des 
données n’ayant pas servi à l’apprentissage du modèle (Hengl et al., 2018).  

 

Régressions 

 

Une autre approche utilisée pour retrouver la variabilité sous-maille des sorties de simulations d’un CTM 
est le développement de modèles de régression. Ces approches vont chercher à déterminer les relations 
statistiques existantes entre les données modélisées et des données à plus fine échelle, généralement 
issues de la mesure. Ainsi, il est possible d’ajuster les sorties d’un modèle Eulérien pour diminuer les 
écarts entre le modèle et la mesure. On garde, de cette façon, les avantages des deux approches car les 
interactions physiques/chimiques des composés sont caractérisées lors des simulations avec le CTM et 
les impacts des éléments locaux (proxys) sont pris en compte lors de l’établissement de la régression - 
contrairement aux approches LUR, présentées ci-après, pour lesquels aucune prise en compte des 
phénomènes physico-chimiques n’est possible (Alkuwari et al., 2013). La littérature compte assez peu 
d’études de qualité de l’air ayant cherché à affiner la résolution de simulations via des régressions 
(Guillas et al., 2008; Joly et al., 2021), cet outil statistique étant plus souvent utilisé pour les études sur 
le climat (Ribalaygua et al., 2013; Schoof & Pryor, 2001).  

La plupart des études d’estimations des expositions dans la littérature s’appuie en effet sur le 
développement d’approches dites « Land-Use Regressions » (LUR) dont le principe est l’interpolation 
spatiale, par régression, de mesures sur un domaine donné, sur la base de variables d’environnement 
qui pourraient servir de proxys aux gradients de concentrations. Cette approche a été développée pour 
la première fois en 1997 dans le but de cartographier la pollution à fine échelle (D. J. Briggs et al., 1997) 
et est, depuis, beaucoup utilisée dans le domaine de l’estimation des expositions à la pollution 
atmosphérique (Beelen et al., 2013; Katsoulis et al., 2014). La littérature montre que des LURs de 
structures différentes peuvent prédire les variabilités spatiales de la pollution correctement (Hoek et 
al., 2008) et que, une fois développés pour un domaine, leur application reste utilisable et stable dans 
le temps (R. Wang et al., 2013). 
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Les échelles spatiales d’application des LURs vont dépendre de la portée du réseau de mesure déployé. 
Des études ont appliqué des LURs sur des pays entiers (Beelen et al., 2007, 2009; Hoek et al., 2001; 
Schmitz et al., 2019; Vienneau et al., 2010) mais beaucoup vont plutôt s’intéresser aux zones urbaines 
(Basagaña et al., 2012; Beelen et al., 2013; de Hoogh et al., 2014; Eeftens et al., 2012; Larkin et al., 
2017). Plus le nombre de sites de mesure déployés sur le domaine étudié sera élevé, plus la cartographie 
des concentrations sera précise et permettra de restituer les gradients de concentrations effectivement 
observés. Il a, cependant, été suggéré de déployer un minimum de 80 sites de mesures pour les zones 
urbaines à cause de la complexité des gradients de concentrations (Basagaña et al., 2012). Cette 
approche permet d’obtenir des résolutions de cartographie très fine avec, à titre d’exemple, l’étude de 
Schmitz et al., 2019 où ils ont cartographié les valeurs de NO2, NOx et de PM10 sur l’ensemble des Pays-
Bas à 5m de résolution. 

Les performances des LURs ont été étudiées en comparaison avec la mesure ou avec les sorties de 
modèles de dispersion (de Hoogh et al., 2014; Hoek et al., 2008). La revue de (Hoek et al., 2008) met en 
avant des résultats robustes en termes de moyennes annuelles pour les NOx, les particules, les suies et 
les COV. Les corrélations obtenues peuvent être moins bonnes pour les particules, en comparaison avec 
celles des NOx, possiblement parce que leur variabilité spatiale est moins prononcée ou à cause du 
manque de caractérisation de leurs sources en zones urbaines qui se traduit souvent par un plus faible 
nombre de site de mesure (de Hoogh et al., 2014; Eeftens et al., 2012).  

Toutefois, malgré leur simplicité de mise en œuvre et leur popularité, les LURs restent limités dans leurs 
estimations des expositions. Les périodes temporelles pouvant être étudiées grâce à cette méthode 
sont assez courtes à cause du coût de maintien du réseau de mesure, quelques semaines tout au plus. 
De plus, ils ne permettent pas de prendre en compte la dispersion des polluants, ni leur accumulation 
au sein des rues puisque ni la chimie des polluants, ni la topographie de la zone étudiée ne sont prises 
en compte. D’ailleurs, récemment, des approches de Land Use Random Forest ont été développées 
(LURF) pour prendre en compte les relations non-linéaires existantes entre les données mesurées et les 
variables prédictives et augmenter la robustesse de l’approche (Araki et al., 2018; Brokamp et al., 2017). 

 

4. La représentation des environnements intérieurs 

Les problématiques de caractérisation des niveaux de concentrations en fonction des déplacements et 
des activités de la population n’ont pas été discutées dans les sections précédentes et, pourtant, la 
littérature reconnaît leur caractère indispensable pour estimer correctement l’exposition journalière 
cumulée de la population (D. Briggs, 2005; Buonanno et al., 2014; Dias & Tchepel, 2018; Dons et al., 
2011; McCreddin et al., 2014; Park, 2020; Poom et al., 2021). En effet, un individu passe entre 80 et 90% 
de son temps en environnement intérieur (Boulanger et al., 2017; Klepeis et al., 2001) et les deux 
polluants visés par ce travail de thèse ont aussi des sources d’émissions en intérieur (toutes les 
combustions au gaz, liées au tabagisme ou à l’utilisation de bougies et d’encens par exemple).  

Des études ont permis d’explorer l’exposition d’individus au cours de leurs journées, par le biais de la 
mesure. Les individus sont suivis via des applications smartphones qui identifient leurs localisations GPS 
et ils doivent souvent mentionner les activités qu’ils réalisent (Buonanno et al., 2014; De Nazelle et al., 
2013; Dewulf et al., 2016; Dons et al., 2011; Glasgow et al., 2014; Kang et al., 2012; Liang et al., 2019; 
Mastroianni et al., 2016; Roberts & Helbich, 2021; D. Wang & Sun, 2015). Le nombre de volontaires 
pour ce type d’étude est forcément limité par la logistique que leur suivi implique, mais certaines études 
incluent jusqu’à plusieurs centaines d’individus (400 pour Roberts & Helbich, 2021). De manière assez 
exceptionnelle, l’étude de Dewulf et al., 2016 a utilisé les données issues d’un opérateur mobile pour 
suivre l’exposition de près de 3 millions d’individus.  

Pour extrapoler ces résultats à l’ensemble d’une population, la modélisation de leurs habitudes et des 
concentrations des environnements intérieurs qu’ils visitent est alors mise en œuvre. Pour cela, il faut 
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distinguer deux grands types d’environnements intérieurs que sont (i) le bâti et (ii) les habitacles des 
véhicules ou espaces de transports en commun.  

Comme on le verra en détail dans les chapitres de cette thèse, déterminer les niveaux de qualité de l’air 
en intérieur est une tâche complexe.  

La modélisation des concentrations dans les bâtiments implique d’avoir une connaissance du parc de 
bâtiment de la zone étudiée, pour pouvoir prendre en compte les systèmes chauffage, de 
ventilation/filtration de l’air, la qualité énergétique et la forme du bâti, sa distance aux sources 
d’émissions extérieures, mais aussi les activités et pratiques de leurs occupants (Vardoulakis et al., 
2020). L’ANSES cite dans son rapport de 2019 que la caractérisation du parc du bâtiment français ne 
peut-être pertinente si la présence ou non des systèmes de ventilation, les matériaux de construction 
et les habitudes des occupants ne sont pas pris en compte (ANSES, 2019) tandis que l’étude de Héroux 
et al., 2010 montre que les activités/habitudes des occupants des pièces peuvent fortement influencer 
la variabilité des niveaux de pollution. Enfin, les niveaux de concentrations à l’extérieur des bâtiments 
sont suspectés d’influencer à hauteur de 60% les concentrations intérieures en particules (Meier et al., 
2015). Certaines études ont engagé une simulation de la qualité de l’air des environnements intérieurs 
en utilisant des approches intégrées avec des modèles calculant l’écoulement des polluants entre 
extérieur et intérieur ou basés sur des régressions en sortie de modèle méso-échelles (Gaffin et al., 
2016) mais ces démarches sont encore très exploratoires et émergentes. La mise en place de 
modélisation de la qualité de l’air du bâti urbain d’une zone urbaine entière nécessite donc non 
seulement un grand nombre de données d’entrées, mais également une grande la puissance de calcul 
du fait de la nécessité d’utiliser des modèles de dynamique des fluides pour caractériser l’écoulement 
des polluants entre extérieur et intérieur. Les chercheurs s’orientent pour l’instant plutôt vers la 
détermination de rapport Intérieur/Extérieur (communément appelés « Rapport I/E » ou « Ratio I/O » 
dans la littérature) (Annesi-Maesano et al., n.d.; Blondeau et al., 2005; Challoner & Gill, 2014; Cyrys et 
al., 2004; Gerharz et al., 2014; Kotzias et al., 2009; Ni Riain et al., 2003; Park, 2020; Salonen et al., 2019).  

Pour ce qui est des déplacements, plusieurs études ont mesuré les niveaux de concentrations retrouvés 
dans les modes de transport des zones urbaines pour les véhicules particuliers, les bus, les métro/RER, 
les trains, les tramways et les modes de déplacement doux (Cepeda et al., 2017; Choi et al., 2019; de 
Nazelle et al., 2017; Delaunay et al., 2012; Johansson & Johansson, 2003; Molle et al., 2013; Strasser et 
al., 2018; B. Xu & Hao, 2017; Zuurbier et al., 2010).  Comme pour la caractérisation des concentrations 
intérieures dans les bâtiments, il semble plus intéressant de pouvoir déterminer des coefficients de 
transfert des polluants afin de pouvoir prendre en compte les variabilités horaires et spatiales de la 
pollution. de Nazelle et al., 2017 déterminent justement des rapports de concentrations I/O pour des 
bus et des véhicules particuliers, et Matthaios et al., 2020 ont mesuré ces rapports pour des véhicules 
particuliers utilisant ou non les systèmes de ventilation et de filtration du véhicule. Il n’y a toutefois, à 
ma connaissance, pas d’article qui détermine ces rapports pour les métros/trains (plateforme et cabine) 
mais certaines études vont comparer les niveaux de concentrations des deux micro-environnements 
(Mao et al., 2019; Passi et al., 2021; B. Xu & Hao, 2017). 

 

5. Modélisation des pratiques 

Plusieurs outils et méthodes de modélisation ont été développés pour estimer les pratiques des 
individus impactant leur exposition à la pollution. Qu’elles soient basées sur des mesures (Smolak et al., 
2020), des modèles d’activités, des réseaux de neurones ou des simulations de type Monte-Carlo, de 
nombreuses approches ont été mises en place pour caractériser les expositions des individus de toute 
une population, en fonction de leurs habitudes quotidiennes (De Montjoye et al., 2013; Dewulf et al., 
2016; Gulliver & Briggs, 2005; McCreddin et al., 2014).  

Les approches de modélisation basées sur l’activité ont ainsi un fort potentiel pour prédire le lien entre 
des caractéristiques d’une population et sa probable exposition. L’étude de McCreddin et al., 2014, en 
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particulier, compare les expositions estimées grâce aux trois méthodes mentionnées ci-dessus avec les 
expositions mesurées des individus. Les résultats des simulations Monte-Carlo et du réseau de neurone 
ont de bonnes corrélations avec la mesure (Coefficient de Pearson > 0,59) et celles issues des modèles 
d’activités sont plus mitigées (Coefficient de Pearson = 0,55). D’autres études trouvent, cependant, de 
meilleures corrélations des expositions modélisées et simulées (Gulliver & Briggs, 2005; Pilla & 
Broderick, 2015). Ces approches n’ont toutefois pas été réellement explorées par la communauté de 
qualité de l’air, et n’intègrent pas de lien entre les activités des populations (notamment mobilité), leurs 
émissions, et leur exposition.  

 

IV. Conclusion et organisation du travail de thèse 

Mes travaux de thèse s’intègrent justement dans une démarche de mise en œuvre d’une approche de 
modélisation intégrée, créant le lien entre populations, activités, mobilité, qualité de l’air et exposition. 
Ils s’insèrent au cœur du développement d’une plateforme de modélisation faisant intervenir : 

 La modélisation d’un territoire, d’une population et de ses activités et pratiques de mobilité. 

 La modélisation des émissions issues des activités de la population. 

 La modélisation de la qualité de l’air depuis l’échelle régionale (CTM) jusqu’à l’échelle de 
l’individu (descente en échelle). 

 L’estimation statistique de l’exposition de toute la population, en prenant en compte à la fois 
les environnements fréquentés dans la journée et les boucles de mobilité réalisées par chaque 
individu. 

Les 4 points de ce projet sont développés au LISA, dans l’équipe dans laquelle j’ai réalisé ma thèse. Les 
deux premiers points sont assurés par le modèle d’émission OLYMPUS, basé sur l’activité des agents 
modélisés. Mes travaux sont rattachés à la construction d’une méthode de descente en échelle 
nécessaire au point 3, et à la conception et au codage de l’ensemble des modules nécessaires au point 
4.  

Les ambitions de ce travail de thèse étaient donc tout d’abord de mettre en place une approche pouvant 
générer des données de qualité de l’air dont la résolution soit assez fine pour une application pertinente 
dans le cadre de la modélisation de d’exposition individuelle. Pour cela, j’ai choisi d’emprunter la voie 
de la descente en échelle, par une approche statistique, et à partir des sorties d’un modèle méso-échelle 
de qualité de l’air (CHIMERE). Mon approche sera appliquée au dioxyde d’azote et aux particules PM10. 
C’est le thème développé dans le chapitre 2.  

Je me suis ensuite attachée (chapitre 3) à construire un module de calcul de l’exposition de la population 
francilienne à la pollution, avec l’exigence de prendre en compte l’agenda et la mobilité de tous les 
individus. Ces développements m’ont notamment demandé de construire tout un module sur la 
mobilité des individus par les transports en commun, module qui n’existait pas au début de ma thèse.  

Enfin, cette thèse a également été conçue pour accompagner le conseil départemental du Val-de-Marne 
sur un exercice prospectif d’évaluation de la qualité de l’air sur une gare du futur réseau de transport 
du Grand Paris Express. Ce travail, qui fait l’objet du chapitre 4, a été initié en proposant une 
configuration de fonctionnement pour notre chaîne de modélisation, et en façonnant un premier 
scénario d’aménagement urbain et routier au niveau du quartier de la gare de Créteil l’Échat. Le but de 
ce scénario est d’étudier l’impact du projet de gare sur la qualité de l’air du quartier en prenant en 
considération les modifications de voiries, de bâti et d’attractivité de la zone qui en découlent. Cet 
exercice n’a pu qu’être initié, le scénario n’ayant pu être complètement construit, du fait des impératifs 
auxquels le Val-de-Marne a dû faire face pendant toute la durée de la crise sanitaire ces deux dernières 
années.   
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Chapitre II 

Augmentation de la résolution spatiale de simulations de la qualité de l’air : 
Développement d’une approche de descente en échelle statistique 
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I. Présentation générale de l’approche retenue 

L’objectif de ce chapitre est de proposer, dans nos modélisations de l’environnement urbain, une 
représentation des variations de concentration des polluants atmosphériques à fine échelle, afin 
qu’elles puissent être spécifiques de l’exposition d’un individu se déplaçant dans la ville.  

L’outil que nous utilisons au laboratoire pour produire des champs de concentration de polluants est un 
modèle de chimie-transport (CTM), qui fonctionne donc sur une approche eulérienne dans laquelle 
l’espace est discrétisé en mailles homogènes du point de vue de la dynamique, de la topographie, des 
émissions... En résolvant l’équation de conservation de la masse dans chaque maille de la grille d’étude, 
ce type de modèle prend en considération les termes de perte et production de chaque espèce 
chimique liés aux émissions, à la dispersion dans l’atmosphère, à la photochimie, aux équilibres gaz-
particule et aux processus de dépôt au sol. Mais par nature ces modèles ne représentent pas la 
dispersion progressive des panaches d’émissions dans les mailles, ils ne tiennent pas non plus compte 
de la présence du bâti en tant qu’obstacle au mélange des différentes masses d’air, et ils ne considèrent 
pas les phénomènes dynamiques de très petite échelle qui impactent la dispersion des polluants dans 
les rues entourées d’immeubles. Si l’on veut pouvoir simuler toute la variabilité des concentrations de 
polluants dans les différents micro-environnements urbains, il est donc inutile de raffiner excessivement 
le maillage car c’est l’approche numérique même du modèle qui n’est pas adaptée. En revanche, il est 
possible de retravailler les sorties du modèle pour à la fois bénéficier de la richesse de l’information 
qu’elles contiennent, et leur ajouter une information nouvelle à plus fine échelle. On parle de « descente 
en échelle ».  

La revue de la littérature que j’ai présentée dans le chapitre précédent m’a permis d’identifier les 
méthodes statistiques d’apprentissage comme des outils très bien adaptés à mes contraintes et 
ambitions de descente en échelle. L’apprentissage permet d’analyser des données (d'observation 
notamment) et d'en dégager des motifs ou des comportements types. Les statistiques obtenues lors de 
l’entraînement sont utilisées pour construire un algorithme qui permettra alors de prédire les données 
sans passer par l'observation. On appelle « modèle de machine learning » l’algorithme résultant de 
l’entraînement d’un algorithme d’apprentissage avec des observations. 

Comme mentionné plus haut, mon idée n’était pas d’utiliser l’apprentissage pour prédire la qualité de 
l’air urbain à partir des seules observations, mais plutôt de retravailler les données de modélisation à 
ma disposition. Comme le jeu de données issu du CTM contient déjà une information complexe et 
pertinente que je souhaitais garder - la variabilité des émissions, de la dynamique locale, de la 
météorologie, des transports à grande échelle… - mon choix a été de faire l’apprentissage de l’erreur 
du CTM à fine échelle. Les motifs que j’ai donc cherché à analyser et prédire sont ceux de l’écart entre 
(i) les sorties du CTM dans une maille et (ii) les observations dans différents environnements urbains de 
cette même maille. L’idée était de trouver une équation unique pour chaque site permettant de 
formaliser cette erreur sur l’ensemble de l’année, afin de la réintroduire dans mes sorties de modèle. 
Le fait qu’elle soit valable sur l’ensemble d’une année - et donc qu’elle ait été éprouvée sur une large 
gamme de situations météorologiques - devait me permettre de l’appliquer sur des périodes non 
couvertes par l’apprentissage. 

L’intérêt de développer une approche statistique pour la descente en échelle était notamment de 
pouvoir m’affranchir des lourdes données d’entrées nécessaires pour les approches de modélisation 
urbaine, que ce soit en termes de quantité de paramètres ou de besoin en résolution. La démarche 
statistique doit m’amener à des algorithmes et/ou des facteurs correctifs plus simples à mettre en 
œuvre, tout en garantissant une représentation améliorée de la qualité de l’air dans les différents 
environnements urbains d’échelle inférieure au kilomètre. Mon ambition était également de pouvoir 
construire une méthode qui soit extrapolable à des situations hypothétiques (scénarios d’émissions, de 
pratiques ou d’aménagement). Cela rendait les approches de modélisation urbaine déterministe assez 
peu intéressantes, car j’aurais eu à reconstruire pour chaque scénario toutes les bases de données 
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d’entrée concernées, en prenant garde de garder leur cohérence. Toutefois, il fallait que je m’assure 
que la correction statistique puisse prendre en compte le changement des conditions s’appliquant à 
mes sites (moins de trafic, plus de bâti…) : il fallait donc qu’elle soit qualitativement et/ou 
quantitativement reliée à la géographie et aux usages du site.  Les paramètres de la correction 
statistique sur chaque site devront donc pouvoir être définis par rapport à des indicateurs locaux (aussi 
appelés proxys). Cela doit me garantir non seulement une capacité d’extrapolation à d’autres sites que 
ceux de l’apprentissage, mais aussi la capacité de pouvoir prédire la correction à appliquer au CTM dans 
des scénarios urbains. 

Dans ce chapitre, après avoir décrit le CTM à ma disposition, ainsi que sa configuration sur les territoires 
et période d’étude, je présenterai l’approche de correction des données du CTM que j’ai conçue et 
construite. Elle se découpe en trois étapes principales :  

- La méthodologie d’apprentissage de l’erreur (données supportant la méthode, choix de 
construction, choix d’approches statistiques) et la formalisation de la correction des données 
du modèle de chimie-transport, 

- La construction d’une relation empirique entre les proxys de chaque site pour pouvoir 
extrapoler spatialement et à d’autres situations la correction statistique, 

- L’évaluation et la validation de la démarche, réalisées en appliquant l’algorithme 
précédemment mis en place à un jeu de stations non utilisées pour l’apprentissage. 

Je présenterai enfin l’application de ma méthode à une seconde période temporelle pour discuter la 
possibilité d’extrapolation de la formalisation de l’erreur à d’autres situations météorologiques et 
d’émissions. 

 

II. Configuration de l’étude 

Mon domaine d’étude est la région Île-de-France. C’est une région dans laquelle se jouent de nombreux 
défis de durabilité : rejets de polluants anthropiques, changement climatique ou encore expansion 
urbaine et gestion du lien entre ville et ruralité. La région parisienne s’organise en effet autour d’un 
centre très urbanisé, à haute densité d’habitation et entouré d’une zone urbaine périphérique en 
expansion, avec des problématiques fortes de mobilité et de congestion du trafic automobile. Comme 
toutes les villes denses, elle connaît des dépassements des valeurs seuils pour NO2, et parfois pour les 
particules fines, près des grands axes de circulation, ce qui est susceptible de créer des hétérogénéités 
d’exposition assez importantes parmi la population (Airparif; Host et al., 2012; Host & Chatignoux, 
2009). Les questions liées à la mobilité pendulaire et à la qualité de l’air impactent au quotidien la qualité 
de vie des habitants. Par ailleurs, cette région offre l’avantage d’être un cas d’étude « simple » en 
modélisation, car elle présente peu d’éléments difficiles à reproduire - que ce soit une topographie trop 
marquée ou une météorologie complexe, elle est très bien documentée du point de vue de la mesure 
des polluants, et de nombreuses données d’enquête (ménages, mobilité) sont disponibles. Enfin, les 
outils de modélisation que nous utilisons ont déjà été validés sur ce territoire. 

Pour développer et tester le module de calcul de l’exposition, j’ai choisi de travailler sur l’année 2009. 
Ce choix se justifie tout d’abord par une qualité de l’air globalement médiocre sur de nombreuses 
périodes et sur l’ensemble du domaine. L’hiver a été caractérisé par plusieurs épisodes de froid sévère 
associés à des conditions météorologiques peu dispersives, durant lesquels de fortes concentrations de 
NO2, mais aussi de PM10 issues du trafic routier et du chauffage au bois ont été mesurées. Utiliser une 
telle année permettait de soumettre une large gamme de situations à l’apprentissage. Par ailleurs, le 
plus récent inventaire d’émissions dont nous disposions était celui de l’année 2008. Il n’aurait pas été 
pertinent de l’utiliser sur une période trop récente. Pour appréhender tout de même des situations plus 
récentes, j’ai en parallèle récupéré des données d’émissions plus récentes sur l’Île-de-France (2017) que 
j’ai retravaillées pour les implémenter dans le modèle de chimie-transport. Cela me permettait de tester 
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la transposabilité dans le temps de ma méthode de descente en échelle, en vérifiant notamment 
l’impact d’un changement de cadastre d’émissions sur le calcul des facteurs de correction, ainsi que la 
pertinence de la formalisation retenue pour la correction. L’intérêt était également de pouvoir 
bénéficier d’un jeu plus important de stations de mesure (plusieurs ayant été installées entre les deux 
années que j’ai choisies). Il était également intéressant de réaliser l’étude comparée de la qualité de 
l’air à proximité des routes sur ces deux années car, en 8 ans, il y a eu une évolution significative du parc 
roulant et des motorisations des véhicules ainsi qu’une décroissance des flux globaux de trafic (M. André 
et al., 2020; Michel André et al., 2014, 2019). Il y a eu également des modifications locales comme la 
fermeture des voies sur berges en 2016 qui ont redistribué le trafic dans Paris. En somme, cette seconde 
situation pouvait presque se rapprocher d’un scénario, par rapport au cas ayant permis de développer 
l’algorithme. Un dernier intérêt, majeur, qui m’a menée à modéliser l’année 2017, était de pouvoir 
comparer mes résultats aux sorties de la chaîne de modélisation fine échelle d’AIRPARIF, disponibles à 
partir de 2016. 

 

1. Configuration du modèle de chimie-transport CHIMERE 

Le modèle de qualité de l’air que j’ai utilisé au cours de ma thèse est le modèle CHIMERE, un modèle de 
chimie-transport méso-échelle développé par l’INERIS, le LMD et le LISA 
(https://www.lmd.polytechnique.fr/chimere/). CHIMERE est un modèle utilisé tant pour la recherche 
sur les processus physico-chimiques pilotant l’évolution des polluants atmosphériques et la 
compréhension des déterminants des épisodes photochimiques (Laurent Menut et al., 2012; Monks et 
al., 2009; Petetin et al., 2016; Q. J. Zhang et al., 2013), que pour la prévision opérationnelle de la qualité 
de l’air (Copernicus Atmosphere Monitoring Service; Honoré et al., 2008; Prevair) ou encore l’analyse 
de scénarios prospectifs de la qualité de l’air - qu’ils soient menés dans un cadre institutionnel ou 
académique, pour la compréhension des leviers de la qualité de l’air ou l’accompagnement de l’action 
publique (Coll et al., 2009; de Meij et al., 2009; Thunis et al., 2007). 

Les modèles de chimie-transport ont été conçus pour suivre l’évolution spatiale et temporelle des 
principaux polluants (gazeux ou particulaires) impliqués dans la dégradation de la qualité de l’air, sur 
des domaines spatiaux régionaux à continentaux. CHIMERE permet aujourd’hui dans ses versions les 
plus récentes de traiter des questions de qualité de l’air depuis l’échelle d’une métropole (avec une 
résolution kilométrique) jusqu’à l’échelle hémisphérique, avec la possibilité de mener de manière 
couplée les calculs du modèle météorologique WRF et les calculs de CHIMERE (Laurent Menut et al., 
2021). La version que j’ai utilisée est la version 2013 dont je décris la configuration ci-dessous (voir L. 
Menut et al., 2013 pour plus d’information).  

 

Domaines de simulation 

Pour pouvoir alimenter notre domaine francilien cible en données de qualité de l’air à ses limites, trois 
simulations ont été réalisées en cascade (ou en « Nesting »). Elles permettent de construire avec une 
résolution spatiale croissante les champs de concentrations en polluants aux bornes du domaine 
d’intérêt.  

Le grand domaine de simulation, nommé « EUROPE », couvre la France et tout ou partie des pays 
limitrophes (Angleterre, Benelux, Allemagne, Suisse, Espagne et Italie) avec une résolution d’environ 55 
km. Le domaine intermédiaire, de résolution 15 km et nommé « GRANDNORD3 », couvre la partie nord 
de la France. Enfin, notre domaine d’intérêt, en bleu dans la Figure, est nommé « IDF1 » et englobe la 
région Île-de-France avec une résolution kilométrique. Les caractéristiques des trois domaines sont 
détaillées dans le Tableau 1. 
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Figure 1 - Visualisation des 3 domaines imbriqués : en rouge le domaine EUROPE, en vert le domaine GRANDNORD3 et en 

bleu le domaine IDF1. 

 

Les domaines sont tous composés de 8 niveaux verticaux, avec une pression de 997 mbar dans le niveau 
le plus bas et une pression de 500 mbar dans le niveau le plus élevé. La caractérisation de la nature des 
sols sur chacun des domaines est assurée par l’utilisation de la base de données GLCF (Global Land Cover 
Facility3 REF). 

 

Tableau 1 - Détails des domaines CHIMERE - NX et NY représentent les nombres de mailles en longitude et latitude, DX et DY la 
dimension (en degrés) des mailles dans ces deux directions, et XMIN et YMIN les coordonnées (WGS84) du point sud-ouest de 

chaque maillage. 

Domaine NX NY DX DY XMIN YMIN 

EUROPE 30 24 0.68 0.46 -7.33 42.0 

GRANDNORD3 43 38 0.205 0.135 -3.91128 45.3705 

IDF1 159 129 0.0137 0.009 1.457017 48.11395 

 

Représentation des processus chimique dans CHIMERE 

Pour les espèces gazeuses - CHIMERE propose plusieurs schémas chimiques pour décrire la réactivité 
des composés gazeux lors des simulations. Celui que j’ai utilisé est une version réduite du schéma 
MELCHIOR (Lattuati, 1997), obtenue via la méthode des opérateurs chimiques et appelée MELCHIOR2 
(Carter, 1990; Derognat et al., 2003). Il considère environ 50 espèces et 120 réactions chimiques, contre 
109 et 350 dans sa version complète. Dans cette version, les voies réactionnelles minoritaires aux 
échelles régionales à continentales ne sont pas prises en compte, ce qui permet de réduire les temps 
de calculs nécessaires aux simulations. Ce schéma présente l’avantage d’être régulièrement utilisé 
depuis près de 20 ans pour la prévision opérationnelle de la qualité de l’air avec CHIMERE à l’échelle 
nationale, mais aussi dans les différentes régions françaises - et notamment en Île-de-France, et il est 
quotidiennement évalué par comparaison avec la mesure (http://www2.prevair.org/content/propos-
de-prevair). Le choix de ce schéma assure donc une grande robustesse à mes simulations sur les 3 
domaines. Une raison supplémentaire à ce choix est que je prévoyais également de mettre en œuvre le 

                                                           
3 https://geog.umd.edu/feature/global-land-cover-facility-%28glcf%29 
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modèle urbain MUNICH pour un cas d’étude sur un quartier du Val-de-Marne, et MELCHIOR2 est l’un 
des deux schémas chimiques proposés par ce modèle. Ainsi je me suis dirigée vers ce schéma à des fins 
de cohérence entre les simulations. 

 

Pour les espèces particulaires - CHIMERE contient un module d’aérosol qui caractérise : 

- Les émissions totales de particules (dites particules « primaires », PPM). Il est possible de 
distinguer les fractions organique (OCAR) et élémentaire (BCAR) des PPM si l’information est 
disponible dans le cadastre d’émission : dans ce cas, les émissions totales de PPM 
correspondent à la somme de BCAR, de OCAR et de la partie non spécifiée des particules 
primaires. Je n’ai pas retenu cette option car elle était indisponible dans le cadastre mis à ma 
disposition (voir plus tard). 

- Les émissions des espèces secondaires telles que le nitrate, le sulfate, l’ammonium et les 
aérosols organiques secondaires (AOS). 

- Les émissions naturelles de poussières et de sels de mer. 

Les aérosols sont représentés dans le modèle en fonction de leur distribution en taille et de leur 
composition chimique. Pour chaque espèce considérée, la répartition des aérosols est réalisée sur un 
nombre N de classes de taille choisis par l’utilisateur, allant du diamètre le plus petit au plus grand 
(Mailler et al., 2017) : dans le cadre de mes simulations, j’ai considéré 9 classes de taille de particules. 
Les espèces considérées sont réparties dans 3 groupes de tailles : Elles prennent le suffixe « _fin » 
lorsque leur diamètre aérodynamique est inférieur à 2,5 µm (PM2.5), « _coa » pour l’anglais « coarse » 
lorsque leur diamètre est compris entre 2,5 et 10 µm (PM10-PM2.5) ou « _big » lorsqu’il est supérieur à 
10 µm (L. Menut et al., 2013). Plus de détails sur les partitions des classes d’aérosols peuvent être 
trouvés dans (Pun et al., 2002). 

 

Les phénomènes de transport 

Dans CHIMERE, des interfaces permettent d’utiliser des champs météorologiques issus de différents 
modèles pour calculer dans chaque maille l’advection des masses d’air, et faire un diagnostic des 
paramètres de turbulence dans la couche limite. Les champs météorologiques que j’ai utilisés sont issus 
de simulations du modèle WRF (voir plus bas). Le mélange vertical turbulent est calculé suivant la 
paramétrisation de Troen & Mahrt, 1985. Pour les transports horizontaux et verticaux des polluants, 
mon choix s’est dirigé vers le schéma d’advection de Van Leer (Hourdin & Armengaud, 1998). Il est 
reconnu en météorologie pour sa bonne précision numérique et sa diffusion plus faible que des schémas 
d’ordre 1, et représente dans CHIMERE un bon compromis entre robustesse et temps de calcul. 

 

Les sources et puits d’émissions 

L’outil CHIMERE permet de prendre en compte une variété de sources d’émission, que ce soit pour les 
polluants gazeux ou particulaires et pour des espèces réactives ou inertes. Elles peuvent être situées au 
sol ou présenter un profil vertical d’émission, et sont principalement distinguées selon leur origine 
anthropique ou naturelle. 

 

Emissions anthropiques 

Les émissions anthropiques incluent notamment les secteurs d’activité routière, industrielle, 
domestique, agricole, manufacturière ou encore aéroportuaire, et sont renseignées par des inventaires 
cadastrés adaptés à l’échelle simulée. CHIMERE possède un préprocesseur d’émission qui lui permet 
d’exploiter directement les données d’inventaire du programme EMEP (European Monitoring and 
Evaluation Programme) accessibles sur l’ensemble du territoire européen à une résolution de 0.5°. Pour 
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des simulations à plus petite échelle, CHIMERE peut utiliser les cadastres d’émissions régionaux fournis 
par les Associations Agréées de Surveillance de la Qualité de l’Air (AASQA) - et notamment ceux 
d’AIRPARIF pour la région parisienne - dès lors qu’ils sont fournis au format attendu. Bien sûr, le 
préprocesseur peut être retravaillé pour lire n’importe quel format d’émissions en entrée. Le 
prétraitement est réalisé en 3 étapes : (i) Les émissions de l’inventaire d’émission considéré sont 
projetées sur le maillage CHIMERE grâce à des proxies d’utilisation des sols ou de densité de population. 
Cette étape de projection sur le maillage de simulation est toujours nécessaire d’un point de vue 
technique, mais lorsque la résolution de l’inventaire est plus grossière que celle du modèle, elle permet 
à la simulation de gagner en précision. En effet, la redistribution (qui s’appuie sur des indicateurs 
d’usage des sols tels que la localisation des zones urbanisées 
(https://www.lmd.polytechnique.fr/chimere/docs/CHIMEREdoc_v2020r3.pdf)) va alors créer de 
l’information à plus fine échelle que celle du cadastre, ce qui limite l’effet d’une faible résolution des 
émissions, (ii) des profils temporels sont appliqués aux émissions de l’inventaire pour les convertir en 
flux horaires et (iii) une spéciation des espèces fournies par l’inventaire est réalisée pour les convertir 
en espèces modèles du mécanisme chimique choisi dans CHIMERE (par exemple, les NOx du cadastre 
d’émission seront séparés en NO, NO2 et HONO). Cela se fait à l’aide de tables de correspondance entre 
familles d’espèces, espèces réelles et espèces modèles, et à l’aide de profils de spéciation d’émission 
par secteur d’activité, notamment pour les COV. 

J’ai utilisé les données d’émission EMEP pour les simulations des deux grands domaines (EUROPE et 
GRANDNORD3). Les émissions EMEP sont composées des totaux d’émissions nationaux issus de 
rapportages nationaux, mis à disposition par secteur d’activité et maillés. Les données annuelles 
d’émissions sont disponibles depuis 1990 jusqu’à l’année n-2, et pour 4 catégories de polluants : 
polluants dits majoritaires (incluant le CO, l’ammoniac NH3, les composés organiques volatils non 
méthaniques, les NOx et SO2), les particules (PM10, PM2.5 et black carbon), les métaux lourds et les 
polluants organiques persistants « POPs ». 

Sur le domaine cible (IDF1), j’ai pu bénéficier de l’inventaire régional d’émission d’Airparif constitué 
pour l’année 2008, et de résolution kilométrique. L’ancrage du domaine IDF1 et sa résolution ont 
d’ailleurs été choisis de façon à ce que les deux maillages se superposent parfaitement. Les données 
d’émission, ainsi que les étapes de prétraitement qu’il a été nécessaire de mener avant de procéder aux 
simulations, sont décrites ci-dessous.  

- Les données d’émission d’Airparif sont issues d’un calcul « bottom-up », c’est-à-dire d’un calcul 
basé sur les données sectorielles d’activité les plus fines possibles qui est ensuite agrégé à une 
échelle administrative plus large, ou sur un maillage de simulation.  Les données peuvent être 
déclaratives ou issues de mesures d'activité comme les comptages routiers. Les données à ma 
disposition étaient disponibles sur un maillage kilométrique, et exprimées en masse annuelle de 
polluant par maille, pour différents secteurs d’activité. Elles étaient accompagnées de facteurs 
mensuels, journaliers et horaires permettant la redistribution temporelle des totaux par catégorie 
d’activité. Les espèces d’intérêt pour la qualité de l’air et qui sont renseignées sont les COV non 
méthaniques, les NOx, SO2 et les particules fines des classes de taille < 2.5µm et < 10µm. Le 
monoxyde de carbone n’est pas renseigné mais il n’altère pas la représentation de la réactivité 
atmosphérique d’échelle urbaine.  

- Pour ce qui concerne le découpage en secteurs d’activité, cet inventaire proposait 31 catégories 
d’activité correspondant à des sous-catégories de la nomenclature européenne SNAP (Selected 
Nomenclature for Air Pollution). La correspondance avec les 15 catégories d’émetteurs 
considérées par CHIMERE a été réalisée au laboratoire, lors d’un travail précédant ma thèse. Le 
tableau des correspondances est présenté ci-après (Tableau 2).  

- Enfin, l’inventaire d’Airparif étant développé dans un cadre institutionnel, il ne couvre que le 
territoire administratif de la région Île-de-France mais pas les zones limitrophes. Or mon domaine 
possède une forme géométrique simple qui englobe l’Île-de-France et qui inclut donc quelques 
territoires limitrophes (voir Figure 1). J’ai donc dû compléter les émissions sur les mailles non 
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franciliennes en utilisant les données EMEP, qui présentaient l’avantage d’être cohérentes avec 
les deux grands domaines. J’ai pu bénéficier pour cela d’un module de combinaison des 
inventaires, déjà écrit et mis en place à cet effet dans la version 2013 de CHIMERE par des 
membres de mon équipe. L’Île-de-France étant beaucoup moins urbanisée sur ses frontières, le 
fait d’avoir un inventaire moins résolu sur les coins n’a pas été considéré comme pénalisant. 

 

Tableau 2 - Table des correspondances entre les catégories d'émetteurs de CHIMERE (colonne de gauche) et celles de 
l'inventaire francilien (colonne de droite). 

 

On rappelle les 11 secteurs d’activités considérés dans la nomenclature SNAP :  

(01 00 00) Les combustions dans les industries de l’énergie et de la transformation de l’énergie 
(02 00 00) les combustions hors industries (incluant les combustions domestiques) 
(03 00 00) les combustions dans les industries manufacturières 
(04 00 00) les procédés de production 
(05 00 00) les extractions et distributions de combustibles fossiles/énergies géothermiques 
(06 00 00) l’utilisation de composés chimiques et de solvants 
(07 00 00) le transport routier 
(08 00 00) les autres activités de transport (marin, aéroporté, agricole, militaire…) 
(09 00 00) les traitements et éliminations des déchets 
(10 00 00) l’agriculture et la sylviculture  
(11 00 00) une catégorie « autres » incluant émissions par les feux de végétation, volcans, éclairs…  
 

Leur code est présenté entre parenthèses et les 4 numéros suivants précisent une éventuelle sous-
catégorie. A titre d’exemple, le SNAP 7 (07 00 00) représente la somme totale des émissions du transport 

Numéro du 
secteur modèle

Secteur équivalent SNAP dans le cadastre francilien

Secteur 1 010000

Secteur 2 020100, 020200, 020300

Secteur 3 020104, 020106, 020107, 020110, 020120, 020140, 020150, 020200

Secteur 4 020300, 020301

Secteur 5 030100, 030200, 030300

Secteur 6 040000, 040100, 040200, 040300, 040400, 040500, 040600, 040700, 040800

Secteur 7 050000, 050200, 050503, 050201, 050302, 050402, 050501, 050502, 050602, 050603

Secteur 8 060000, 060101

Secteur 9
060100, 060102, 060103, 060104, 060105, 060106, 060107, 060108, 060109, 060201,
060300, 060301, 060302, 060303

Secteur 10 060202, 060203, 060204

Secteur 11
060304, 060305, 060306, 060307, 060308, 060309, 060311, 060312, 060314, 060400,
060402, 060403, 060404, 060405, 060406, 060408, 060409, 060411, 060412, 060500,
060502, 06056, 060507, 060508, 060601, 060602, 060603

Secteur 12
070101, 070102, 070103, 070201, 070202, 070301, 070401, 070502, 070601, 070602,
070603, 070701, 0070702, 070800

Secteur 13 080200, 080300, 080500, 080601, 080602, 080801, 080802, 081000

Secteur 14 090000, 090100, 090200, 090400, 090900, 091000

Secteur 15
100000, 100100, 100101, 100102, 100104, 100105, 100200, 100205, 100206, 100300,
100400, 100408, 100409, 100410, 100500, 100900, 110000
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routier tandis que le SNAP 07 01 00 est limité aux émissions des véhicules particuliers et le SNAP 07 01 
01 aux émissions des véhicules particuliers sur des trajets autoroutiers.  

Comme mentionné précédemment, les années 2009 et 2017 ne pouvaient pas être simulées avec le 
même cadastre d’émission du fait de l’évolution significative des émissions entre ces deux années. Pour 
les simulations de l’année 2017, j’ai pu accéder à un cadastre des émissions de l’année 2015 produit par 
Airparif, mais dans un format très différent et beaucoup moins détaillé que celui de 2008. J’ai dû mener 
un travail important de redistribution des données dans les catégories d’émetteurs de CHIMERE. Ce 
travail fait l’objet de la section IV. 3, dans laquelle les modifications apportées sont décrites, et la qualité, 
la représentativité et la pertinence des données obtenues sont discutées. 

 

Emissions biogéniques 

Les émissions biogéniques représentent les émissions naturelles de la végétation et sont calculées par 
le modèle MEGAN (Guenther et al., 2006). MEGAN utilise des données de couvert végétal (espèces, 
densité) pour produire des flux d’espèces chimiques émises qui seront projetées sur la grille de 
CHIMERE. Les flux étant dépendants notamment de la période de l’année (croissance de la végétation, 
feuillage des arbres), de l’ensoleillement et de la température, le modèle utilise en entrée des données 
météorologiques horaires sur toute la durée de la simulation. 

 

2. Données météorologiques 

Tant pour le calcul de l'advection et de la diffusion des masses d’air que pour le calcul du dépôt des 
espèces ou des émissions biogéniques, CHIMERE a besoin de données météorologiques en entrée de 
simulation. Celles-ci sont fournies par le modèle non-hydrostatique WRF (Weather and Research 
Forecasting, version 3.9.1.1, http://www.wrf-model.org, (Powers et al., 2017)), un modèle développé 
pour les besoins de la recherche et de la prévision. Il projette les données météorologiques de réanalyse 
NCEP (National Centers of Environmental Predictions) sur son maillage comme données d’entrée et aux 
limites du domaine. Il modélise ensuite les champs météorologiques par une approche Eulérienne. Je 
n’ai pas utilisé la paramétrisation de la canopée urbaine qui vise à mieux restituer les spécificités de la 
dynamique de la couche limite urbaine dans WRF, car l’apport de cette option n’a pas été démontré 
comme significatif (REF). À la place, comme cela a été le cas dans les travaux précédents de mon équipe, 
j’ai opté pour l’option de correction de la dynamique en zone urbaine disponible dans CHIMERE, qui 
limite la vitesse du vent et renforce les flux de chaleur sensible à la surface. 

Les domaines de simulation de WRF doivent englober ceux de CHIMERE afin de les contraindre à leurs 
limites. Les caractéristiques des 3 domaines WRF que j’ai défini sont résumées dans le Tableau 3 ci-
dessous. Le domaine CITY60 est utilisé pour forcer le domaine « EUROPE », CITY20 le domaine 
« GRANDNORD3 » et CITY04 force le domaine « IDF1 ».  

 

Tableau 3  - Détails des domaines WRF - NX et NY décrivent le nombre de mailles en ouest-est et sud-nord ; DX et DY décrivent 
la résolution spatiale ouest-est et sud-nord (en m) des mailles ; Ref_lat et Ref_lon donnent les coordonnées du point central du 

domaine considéré ; Proj indique le système de projection considéré. 

Domaine NX NY DX DY Ref_lat Ref_lon 

CITY60 55 55 60 000 60 000 46.12 7.88 

CITY20 58 52 20 000 20 000 48.40 2.5 

CITY04 161 131 4 000 4 000 49.5 3.2 

 

 

http://www.wrf-model.org/
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III. Conception et mise en œuvre d’une méthodologie de descente en échelle  

1. Conception de l’approche 

Le choix du jeu de données d’apprentissage est déterminant, puisque c’est lui qui contient l'information 
que l’on créera à fine échelle. Les données de mesure de la qualité de l’air les plus régulières et les mieux 
distribuées sur les territoires sont celles des AASQA. Elles sont relatives à l’ensemble des polluants 
réglementés dont la surveillance incombe aux AASQA, notamment les oxydes d’azote (NO + NO2), les 
particules fines (PM10 et PM2.5), l’ozone, le monoxyde de carbone, certains composés organiques volatils 
aromatiques dits BTEX (benzène, toluène, éthylbenzène et xylènes), le dioxyde de soufre, les 
hydrocarbures aromatiques polycliques (HAP) et les métaux lourds (plomb Pb, cadmium Cd, arsenic As, 
nickel Ni). Pour les principaux polluants gazeux, les données sont disponibles au pas de temps horaire 
sur chaque site de mesure. 

Les associations de surveillance de la qualité de l’air du réseau Atmo France doivent déployer un réseau 
de mesure qui répond à un certain nombre de contraintes réglementaires. Le nombre de stations à 
déployer est par exemple contraint par la taille des communes, le découpage de la région en territoires 
administratifs de surveillance, l’historique local des dépassements de seuil ainsi que tout contexte 
météorologique ou d’émission pouvant justifier un ajustement des conditions de surveillance 
(https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/LEGIARTI000043396087/2021-04-19/). Airparif compte ainsi 
une cinquantaine de stations de mesures fixes réparties sur un rayon de 100 km autour de la ville de 
Paris. Les sites de mesure qui sont déployés ont vocation à distinguer 4 grands types d’environnement 
: rural, urbain ou périurbain de fond, proximité au trafic et industriel.   

- Les sites ruraux permettent d’observer les niveaux de concentration au vent et sous le vent du 
panache de la métropole. Ils ont été positionnés à la fin des années 90 pour répondre 
essentiellement à des problématiques de pointes d’ozone, et mesurent assez rarement les 
oxydes d’azote (qui s’y trouvent souvent au-dessous de la limite de détection des appareils 
classiques).  

- Les stations de trafic correspondent aux stations de mesure situées à proximité d’axes routiers 
majeurs. Ces stations ont pour but de fournir des informations sur la qualité de l’air sous 
l’influence directe du trafic routier. Le rapport NO/NO2 moyen doit y être supérieur à 1,5, ce qui 
garantit que la masse d’air n’a pas trop évolué depuis l’émission.  

- Les stations de fond sont situées dans l’espace urbain ou périurbain. Elles visent à représenter 
les niveaux moyens de pollution retrouvés dans ou en périphéries des centres urbains, hors de 
l’influence directe du trafic routier. Pour s’en assurer, l’implantation des stations doit vérifier 
une distance minimale par rapport à l’axe routier, qui dépend du Trafic Moyen Journalier Annuel 
(TMJA) de la voie. Cette distance est par exemple de 10 m pour une voie ayant un TMJA de 1 
000 à 3 000 véhicules/jour, et de 100 m lorsque le TMJA de la voie atteint 40 000 à 70 000 
véhicules/jour. Il n’y a pas de distance minimale pour les axes de moins de 1 000 véhicules/jour. 
Une seconde contrainte vient compléter cette typologie : le rapport NO/NO2 doit être inférieur 
à 1,5, ce qui garantit une évolution minimale du panache d’émission (par réactivité ou dilution). 
La distinction entre site urbain et périurbain de fond est liée au fait que le site de mesure se 
situe soit dans l’aire urbaine principale - de densité de population supérieure à 40 000 hab/km², 
soit dans une commune périphérique à l’aire urbaine principale. 

- Les sites industriels sont positionnés sous le vent des sites industriels, afin de surveiller l’impact 
des activités industrielles sur les zones d’habitation alentour.  

Parmi cette offre de données, seuls les environnements de fond périurbain, de fond urbain et de 
proximité au trafic en zone urbaine ont du sens dans ma démarche. En effet, on sait que le CTM ne peut 
reproduire la variabilité de la qualité de l'air à des échelles de 10 ou 50 m près des voies de circulation : 
la mesure en proximité au trafic apportera des éléments de correction qualitative et quantitative des 

https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/LEGIARTI000043396087/2021-04-19/
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concentrations, qui n’existent pas en sortie du CTM. En outre, la diversité des mesures de fond pourra 
éventuellement permettre d’apporter une correction sur la manière dont CHIMERE reproduit les 
différents degrés de fond urbain, ou l’intensité des pics de concentration en fond urbain. En revanche, 
les stations rurales sont supposées être éloignées de toute influence directe des sources anthropiques. 
Elles ont une représentativité spatiale plutôt étendue et la qualité de l’air à proximité ne présente pas 
de gradient marqué de concentration des polluants primaires ou secondaires. Un éventuel besoin 
d’amélioration de la représentation des données rurales ne relèverait donc pas d’une démarche de 
descente en échelle. Pour ce qui est des données obtenues sur les sites industriels : (i) le nombre de 
stations de surveillance en zone industrielle est trop faible pour être compatible avec une démarche 
statistique d’apprentissage de l’erreur du modèle et (ii) la représentation de l’évolution des panaches 
industriels dans l’atmosphère par les CTM est trop peu explicite pour constituer un a priori satisfaisant 
pour l’apprentissage de l’erreur du modèle. Je ne pourrai pas appréhender la question de la qualité de 
l’air à fine échelle, sous le vent des industries, dans mon approche. Ce n’est pas bloquant pour mon 
objectif de calcul de l’exposition, car la dégradation de la qualité de l’air en zone industrielle ne constitue 
plus un problème d’exposition de premier ordre en région parisienne - le dioxyde de soufre est ainsi la 
plupart du temps inférieur à sa limite de détection. Cela peut être problématique localement pour 
certains métaux, comme c’est le cas de l’arsenic à proximité d’industries très spécifiques (Airparif, 
2021), mais cela reste spatialement limité.  

En conclusion, ma principale préoccupation sera donc de veiller à ce que l’approche de descente en 
échelle appliquée à CHIMERE permette de mieux reproduire les spécificités de la qualité de l’air en fond 
périurbain et en fond urbain, et d’intégrer une variabilité à fine échelle, dite « sous-maille » et liée au 
trafic, afin de prédire la diversité de la qualité de l’air près des axes routiers franciliens. L’absence de 
données de mesure spécifiques à d’autres microenvironnements, comme les espaces verts ou les 
quartiers piétons, ou encore le fait qu’il n’existe pas de stations à proximité de sources spécifiques de 
COV comme les stations-services ou les garages, délimite la portée - et limite la richesse - de ma 
correction à fine échelle sur les sorties du modèle CHIMERE. Ce point manquera lorsqu’on procédera à 
l’estimation de l’exposition des individus fréquentant de tels environnements au cours de leur journée.  

Le choix des polluants retenus pour l’apprentissage, sur les stations (péri-)urbaines et de trafic, est 
également structurant. Puisque mon ambition est de travailler sur le risque d’exposition aux polluants 
en zone urbaine, je dois cibler des polluants d’intérêt sanitaire majeur. Et puisque la typologie des 
données à ma disposition ne me permet de distinguer que la distance au trafic routier, les polluants sur 
lesquels je devais me concentrer doivent présenter des gradients connus à proximité des axes routiers. 
Enfin, il fallait que le jeu de données à ma disposition soit suffisamment conséquent (en termes de 
nombre de sites) pour que je puisse mener un apprentissage, et que le modèle soit suffisamment 
robuste dans sa simulation des espèces d’intérêt. Les seuls polluants répondant à l’ensemble de ces 
critères sont le dioxyde d’azote et les PM10. En effet, le dioxyde de soufre n’est pas émis spécifiquement 
par le trafic, il répond à une logique de surveillance des environnements industriels que j’ai choisi de ne 
pas considérer. Concernant les HAP et les métaux lourds, leur surveillance est peu répandue sur le 
territoire et elle ne se fait pas au pas de temps horaire car elle fait appel à des prélèvements passifs qui 
nécessitent une analyse différée en laboratoire : ces données n’étaient donc pas non plus exploitables 
pour notre travail. L’utilisation des mesures de BTEX pour la comparaison aux sorties du modèle était 
quant à elle délicate du fait que ces espèces ne sont pas explicitement représentées dans le mécanisme 
chimique MELCHIOR : elles sont contenues dans deux espèces modèles dont les contours de spéciation 
sont plus larges que la famille BTEX. Nous ne les avons donc pas retenues. Enfin, même si on peut 
estimer que la variabilité des PM2.5 est un très bon indicateur de l’exposition au trafic routier, les 
conditions pour leur implémentation dans l’approche d’apprentissage n’étaient pas réunies sur l’année 
2009, en termes de nombre de sites de mesure. Le choix de NO2 et des PM10 couvre toutefois déjà une 
part significative des enjeux de l’exposition.  
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2. Conception de la phase d’apprentissage 

Comme mentionné en introduction de ce chapitre, le choix que j’ai fait est de trouver une formalisation 
de l’erreur entre les données de CHIMERE et la mesure, qui soit indépendante de l’échéance temporelle 
considérée, et qui puisse donc constituer une correction pour les sorties de CHIMERE sur n’importe quel 
pas de temps. La correction devra s’ajouter à la valeur simulée CHIMERE qui comporte déjà l’essentiel 
de la variabilité horaire des concentrations de polluants, que ce soit en fonction des émissions, du flux 
solaire, de la situation météorologique ou de la dynamique locale.  

 

Proposition d’une formalisation de l’erreur mesure-modèle 

J’ai dans un premier étudié les motifs systématiques de l’erreur entre le modèle et la mesure aux 
différents sites, afin de proposer une équation pour la représenter. A titre d’illustration, j’ai rapporté, 
sur la Figure 2, les séries temporelles de NO2 et de PM10 issues de la mesure et de la simulation CHIMERE 
de référence - menée sur IDF1 pour l’ensemble de l’année 2009. Suite à cette comparaison, j’ai pu tirer 
les constats suivants :  

- Les concentrations modélisées par CHIMERE possèdent une variabilité à l’échelle horaire en 
bon accord avec la mesure et constituent un très bon a priori pour notre étude.  

- Quel que soit le site et le polluant, la variabilité de la ligne de base des concentrations à plus 
basse fréquence (d’un jour sur l’autre, d’une semaine sur l’autre) est également assez bien 
reproduite par le modèle, qui amène donc une bonne compréhension des différents systèmes 
météorologiques qui se succèdent et des éventuels apports de polluants depuis l’extérieur du 
domaine. L’allure globale des courbes de la Figure 2 illustre bien ce phénomène.  

- Sur les sites de fond urbain et périurbains (Figure 2a, b, c, d), le modèle simule des niveaux de 
concentrations dans l’ensemble proches de ceux obtenus par la mesure, avec une fréquence et 
une intensité des pointes qui apparaît très réaliste. On constate toutefois une tendance du 
modèle à la sous-estimation des concentrations, qui s’exprime inégalement selon les sites. 
L’analyse des boîtes à moustache (boxplots) (Annexe 3) permet d’apprécier la distribution des 
données. Elle montre que, sur la grande majorité des sites de fond, l’amplitude du signal entre 
le percentile 25 (P25) et le percentile 75 (P75) n’est que légèrement sous-estimée par le 
modèle, mais cette partie de la distribution des données est presque systématiquement tirée 
vers les faibles valeurs dans le modèle, et les plus hautes valeurs mesurées ne sont en général 
pas reproduites par le modèle. C’est le cas par exemple à Paris 18 (Figure 2b). Certains sites font 
exception. Ces exceptions concernent aussi bien des sites où la distribution des données est 
presque parfaitement reproduite par CHIMERE (comme à Garches, Figure 2a), que des sites 
pour lesquels le modèle sous-évalue largement la mesure. Dans ce dernier cas, cela peut être 
lié à l’influence directe d’une source proche du site de mesure, ou à un environnement 
hétérogène dans le kilomètre autour de la station (mélange urbain / boisé / rural). En effet, en 
cas d’hétérogénéité de l’usage des sols dans la maille, le CTM sous-estime structurellement les 
concentrations observées au point le plus émetteur. Pour les PM10, l’amplitude du signal entre 
les indicateurs P25 et P75 est dans l’ensemble mieux reproduite par CHIMERE. Si on constate 
toujours une sous-estimation des valeurs absolues de P25, de la moyenne et de P75 plus 
marquée sur certains sites (comme dans la Figure 2c) que sur d’autres, les plus hautes valeurs 
de la distribution sont dans l’ensemble mieux reproduites par CHIMERE que pour NO2. Sur 
certains sites, les pointes sont toutefois surestimées, comme on peut le voir dans la Figure 2d. 
Pour ce qui concerne la moyenne annuelle en NO2 - qui est un indicateur réglementaire pour 
l’exposition - la sous-estimation par le modèle s’échelonne entre 1 et 15 µg/m3 sur l’ensemble 
des sites, avec un écart moyen de près de 20% sur cette valeur. Pour les PM10, CHIMERE produit 
des valeurs annuelles moyennes qui sont de 4 à près de 15 µg/m3 plus basses que la mesure, ce 
qui représente sur de nombreux sites des biais de 30% à 4 % sur cet indicateur.  
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- L’écart mesure-modèle, que ce soit sur les valeurs moyennes ou sur l’amplitude du signal 
journalier, est beaucoup plus marqué sur les sites situés en proximité du trafic routier. J’ai 
présenté sur les Figure 2e à 2h, la comparaison des données mesurées et celles produites par 
CHIMERE sur les sites de mesure situés Place Victor Basch dans Paris, et Porte d’Auteuil à 
l’entrée du périphérique parisien. Ici, la différence entre les niveaux moyens simulés et mesurés 
est telle qu’on n’a parfois pas de recouvrement des valeurs comprises entre P25 et P75. Les 
écarts sur la moyenne annuelle sont la plupart du temps conséquents. Ainsi, la moyenne 
annuelle en NO2 mesurée à Porte d’Auteuil est de 97,2 µg/m3 tandis que le modèle prédit 
seulement 29,6 µg/m3 dans la maille concernée. L’écart sur NO2 est presque aussi fort (94.6 
contre 36.6 µg/m3) Place Victor Basch, qui n’est pourtant qu’un rond-point très fréquenté du 
centre de Paris. Pour les PM10, le biais sur la moyenne la mesure indique une moyenne annuelle 
de 47,3 µg/m3 contre 22,3 µg/m3 dans le modèle. 

- Par ailleurs, on observe un facteur 2 entre l’amplitude des pics simulés par CHIMERE et ceux 
mesurés par Airparif quel que soit le polluant. Il faut noter que, contrairement à ce qu’on a 
observé sur les sites de fond, l’ampleur absolue et relative des écarts est très dépendante du 
site considéré, et la station A1 est responsable des pires scores du modèle. Ce site permet 
toutefois de qualifier assez facilement la nature de l’erreur : comme pour les sites de fond elle 
est systématique et assez peu liée à la période et au système dynamique étudié, et elle 
s’exprime sous la forme d’un manque d’amplitude sur les pointes et les niveaux moyens qui 
pourrait se corriger par l’application d’un facteur de proportionnalité sur ces deux indicateurs. 
Il ressort de mon analyse que ce facteur correctif sera - possiblement au contraire des sites 
urbains - très dépendant du micro-environnement routier considéré.  

- Enfin, on peut déduire de l’évolution de la ligne de base que la succession des régimes 
météorologiques (plus ou moins dispersifs) est bien restituée par CHIMERE.  

L’erreur du modèle se présente donc plutôt comme une erreur systématique, induisant une sous-
estimation des niveaux de fond - et de pointe pour NO2 - et qui pourrait être corrigée par l’application 
d’un facteur correctif, dépendant du polluant et du site, sur les valeurs issues de CHIMERE. On peut 
ainsi espérer une amélioration sensible de notre estimation de l’exposition en fond urbain - tant 
moyenne que de pointe - en retravaillant les sorties de CHIMERE à partir de l’analyse de ses biais.  
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Figure 2 (a, b, c, d) - Comparaison des séries temporelles mesurées par le réseau Airparif (en rouge) et simulées par CHIMERE 
(en gris) sur des sites de mesures de fond urbain / périurbain, pour NO2 (en haut) et pour les PM10 (en bas). Les concentrations 

sont exprimées en µg/m3. 
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Figure 2 (e, f, g, h) - Comparaison des séries temporelles mesurées par le réseau Airparif (en rouge) et simulées par CHIMERE 
(en gris) sur des sites de mesures de proximité au trafic, pour NO2 (en haut) et pour les PM10 (en bas). Les concentrations sont 

exprimées en µg/m3. 
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Ce double constat m’a menée à proposer une formalisation pour la valeur CHIMERE corrigée (que 
j’appellerai 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥), basée sur une amplification à la fois de la ligne de base et de l’amplitude des pointes 
de concentration : 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 = 𝛼 ∗ 𝐿𝑖𝑔𝑛𝑒 𝑑𝑒 𝑏𝑎𝑠𝑒 + 𝛽 ∗ 𝐴𝑚𝑝𝑙𝑖𝑡𝑢𝑑𝑒 𝑑𝑢 𝑠𝑖𝑔𝑛𝑎𝑙                           #(1)  
Il fallait pour cela être en mesure de dériver, du signal simulé par CHIMERE, deux composantes 
représentant respectivement la ligne de base des concentrations, et l’amplitude horaire de variabilité 
des concentrations.  

Ligne de base. Pour produire la ligne de base, j’ai considéré deux options :  

- Utiliser la moyenne glissante des concentrations simulées dans chaque maille, qui permet de 
retirer au signal une part importante de sa variabilité horaire et de restituer l’évolution 
moyenne des concentrations. J’ai réalisé une étude visuelle afin de déterminer les fenêtres 
temporelles les plus pertinentes pour calculer la moyenne glissante. Après plusieurs tests, j’ai 
conclu que pour ne pas être trop influencée par les valeurs de pointe, la moyenne doit être 
calculée sur 12 à 24 heures. Les courbes correspondantes à ce calcul sont présentées en 
pointillés dans la Figure 3 et ont été retenues pour les tests d’apprentissage.  

- Une seconde méthode que j’ai considérée est le calcul d’un percentile glissant des séries 
temporelles issues de CHIMERE. L’intérêt du percentile par rapport à la moyenne réside dans le 
fait qu’il relie les concentrations simulées les plus basses et n’est pas influencé par les valeurs 
absolues des concentrations de pointe. Comme pour la moyenne, j’ai fait plusieurs tests pour 
trouver la bonne fenêtre temporelle de calcul du percentile. J’ai retenu le calcul sur une période 
de 24h et j'ai testé plusieurs valeurs de percentiles (voir également la Figure 3). J’ai pu constater 
que les percentiles 20 et 25 étaient très proches et constituaient une bonne ligne de base du 
signal CHIMERE. A des valeurs de percentile plus élevées (courbe jaune), le signal commençait 
à intégrer des valeurs issues des pointes, ce qui n’était pas satisfaisant. Toujours dans le but de 
trouver le meilleur paramètre pour l’algorithme d’apprentissage, des tests ont été menés avec 
les courbes des percentiles glissants 20 et 25 sur 24 heures. 

Les deux options ont été testées lors de la constitution de l’algorithme d’apprentissage. À chaque fois, 
le signal retenu est appelé « Bruit de fond » (Bdf) dans l’équation de calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥.  

 

Figure 3 - Comparaison des moyennes glissantes (sur 12 et 24h) et des percentiles (20, 25 et 30) utilisées pour reproduire le 
bruit de fond du signal modélisé par CHIMERE au niveau de la station A1 pour NO2 et en 2009. 
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Amplitude du signal. J’ai ensuite cherché quelle partie du signal CHIMERE pouvait être utilisée pour 
corriger l’amplitude des données simulées. Lorsque l’on considère les percentiles glissants comme bruit 
de fond, on peut utiliser l’écart au percentile à chaque heure comme un élément à amplifier puis à 
ajouter au bruit de fond. J’ai donc soustrait la valeur de 𝐵𝑑𝑓 au signal CHIMERE, en prenant garde de 
borner le résultat à zéro pour ne pas amplifier le signal vers le bas, voire vers des valeurs négatives. Avec 
la moyenne glissante comme bruit de fond, ce calcul n’était pas envisageable. J’ai décidé d’utiliser les 
données brutes issues de CHIMERE comme paramètre à corriger et à ajouter au bruit de fond.  Quelle 
que soit l’approche choisie, le paramètre à amplifier est appelé ici «  𝐴𝑚𝑝𝑙 ». L’expression de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
s’écrira au final : 

                                          𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 = 𝛼 ∗ 𝐵𝑑𝑓 + 𝛽 ∗ 𝐴𝑚𝑝𝑙                                              #(2)  
 

Séparation des données pour l’apprentissage et la validation 

Conformément à la démarche décrite plus haut, je me suis appuyée sur les mesures aux différentes 
stations pour conduire la phase d’apprentissage. Il m’a tout d’abord fallu séparer les stations de mesure 
en un jeu d’apprentissage et un jeu de validation. Le découpage a été réalisé sur une sélection aléatoire 
des stations en activité avec la volonté de maintenir un surnombre léger mais systématique (plus de 
50%) pour les stations d’apprentissage. Dès cette étape, j’ai rencontré une première limitation, relative 
au faible nombre de stations de mesures d’Airparif existant en 2009 à proximité du trafic (6 pour les 
PM10 et 8 pour NO2). Afin de garder un jeu d’apprentissage conséquent, je n’ai retenu qu’une seule 
station pour valider mon approche sur ces sites. En revanche, les stations de fond étant plus nombreuses 
(11 et 25 respectivement pour les PM10 et NO2), j’ai pu chaque fois garder une fraction significative 
(45%) des sites de mesure pour la validation de l’approche sans que cela appauvrisse de manière 
excessive mon jeu d’apprentissage. Le réseau de mesure étant en constante évolution, j’ai pu bénéficier 
de nouveaux sites pour le travail sur l’année 2017. L’assise de la validation de l’approche a ainsi pu être 
renforcée pour 2017, et s’appuyer chaque fois sur 40 à 50% des sites. Un résumé des noms de stations, 
de leurs typologies ainsi que de leur appartenance aux jeux d’apprentissage ou de validation est donné 
dans le Tableau 4. Les noms de stations écrites en bleu correspondent à celles qui ont été installées 
après 2009. 

 

Tableau 4 - Répartition des stations de mesure de NO2 et de PM10 en deux jeux d'apprentissage et de validation. Les noms des 
sites de mesure ayant été installés entre les années 2009 et 2017 sont écrits en bleu. 

 Type Jeu d’apprentissage Jeu de validation 

NO2 

Trafic A1, AUT, BASCH, BONAP, CELES, ELYS, RN6 
RN2, BP_EST, HAUS, 

OPERA, SOULT 

Fond 
MONTG, VERS, LOGNES, NEUIL, PA18, AUB, 

VILLEM, TREMB, MANT, CACH, CERGY, 
GARCH, NOGENT, PA13, PA04C 

MELUN, VITRY, PA12, BOB, 
IVRY, CHAMP, STDEN, DEF, 

GON, EVRY, PA07 

PM10 
Trafic A1, AUT, BASCH, ELYS, RN6 

RN2, BP_EST, HAUS, 
OPERA 

Fond 
LOGNES, VITRY, NOGENT, TREMB, GON, 

MELUN, RAMBO, PA15L PA04C 
GEN, DEF, BOB, PA18, 

CERGY 

 

 

3. Mise en oeuvre de l’apprentissage  

Les premiers tests d’apprentissage menés avec la formule #(2), ainsi que les choix pour la représentation 
du paramètre Bdf, et les aménagements que j’ai apportés à la formule, sont présentés et discutés ci-
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dessous. Les résultats de ces tests seront pour l’essentiel illustrés par les résultats sur les sites de trafic, 
car ce sont ceux qui présentent les corrections les plus marquées. Mais les résultats obtenus sur tous 
les sites ont été pris en compte lors de ce travail. Les résultats de l’apprentissage dans sa version 
finalisée, conduits sur tous les sites, sont ensuite présentés et discutés.  

 

Optimisation de la formule de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 : choix des paramètres d’entrée 

L’objectif des tests d’apprentissage était de vérifier que je pouvais améliorer les données issues de 
CHIMERE à l’aide de coefficients de correction uniques pour chaque site. J’ai donc créé un programme 
de calcul des concentrations horaires 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur toute une année, qui procédait par itération sur des 
gammes de valeurs prédéfinies pour 𝛼 et 𝛽. Initialement, j’ai imposé une gamme de variation grossière 
pour ces coefficients (variation de 0 à 10 avec un pas de 1). Sur la base des premiers résultats, j’ai 
ramené cette gamme à l’intervalle [0;3] avec un pas de 0,1. J’ai ensuite dû définir quels indicateurs 
statistiques peuvent être utiles pour retenir les valeurs les plus pertinentes de 𝛼 et 𝛽 sur chaque station, 
c’est-à-dire pour produire la courbe 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 la plus fidèle à la mesure à chaque site. J’ai considéré deux 
paramètres d’intérêt :  

- la moyenne annuelle de chaque série de donnée 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, dont la comparaison à celle de la 
mesure permet d’identifier l’amplitude et le sens du biais éventuel du modèle. Ce paramètre 
est critique puisque la moyenne annuelle constitue le principal critère d’évaluation de 
l’exposition des individus au particules et à NO2, et que cette valeur est fortement sous-estimée 
par CHIMERE près du trafic routier.  

- l’erreur quadratique moyenne (ou RMSE) issue de la comparaison des données horaires 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
avec la mesure. Ce paramètre mesure la somme des écarts, en valeur absolue, entre la courbe 
du modèle et la courbe de la mesure. Il est essentiel de retenir les plus basses valeurs de RMSE 
pour s’assurer que notre meilleure solution 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est réaliste à l’échelle horaire, et pas 
uniquement à l’échelle annuelle. La réduction de l’écart entre données CHIMERE et données 
d’observation, à l’échelle horaire, doit permettre de remédier au manque d’amplitude diurne 
des données modélisées précédemment constaté.  

Pour chaque site, j’ai pu calculer le biais sur la moyenne annuelle ainsi que la RMSE pour l’ensemble des 
couples de coefficients 𝛼 et 𝛽. J’ai mené un premier test en utilisant le biais sur la moyenne comme 
indicateur pour la sélection de 𝛼 et 𝛽, et j’ai ensuite tracé les résultats obtenus. L’analyse visuelle a 
montré que les séries temporelles 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 étaient trop peu bruitées, trop moyennes et avec une 
représentation insuffisante des concentrations élevées. En revanche, les jeux de coefficients obtenus 
par minimisation de la RMSE présentaient une évolution temporelle horaire beaucoup plus proche de 
celle constatée dans la mesure, avec une réduction du biais sur la moyenne qui s’est avérée significative. 
J’ai donc retenu ce mode de sélection des coefficients 𝛼 et 𝛽.  

Tous les tests ont été menés avec les différentes options pour le paramètre « bruit de fond ». Les scores 
obtenus avec les percentiles 20/25 et avec les moyennes glissantes 12/24h sur les sites de trafic sont 
présentés dans les Figure 4 et Figure 5 ci-après.  
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Figure 4 - Histogramme représentant les RMSE (en haut) et moyennes annuelles (en bas) de NO2 (en µg/m3) sur chaque site 
telles que simulées par CHIMERE (beige hachuré), corrigées à partir des percentiles (en vert), corrigées à partir des moyennes 

glissantes (tons beiges) et issues de la mesure (rouge hachuré), en 2009. 
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Figure 5 - Histogramme représentant les RMSE (en haut) et moyennes annuelles (en bas) de PM10 (en µg/m3) sur chaque site 
telles que simulées par CHIMERE (beige hachuré), corrigées à partir des percentiles (en vert), corrigées à partir des moyennes 

glissantes (tons beiges) et issues de la mesure (rouge hachuré), en 2009. 

 

La première information que délivrent ces figures c’est la forte diminution de la RMSE (histogrammes 
du haut) entre CHIMERE (à gauche en beige hachuré) et les différents calculs de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. L’amélioration 
va de 25% à plus d’un facteur 2 pour NO2, et elle atteint 20 à 35% pour les PM10, sur la plupart de ces 
sites. En termes de moyenne annuelle simulée (histogrammes du bas) l’amélioration par rapport à 
CHIMERE est également majeure : les biais sur NO2 diminuent d’au moins 20 µg/m3 et même de 50 
µg/m3 sur certains sites. Pour les PM10 le biais est réduit de 10 à 30 µg/m3 selon les sites.   

Ces figures montrent par ailleurs qu’il y a peu de différences, et qu’elles ne sont pas systématiques, 
entre les résultats issus des différentes approches de calcul du bruit de fond.  
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Pour NO2, il est difficile d’identifier des tendances pour les scores sur la moyenne et la RMSE, les 
meilleurs scores étant répartis entre les différentes approches. Pour choisir la meilleure approche, j’ai 
donc tracé les différentes séries temporelles 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 ainsi que les données de mesure (non présenté ici). 
L’analyse visuelle de ces données a montré que l’utilisation des percentiles lisse trop le signal ce qui 
induit une trop faible variabilité horaire du signal corrigé. J’ai calculé la variance de tous les jeux de 
données 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, et les résultats confirment de mauvais scores avec l’utilisation des percentiles comme 
base de calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Pour autant, si les scores de variance obtenus avec la moyenne glissante sont 
meilleurs - ce qui m’a amené à retenir cette approche - ils ne sont pas toujours satisfaisants et la variance 
de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est souvent inférieure à celle de la mesure.  

Pour les particules, aucune approche n’est réellement discriminante pour l’optimisation de la RMSE, 
mais on constate que celle basée sur les percentiles donne toujours des RMSE plus faibles.  Par ailleurs, 
elle amène parfois de bien meilleurs résultats que la moyenne glissante sur la restitution de la moyenne 
annuelle mesurée, on le voit ici sur les sites A1 et BASCH. En outre, j’ai pu observer que - contrairement 
à NO2 - l’utilisation de la moyenne glissante produit des séries temporelles avec une ligne de base trop 
variable, ce qui ressemble peu à la mesure (non présenté ici). L’inspection visuelle des séries temporelles 
m’a donc orientée vers l’utilisation des percentiles dans le calcul du bruit de fond pour les PM10. Pour 
terminer, il m’a fallu choisir une valeur de percentile pour le calcul du bruit de fond. Les résultats 
obtenus avec P20 sont très proches de ceux obtenus avec P25 mais, même de très peu, ils sont presque 
toujours meilleurs. J’ai donc retenu le percentile 25 pour le calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 pour les PM10, mais l’impact 
de ce choix est probablement non significatif. 

 

Les formules finales de l’équation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sont donc les suivantes : 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (𝑁𝑂2)  = 𝛼 ∗  𝑀𝐺[𝐶𝐻𝐼𝑀𝐸𝑅𝐸](24ℎ) + 𝛽 ∗ [𝐶𝐻𝐼𝑀𝐸𝑅𝐸]                                          #(3𝑎)  𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (𝑃𝑀10) = 𝛼 ∗ 𝑃25[𝐶𝐻𝐼𝑀𝐸𝑅𝐸](24ℎ) + 𝛽 ∗ 𝐷𝐸𝐿𝑇𝐴(𝐶𝐻𝐼𝑀𝐸𝑅𝐸 − 𝑃25)            #(3𝑏)  
 

L’analyse visuelle des séries temporelles de mesure versus celles de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 a toutefois montré que 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 possédait une variabilité insuffisante à l’échelle de la journée. J’en ai déduit que la sélection des 
paramètres 𝛼 et 𝛽 nécessitait de s’appuyer au moins partiellement sur un paramètre décrivant cette 
variabilité. J’ai choisi d’utiliser la variance, qui est constituée de la dispersion des points d’un échantillon. 
Et j’ai choisi de considérer, dans un même protocole de sélection de 𝛼 et 𝛽, mes 3 paramètres d’intérêts 
(écart à la moyenne annuelle, RMSE et écart sur la variance) que j’appellerai ici « indicateurs » de 
qualité. Lors de mon itération sur 𝛼 et 𝛽, j’ai donc stocké pour chaque couple de coefficients l’ensemble 
des valeurs des indicateurs de qualité du résultat dans une table. Puis j’ai classé successivement les 
valeurs de chacun de ces indicateurs par ordre croissant, et un rang leur a été attribué. Dans la table, 
chaque couple (𝛼, 𝛽) était donc associé à 3 rangs. Il m’a ensuite suffi de moyenner ces trois rangs et de 
sélectionner le couple amenant à la valeur de rang moyen la plus petite, afin de retenir celui offrant le 
meilleur compromis entre diminution des biais et amélioration de la RMSE. Les séries temporelles de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 obtenues via le tri des rangs présentent une amélioration de leur variance, tout en offrant 
toujours une réduction significative de la RMSE et du biais sur la moyenne, par rapport à CHIMERE. Par 
la suite, j’ai donc retenu ce protocole de sélection des coefficients. La Figure 6 présente quelques 
résultats représentatifs de l’amélioration apportée par le calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, pour la restitution des 
concentrations de dioxyde d’azote et de PM10 mesurées par AIRPARIF. 

En haut, l’exemple donné pour NO2 est celui du site de l’Autoroute A1 en début d’année 2009 (les heures 
de simulation correspondent à la période du 1er janvier au 11 février) : on peut voir que le bruit de fond 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert), constitué par la ligne de base du signal, est surélevé par rapport à celui de CHIMERE 
(en gris) et qu’il est beaucoup plus proche de celui de la mesure. J’ai pu constater cette amélioration sur 
l'ensemble de l’année, et sur toutes les stations de proximité au trafic. Une autre caractéristique que 
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j’ai pu relever sur l’ensemble des sites de trafic est que 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 reproduit assez bien la variabilité « basse 
fréquence » (i.e. à l’échelle de quelques jours) de la mesure : ce réalisme du signal 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est dû au fait 
que les sorties de CHIMERE prennent en compte le contexte d'émission, la dynamique et le transport à 
longue distance sur la région, ainsi que leur évolution d’un jour sur l’autre. 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 apporte donc une 
réelle amélioration de la simulation de la qualité de l’air près du trafic même si la variabilité horaire de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 n’est pas encore pleinement satisfaisante. On peut en revanche distinguer des périodes pour 
lesquelles le signal de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 reste très faible par rapport à la mesure. Ce phénomène est par exemple 
constaté autour de la 400e heure de l’année sur cette figure, et il est observé à plusieurs reprises sur 
l’année. Il est d’ailleurs possible que ce phénomène survienne très régulièrement mais à des degrés 
divers, et que nous ne le constations que lorsqu’il mène à une sous-estimation marquée des niveaux de 
concentration dans 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Il semble donc que l’ensemble de l’année ne puisse pas être corrigé de 
manière identique, et qu’il faille introduire des paramètres supplémentaires dans l’équation #2.  

 

 

 

 

Figure 6 - Séries temporelles (i) CHIMERE en gris, (ii) 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 en vert et (iii) issue de la mesure en rouge, sur la station trafic de 
l’Autoroute A1 pour NO2 en haut et pour la station de la place Victor BASCH des PM10 en bas, pour différentes parties de 

l’année 2009. 
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Pour les PM10, j’ai représenté les données mesurées et simulées au rond-point de la place Victor Basch, 
pour la période allant du 25 mars au 6 mai 2009. La figure montre également une amélioration des 
données CHIMERE, sous la forme d’un rehaussement de la ligne de base du signal corrigé 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en 
vert) par rapport au signal brut de CHIMERE (en gris). Cela a pour effet de réduire le biais et l’erreur 
quadratique du modèle. Toutefois, l’amélioration n’est pas aussi marquée que pour NO2, elle est même 
parfois de faible ampleur - comme on le voit sur les 100 premières heures de la période, ou entre les 
pas de temps 2300 et 2400. Un point remarquable de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 pour les PM10 en revanche, est la 
disparition des pics excessifs simulés par CHIMERE. L’exemple le plus parlant est celui du pic simulé vers 
l’heure 2800, et dont la concentration passe de 140 µg/m3 dans le CTM à seulement 75 µg/m3 dans 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, sachant que la plus forte valeur mesurée sur la journée est de 45 µg/m3. Toute la période qui 
suit, jusqu’au pas de temps 3000, illustre également parfaitement l’apport de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 pour l’élimination 
des pics non réalistes. L’utilisation du percentile glissant pour représenter le bruit de fond dans 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
a toutefois tendance à fortement lisser le signal ce qui conduit - sur certains sites comme V. Basch - à 
une perte de variabilité horaire par rapport à ce qui était simulé par CHIMERE. 
 

Optimisation de la formule de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 : prise en compte de l’effet du vent 

Malgré ces résultats encourageants, la visualisation des séries temporelles 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 montre des périodes 
durant lesquelles les concentrations corrigées restent très faibles par rapport à la mesure. Comme 
illustré en Figure 7, pour le site de mesure de NO2 placé sur l’avenue des Champs-Elysées, ce 
phénomène est observé à plusieurs reprises au cours de l’année 2009 (périodes surlignées en jaune). 

 

 

Figure 7 - Séries temporelles de concentration du NO2 (en µg/m3) à la station de proximité au trafic des Champs-Elysées, sur 
l’année 2009. Les courbes sont celles de CHIMERE (en gris), de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert) et de la mesure (en rouge). Les parties 

surlignées en jaune montrent les périodes de très grande sous-estimation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. 
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Sur cette figure, on voit d’une part que le signal de CHIMERE est plus faible sur la période en jaune que 
sur les jours environnants, et d’autre part que la valeur de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 reste particulièrement basse par 
rapport à la mesure malgré l’application des coefficients correcteurs. On remarque pourtant que durant 
ces évènements, les niveaux de concentration mesurés sur les sites routiers restent élevés au cours de 
la journée. Ceci laisse penser que notre problématique est liée à un contexte - météorologique, de 
transport ou d’émission - mal restitué par CHIMERE. Ces événements sont aussi bien observés pour NO2 
que pour les particules. J’ai donc étudié les conditions dans lesquelles ces événements sont observés 
afin de voir s’il était possible de prévoir ces situations et de les prendre en compte dans l’équation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, afin de pouvoir moduler en conséquence ma correction. 

Ma première piste de recherche a été celle des paramètres météorologiques, qui peuvent influer sur la 
dispersion des polluants. Après analyse des données de WRF, j’ai pu constater que ces événements 
coïncidaient avec des épisodes de vent durablement plus élevé que les jours précédents ou suivants. 
Plus précisément, il s’agissait de vents avec des vitesses au-delà de 4 m/s et qui ne s’affaiblissent pas en 
journée, comme on le voit dans la Figure 8. L’effet observé est différent sur les sites de fond urbain. 
Durant ces périodes, les mesures en fond urbain sont beaucoup plus homogènes que les autres jours, 
avec des pointes beaucoup moins fortes mais un niveau de fond qui reste élevé. Et sur ces sites on 
n’observe pas de sous-estimation particulière dans les sorties de CHIMERE.  

 

 

Figure 8 – Coïncidence entre les périodes de mauvaise restitution des concentrations (ici de NO2, en µg/m3) par CHIMERE et 
par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, et la vitesse du vent issue de WRF, sur le site de trafic des Champs-Elysées pendant le mois de mars 2009. 

 

L’hypothèse que j’ai avancée pour la perte de réalisme des simulations est que, à partir d’un certain 
seuil, le modèle simule une dispersion horizontale excessive des polluants émis dans la rue. Les 
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obstacles urbains (bâtiments mais aussi végétation) n’étant pas représentés dans le modèle, il ne 
considère pas les effets d’accumulation ou d’écran qu’ils induisent localement. Sur les vitesses de vent 
concernées, qui restent tout de même modestes (environ 4-8 m/s), le modèle a ainsi tendance à prédire 
des niveaux de concentration assez faibles tandis que dans la réalité, le bâti urbain apparaît capable de 
freiner la dispersion des émissions. Pour expliquer les concentrations élevées toute la journée, on peut 
supposer que le vent permet de rabattre plus efficacement les émissions vers le trottoir où se fait la 
mesure, tandis que le bâti bordant la rue empêche l’évacuation de ces émissions, et favorise 
l’accumulation locale des polluants. Le module de correction des zones urbaines implémenté dans 
CHIMERE pour limiter ce problème - par une réduction des vitesses de vent au sol notamment - semble 
ici trouver certaines limites. Sur les sites de fond urbain, non soumis à l’influence directe du trafic routier 
et situés dans des environnements plus ouverts, il semble que ce soit l’effet de mélange avec 
l’atmosphère de fond qui prédomine - comme dans le modèle - et les concentrations résultantes 
mesurées et modélisées sont plus proches (Annexe 3). 

Pour pallier ce problème, j’ai proposé d’ajouter une dépendance positive de la correction envers les 
conditions de vent, et ce uniquement sur les sites de proximité au trafic. Afin de ne pas faire apparaître 
d’effet de seuil sur 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 en corrigeant plus fortement les concentrations au-delà d’une valeur limite 
de vent, j’ai opté pour une intensification progressive de la correction.  

L’idée générale du facteur de correction sur le vent (𝐶𝑉) ajouté à 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (Équation 3) est donc d’avoir 
une correction s’amplifiant avec la vitesse du vent, qui puisse ainsi compenser progressivement le biais 
constaté précédemment. J’ai d’abord ajouté 𝐶𝑉 comme facteur multiplicatif de la correction totale, 
selon l’Équation 4 : 

 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 = [(𝛼 ∗ 𝐵𝑑𝑓) + (𝛽 ∗ 𝐴𝑚𝑝𝑙)] ∗ [1 + 𝐶𝑉]                 #(4)  
 

où 𝐵𝑑𝑓 et 𝐴𝑚𝑝𝑙 sont définis conforméments aux critères des équations #(3a) et #(3b). 

Toutefois, au-delà d’un certain seuil de vent, il est probable que l’effet de dispersion des émissions 
l’emporte également dans la réalité, et renforcer continûment la correction de CHIMERE avec la vitesse 
du vent créerait des incohérences pour des vents très forts. Il fallait donc que 𝐶𝑉 ait une valeur 
significative uniquement sur une gamme de vitesses de vent modérées. J’ai donc conçu le paramètre 𝐶𝑉 comme une fonction de la vitesse du vent, avec une valeur nulle pour des vents inférieurs à 3 m/s, 
puis croissante jusqu’à une valeur (ou une gamme) seuil, et enfin rapidement décroissante au-delà de 
ce seuil. Pour fixer les limites de ces différents domaines, j’ai utilisé l’échelle de classification des vents 
de Beaufort. J’ai considéré a priori que la correction pourrait s’étendre sur l’ensemble des classes de 
« brise » et j’ai donc proposé (voir en Figure 9) que la valeur de 𝐶𝑉 augmente jusqu’à des situations de 
« brises modérées » - dont la limite supérieure est d’environ 7,5 m/s. Puis, entre 7,5 m/s et 10 m/s (ce 
qui correspond à la catégorie des brises les plus fortes), la correction est maximale mais ne dépend plus 
de la vitesse du vent afin de ne pas l’amplifier de manière excessive. Cette catégorie concerne à peine 
3% des situations météorologiques rencontrées au cours de l’année 2009 sur Paris, mais j’ai pu 
constater que durant ces périodes, les teneurs en NO2 étaient toujours fortement sous-estimées par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, et nécessitaient une correction renforcée. Au-delà de 10 m/s, j’ai fait le choix de ramener 
rapidement la correction à zéro, car cela correspond à des situations de vent assez fort pour lesquelles 
il est envisageable que la dispersion des polluants soit efficace en ville. C’est une hypothèse que je n’ai 
pas pu évaluer car ces vitesses de vent sont observées à peine 1% du temps en 2009 sur la région 
parisienne, et constituent seulement la crête de quelques épisodes de vent. Pour ce qui est de la valeur 
absolue de CV, j’ai choisi de fixer le maximum de la fonction à 1 et de moduler son impact sur 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
via des coefficients propres à 𝐵𝑑𝑓 et 𝐴𝑚𝑝𝑙, comme on va le voir ci-dessous.  
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Figure 9 - Représentation graphique des valeurs prises par le facteur CV en fonction des vitesses de vent (m/s). 

 

En effet, la question qui s’est posée est celle de la pertinence de l’application d’un coefficient identique 
de dépendance envers le vent, pour les deux termes de l’équation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Il n’est en effet pas certain 
que le biais sur le vent dans le modèle ait également affecté la représentation des pointes et du bruit 
de fond urbain. J’ai donc réalisé une série de tests faisant varier - en plus de alpha et beta - et dans une 
gamme allant de 0 à 4 - deux coefficients entiers 𝑥 et 𝑦 intervenant dans le calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 selon 
l’Équation #(5) (où 𝐵𝑑𝑓 et 𝐴𝑚𝑝𝑙 sont définis selon les formules #(3a) et #(3b)): 

 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 = [(𝛼 ∗ 𝐵𝑑𝑓) ∗ (1 + (𝑥 ∗ 𝐶𝑉))] + [(𝛽 ∗ 𝐴𝑚𝑝𝑙) ∗ (1 + (𝑦 ∗ 𝐶𝑉))]               #(5)  
 

Les résultats de ces tests (illustrés en Annexe 1) montrent que, pour NO2, on obtient les plus faibles 
valeurs de RMSE et de bons scores de variance avec le couple (1, 4), mais que les moyennes annuelles 
sont légèrement plus proches de la mesure avec le couple (1, 0). Pour les PM10, le couple (1, 4) permet 
d’obtenir à la fois les meilleures RMSE et moyennes annuelles, ainsi qu’une variance ramenée à des 
valeurs très proches de celles de la mesure. C’est donc le couple (1, 4) qui a été retenu pour les deux 
polluants cible. Ce résultat signifie qu’en moyenne sur l’ensemble de l’année, la meilleure solution pour 
que 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 soit proche des valeurs mesurées est d’appliquer, sur l’amplitude du signal, un facteur 
croissant avec le vent. L’application d’une correction uniquement sur le bruit de fond de NO2 (couple 
(1,0)) permet en effet de rehausser la valeur moyenne du signal, mais sans réduire aussi efficacement 
l’erreur quadratique du modèle. Le travail itératif sur 𝑦 a permis d’explorer des solutions de correction 
dans lesquelles un poids important est mis sur la correction du signal 𝐴𝑚𝑝𝑙, et ces solutions, qui 
possèdent une variance plus réalistes, ont été retenues. Les améliorations apportées à 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 par l’ajout 
de 𝐶𝑉 sont illustrées en Figure 10.  

Les séries temporelles de la Figure 10 (en haut sans coefficient 𝐶𝑉, en bas avec coefficient 𝐶𝑉) montrent 
d’abord que l’ajout de 𝐶𝑉 est efficace pour corriger la très forte sous-estimation du NO2 en période de 
vent (voir à gauche autour de l’heure 1600 sur A1) sans pour autant surestimer le signal le reste du 
temps. L’effet sur la restitution des concentrations de PM10 est également visible sur de nombreuses 
périodes pourtant seulement modérément ventées : ce sont les heures 2000-2100, 2150-2200, 2300-
2400 par exemple. Ce constat confirme que le biais lié au vent affecte le signal simulé tout au long de 
l’année, à des degrés variables. Au final, la prise en compte d’une correction croissante avec la vitesse 
du vent permet de trouver un meilleur accord avec la mesure tout au long de l’année : à la fois en termes 
de recouvrement des lignes de base des signaux, et en termes d’amélioration de la variabilité du signal 
- parce que le plus fort coefficient est appliqué à 𝐴𝑚𝑝𝑙. 
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A1 - Site de trafic - NO2 - Correction sans CV (2009) 

 

A1 - Site de trafic - NO2 - Correction avec CV (2009) 

 

Basch - Site de trafic - PM10 - Correction sans CV (2009) 

  

Basch - Site de trafic - PM10 - Correction avec CV (2009) 

 

Figure 10 - Comparaison des séries temporelles 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sans CV (en haut) et avec CV (en bas) par rapport à CHIMERE (en gris) 
et à la mesure (en rouge), près de l’autoroute A1 pour NO2 (à gauche) et sur le site Victor Basch pour les PM10 (à droite). 
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Analyse des résultats de l’apprentissage 

L’apprentissage de l’erreur du modèle a été mis en œuvre sur la base des formules #(2) et #(5), 
respectivement pour les sites de fond urbain et les sites de proximité au trafic de notre base de données 
d’apprentissage. Des boxplots pour la mesure, pour CHIMERE et pour 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 ont été tracés pour chaque 
site (Annexe 3), afin d’apprécier l’amélioration apportée par la descente en échelle, et de comparer la 
distribution des valeurs de concentration de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 et de la mesure. Des résultats représentatifs de 
l’amélioration des séries temporelles sont présentés dans la Figure 11.a pour NO2 et dans la Figure 11.b 
pour les PM10. L’évolution de la variance des jeux de données simulés, par rapport à la mesure, est 
présentée dans la Figure 12. 

Pour NO2 en proximité au trafic (illustration sur 2 périodes de l’année, pour la station proche du 
périphérique à Auteuil), on constate que les niveaux moyens des séries temporelles 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 se 
superposent avec les niveaux moyens mesurés. La sous-estimation de la mesure par le modèle passe en 
moyenne de 50 µg/m3 à moins de 3 µg/m3 après l’application de la correction aux sorties de CHIMERE. 
La RMSE est quant à elle réduite de 39% en moyenne. Il faut toutefois noter que la correction et les 
scores étant moyens sur l’année, on peut obtenir sur un même site des périodes de légère sous-
estimation des pointes (comme on le voit entre les heures 3300 et 3400) dont l’effet est compensé par 
des périodes de surestimation des pointes (heures 7600 à 7800). On voit également que, grâce au 
contrôle de la variance lors de la phase d’apprentissage, on a pu redonner au signal 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 une plage 
de variabilité horaire importante alors qu’elle était très faible par rapport à la mesure dans CHIMERE 
(Figure 12). Pour la plupart des stations de proximité au trafic, l’amplification attendue de la variance 
des données simulées est comprise entre +200 (µg/m3)2 et +500 (µg/m3)2. Et c’est sur le site d’Auteuil 
que ce phénomène est le plus marqué : la variance des données modélisées augmente de 366,8 à 
1470,5 (µg/m3)2 grâce à l’application de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, en comparaison avec la mesure qui a une variance de 
2094,1 (µg/m3)2. Cette augmentation de variance est également visible sur le boxplot qui lui est associé 
(Figure 11.a), en particulier pour les valeurs situées entre les percentiles 25 et 75. On peut cependant 
remarquer sur ce boxplot que les valeurs les plus hautes de la distribution, comme les valeurs les plus 
basses, ne sont pas reproduites correctement par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. On peut avancer deux raisons pour expliquer 
cela. Tout d’abord, la mise en œuvre d’une même équation sur l’ensemble de l’année impose que cette 
équation soit en mesure de réduire les écarts sur un maximum de données (effet de nombre), et la 
correction des valeurs extrêmes pèse trop peu sur les scores totaux. En outre, notre cible est la 
restitution de la moyenne annuelle (critère réglementaire pour l’exposition) et des valeurs les plus 
fréquentes en journée (contrôlées par la RMSE et la variance). Ni les indicateurs de qualité de notre 
apprentissage ni les paramètres de calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (moyenne glissante) ne ciblent les valeurs extrêmes 
: leur représentation dans 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 n’est pas attendue. 

Enfin, lorsque les données de CHIMERE sont très peu ressemblantes aux données de mesure, notre 
démarche peut échouer à représenter les données mesurées. Cela peut arriver pendant quelques jours 
sur un site, du fait d’une mauvaise restitution de la dynamique locale, ou d’un surplus d’émissions non 
prévu dans le cadastre, ou d’un import de pollution qui n’a pas été vu par le CTM. Ces situations peuvent 
difficilement être corrigées lors du calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 car leur origine est très particulière et on ne peut 
pas cumuler les cas particuliers dans notre formule de correction. Mais cela peut aussi arriver lorsqu’une 
station est positionnée au sein d’une maille de calcul de CHIMERE très hétérogène. Il est alors difficile 
pour le CTM de restituer ce qui est observé au point de mesure. Notre approche n’est pas dimensionnée 
pour et n’a pas vocation à résoudre ces problématiques. Ainsi, les scores de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur le site de la route 
nationale 6 (« RN6 ») ne sont pas aussi bons que les autres (Annexe 2). Cela est lié au fait que les 
données de CHIMERE sont au départ excessivement faibles par rapport à la mesure. Il y a deux 
explications à cela. D’une part, le point de mesure est situé près d’une route à fort trafic, avec un passage 
important de camions. Or les spécificités du fret sur les voies ne sont pas incluses dans les cadastres qui, 
dans l’état de l’art, utilisent des pourcentages moyens de poids-lourds ou de véhicules utilitaires par 
type de voie. En outre, la maille du modèle dans laquelle cette station se trouve est une maille à fort 
caractère rural, peu émettrice en polluants routiers. Parce que le modèle calcul un flux moyen de 
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polluants par unité de surface sur chaque maille, il va alors sous-estimer les concentrations locales. La 
pertinence de notre correction dépendra donc de celle de CHIMERE au départ. Cela sera surtout 
problématique dans les mailles fortement hétérogènes, à la frontière entre urbain/routier et rural 
notamment. 

Pour les stations de fond de NO2. Les écarts entre les sorties de CHIMERE et la mesure sont beaucoup 
moins marqués pour les sites de fond que pour les sites de trafic et le chemin à faire pour corriger le 
modèle est dans l’ensemble beaucoup moins important qu’en proximité au trafic. En moyenne, les 
améliorations sur la moyenne annuelle sont de 4 µg/m3, et cela est suffisant pour obtenir un signal 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 représentatif de la mesure. De même, la réduction sur la RMSE n’est que de 2 µg/m3 en moyenne 
pour l’ensemble des stations. Ces moyennes cachent pourtant des situations différentes. On notera 
ainsi que les données issues de CHIMERE pour la station du 18e arrondissement parisien PA18 
possèdent déjà un niveau moyen proche de celui de la mesure, avec des variations horaires déjà 
empreintes d’une forte variabilité, comme on l’observe dans la mesure. La courbe de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est au final 
très fidèle aux observations, et presque superposée à celle de la mesure. Le boxplots des 3 séries montre 
toutefois que la correction amène une amélioration significative de la valeur moyenne annuelle. 
Inversement, pour des sites de fond périurbains comme celui de Mantes tout en bas de la Figure 11.a, 
CHIMERE prédit localement un niveau de concentration en NO2 et une variabilité de ces concentrations 
dans la maille qui sont très faibles par rapport à la mesure. La visualisation des séries temporelles 
avant/après correction montre que la courbe 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 obtenue reste trop semblable à la ligne de base 
des concentrations mesurées et ne restitue pas les pointes de concentration liées au trafic. Comme 
précédemment discuté, on ne peut avoir trop d’attente lorsque le signal de départ est trop bas par 
rapport à la mesure. Toutefois, on doit noter les très bons scores de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur ce site, la correction 
permettant de restituer une valeur moyenne annuelle et une distribution annuelle des concentrations 
qui sont hautement représentatives de ce qui est mesuré. L’évolution des variances est plus mitigée 
dans le cas des sites de fond que pour les sites de trafic : 7 des stations présentent ainsi une 
augmentation de l’écart par rapport à la variance de la mesure, depuis CHIMERE jusqu’à 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (Annexe 
2). Certaines de ces diminutions de la variance sont dues au fait que la correction va diminuer des pics 
trop forts dans le signal du CTM. La correction est alors bénéfique (exemple de la station d’Aubervilliers 
« AUB » en milieu d’année où le pic de CHIMERE en gris est diminué pour se rapprocher de la mesure). 
D’autres de ces diminutions sont, au contraire, un biais de la démarche qui cherche à restituer un signal 
satisfaisant, mais n’est pas contrainte par l’exigence de l’amélioration des scores lorsque l’on passe de 
CHIMERE à 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Quand le signal original est très bon, la recherche d’un perfectionnement de la 
moyenne annuelle peut dégrader d’autres aspects du signal. Ce phénomène est notamment mis en 
avant par les boxplots des sites d’Aubervilliers, de Cachan, de Garches et de Paris 13e pour lesquels on 
voit que CHIMERE représente très bien les niveaux de concentrations par rapport à la mesure, mais que 
l’application de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 a tendance à diminuer les valeurs des percentiles 5 et 95 des simulations (Annexe 
3). 
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Figure 11.a - Comparaison des séries temporelles de CHIMERE (en gris), de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert) et de la mesure (en rouge) pour 
NO2, en µg/m3, sur des périodes d’environ 1 mois durant l’année 2009. A droite des séries temporelles, des boîtes à 

moustache (même code couleur) montrent les minima, maxima, percentiles 25 et 75, moyenne et médiane de chaque série 
de données sur l’ensemble de l’année 2009. 
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Figure 11.b - Comparaison des séries temporelles de CHIMERE (en gris), de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert) et de la mesure (en rouge) pour 
NO2, en µg/m3, sur des périodes d’environ 1 mois durant l’année 2009. A droite des séries temporelles, des boîtes à moustache 

(même code couleur) montrent les percentiles 5 et 95 ainsi que les percentiles 25 et 75, les moyenne et médiane de chaque 
série de données sur l’ensemble de l’année 2009. 

 

Pour les particules, sur les sites d’apprentissage, l’amélioration passe également par un rehaussement 
de la ligne de base des concentrations modélisées. Toutefois, la seconde problématique à résoudre 
n’était pas la faible variabilité des données CHIMERE, mais la prédiction de pointes trop fortes, avec une 
fréquence et une intensité variables selon les sites. La correction va donc chercher à réduire ces pointes, 
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ce qui est bénéfique pour le réalisme du calcul ultérieur d’exposition mais tend à réduire la variabilité 
intra-journalière des données modélisées. L’effet obtenu dépend de la fréquence initiale de ces pointes 
excessives. Toutefois, les scores de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sont dans l’ensemble très fortement améliorés lors du 
passage de CHIMERE à 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. 

Pour les stations de trafic de PM10, on remarque très nettement la diminution des pics aberrants de 
CHIMERE pour se rapprocher de la mesure (comme on peut le voir sur le graphique, pour le site place 
Victor Basch) tout en assurant un rehaussement des concentrations moyennes le reste du temps. 
L’usage du percentile 25 comme ligne de base est un élément déterminant de cette réussite. Il contribue 
toutefois à aplatir la variabilité des données modélisées sur quelques heures, ce qui lui fait perdre un 
peu de sens à l’échelle de la journée, mais ce n’est pas pénalisant pour l’exploitation que l’on souhaite 
en faire. Les différences sur les moyennes annuelles entre la mesure et le modèle CHIMERE sont, en 
moyenne, de 23,9 µg/m3 et cette différence diminue à 4,8 µg/m3 avec 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (voir données en Annexe 
2). De la même manière que pour le dioxyde d’azote, le biais sur la variance des concentrations de PM10 
est intégré à l’ajustement de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Il est intéressant de noter que la correction permet autant de 
réduire que d’augmenter la variance selon le biais constaté au départ. Ainsi sur le site de BASCH où 
CHIMERE surestime de nombreux pics, la variance est réduite de près de 185 (µg/m3)2 pour n’avoir, au 
final, que 10 (µg/m3)2 d’écart avec la variance mesurée. A l’inverse, elle est augmentée sur le site porte 
d’Auteuil, et à peu près constante sur RN6. Les RMSE sont diminuées en moyenne de 32% après 
l’application de la correction aux signaux du CTM. 

Sur les stations de fond pour les PM10, les mêmes commentaires que pour les stations de fond de NO2 
peuvent être faits : la qualité de la correction d’un site à l’autre dépend en grande partie de la qualité 
de la simulation initiale. La correction est toutefois toujours pertinente, les RMSE diminuent de 25% et 
les différences entre les moyennes annuelles modélisées et mesurées passent de -7 à -3 µg/m3 en 
moyenne. De même, un net gain au niveau de l’ajustement des variances est observé (Figure 12). 

 

 

 

Figure 12 - Comparaison des variances pour les sites des jeux d'apprentissage de NO2 (en haut) et PM10 (en bas) pour l'année 
2009. Les variances issues des mesures sont représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 fité sont en vert et celles issues de 

CHIMERE sont en gris. 
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On peut conclure que l’application de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 aux sorties de CHIMERE permet de recréer les gradients 
de concentration entre stations de fond (péri-)urbain et de proximité aux voies, puisque la correction 
s’amplifie des sites de fond aux sites routiers, et que l’on recrée les principales caractéristique de niveau 
et d’amplitude des signaux mesurés. Au vu de l’amélioration globale des scores, j’ai considéré que les 
résultats des tests présentés ici étaient satisfaisants et que je pouvais me baser sur cette formulation 
de l’équation pour continuer le développement de l’approche. 

La suite de la démarche consiste à universaliser les calculs pour prédire une correction sur les sites 
d’études non utilisés pour l’apprentissage. Il faut relier les corrections apportées par le modèle sur 
chacun des sites aux caractéristiques prédictibles du site, et définir une nouvelle formulation de la 
fonction 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Cette étape m’amènera certainement à récupérer des bases de données 
supplémentaires contenant des données locales « invariables » (information sur le bâti ou sur les 
coefficients de confinement des rues par exemple) ou « variables » (flux de trafic, données liées aux 
conditions météorologiques par exemple). 

 

4. Etape d’automatisation de la correction 

Notre objectif est de proposer une correction qui soit statistiquement représentative de la qualité de 
l’air et des gradients de qualité de l’air dans l’espace urbain. La démarche de calcul de l’exposition que 
nous allons développer plus tard étant elle aussi de nature statistique, l’important est que nous 
retrouvions les caractéristiques, les tendances et la distribution des paramètres étudiés. Il ne s’agit donc 
pas de trouver la meilleure correction pour les différents quartiers du Grand Paris, et pour chacun des 
micro-environnements urbains routiers, mais plutôt de faire des compromis sur la qualité des résultats 
site par site, afin de privilégier une approche simple mais dans l’ensemble représentative, peu coûteuse 
en données et en calculs, et aisément applicable sur toute la région. Je devrai toutefois apprécier la 
qualité du résultat final.  

 

Simplification des coefficients 𝛼, 𝛽 et k 

Tout d’abord, le fait d’avoir un couple de coefficient (𝛼, 𝛽) par station dédouble le travail nécessaire 
pour leur extrapolation vers des sites non soumis à apprentissage. J’ai donc regardé si l’apprentissage 
faisait apparaître des tendances sur le lien entre les deux coefficients, par environnements type. J’ai 
pour cela tracé les rapports entre les coefficients et leur somme 𝑘 = 𝛼 + 𝛽.  

Les résultats sont reportés en Figure 13. La figure met en avant plusieurs tendances dans la répartition 
des coefficients 𝛼 et 𝛽. C’est sur les sites de PM10 que l’on trouve la tendance la plus nette, avec une 
moyenne pour 𝛼 supérieure à 80% dans les deux cas, et à peine 7% et 4% d’écart entre sa plus faible et 
sa plus forte fraction, respectivement dans les environnements routiers et de fond urbain. Dans le cas 
de NO2, la variabilité des distributions est plus importante. En fond urbain, l’apprentissage propose pour 
la plupart des sites une part de correction sur le bruit de fond (alpha) qui s’échelonne entre 40 et 50%. 
En proximité au trafic, on observe plutôt deux tendances : une moitié des sites a une correction sur le 
bruit de fond également comprise entre 40 et 50%, et l’autre moitié entre 70 et 80%. J’ai considéré la 
possibilité d’imposer aux sites une partition moyenne de (𝛼, 𝛽), soit (57,43) pour les sites de proximité 
routière et (48,52) pour les sites de proximité au trafic. Afin d’en évaluer l’impact, j’ai tracé la courbe de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 moyen pour le site de trafic d’Auteuil, dont la correction (77,23) était une des plus éloignées de 
la valeur moyenne. Les résultats, présentés sur la Figure 13, montrent que - au sein d’une même 
formulation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 - visuellement, le choix des coefficients n’altère pas beaucoup le réalisme de la 
courbe. La RMSE et la variance sont très légèrement dégradées n’est quasiment pas affectée, et la 
moyenne annuelle est améliorée de 7 µg/m3. Ce résultat nous indique que les différentes valeurs du 
couple (𝛼, 𝛽) donnent des résultats qui sont très proches les uns des autres, et que l’utilisation d’une 
moyenne pour tous les sites d’un même sous-groupe est une solution robuste. C’est ce que j’ai retenu 
pour tous les sous-groupes de mesure. 
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Figure 13 - Rapport des coefficients 𝛼 et 𝛽 en pourcentage pour les stations de trafic et de fond des jeux d'apprentissage du 
NO2 et des PM10 pour l’année 2009. 

 

 

Figure 14 - Impact sur la courbe de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 de la partition alpha, beta, sur le site de trafic d’Auteuil, pour NO2 sur une partie 
de l’année 2009. La courbe 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est obtenue avec alpha = 0,77 et la courbe 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 moyen avec alpha = 0,57. 

 

Par la suite, j’ai tracé en Figure 15 les valeurs de 𝑘 pour chacun des sous-groupes de sites de mesure. 
Cette figure met en évidence une dispersion des valeurs beaucoup plus grande près des routes qu’en 
fond urbain, ce qui pouvait être attendu puisque les axes routiers diffèrent beaucoup de par leur 
dimension et leur fréquentation, alors que le fond urbain a vocation à représenter une teneur moyenne 
sur la zone urbaine. Le graphique montre ainsi la forte homogénéité des résultats obtenus pour le 
dioxyde d’azote en fond urbain, mis à part les résultats du site de Mantes-la-Jolie pour lequel nous 
avions identifié un biais particulièrement sévère dans les sorties de CHIMERE et dont la résolution est 
hors du cadre de mon travail - même si elle l’impacte. Au vu des résultats de ce sous-groupe, compris 
pour la plupart entre 1 et 1,5, il apparaît pertinent de considérer une valeur moyenne de correction 𝑘 
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ne tenant pas compte de l’environnement du site. J’ai donc retenu la valeur moyenne de 1,29 pour 𝑘𝑁𝑂2 𝑓𝑜𝑛𝑑. Proposer une valeur moyenne de la correction 𝑘 (qui serait de 1,95) pour les PM10 en fond 

urbain est une hypothèse plus forte, et qui doit être discutée. En effet, les valeurs de 𝑘 sont comprises 
entre 1,5 et 2,4, avec des valeurs plus fortes (autour de 2,2) pour les sites de grande couronne, et des 
valeurs plus faibles (autour de 1,7) pour les sites de petite couronne. Cet effet est lié au fait que 
CHIMERE sous-estime plus fortement les concentrations des polluants dans les mailles qui ne sont pas 
en majorité urbaines. Comme précédemment, j’ai tracé les différentes courbes en Figure 16, pour deux 
sites très éloignés dans la distribution de 𝑘. La figure montre que l’écart sur 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 qu’induit l’utilisation 
d’un 𝑘 moyen n’est pas significatif, que ce soit à la hausse ou à la baisse. Logiquement, on voit que les 
périodes de surestimation sur Vitry (vers le 20 février 2009 par exemple) pâtissent de cet effet de 
moyenne, mais la dégradation n’est pas majeure par rapport au biais déjà constaté sur cette période. 
Ces valeurs de 𝑘 sont bien entendu liées à la qualité des sorties CHIMERE, donc à la qualité de 
l’inventaire de départ, et donc doivent être réappréciées lorsque l’on change d’inventaire et de terrain 
d’étude. 

Les sites de trafic présentent quant à eux plus de dispersion (jusqu’à un facteur 2,3 pour NO2) sur 
l’intensité de la correction à effectuer. Ceci, comme je l’ai mentionné plus haut, ceci peut être attendu. 
Par ailleurs, les concentrations mesurées sont élevées et cela rend encore plus critique le choix de k 
pour la prédiction de la qualité de l’air près des axes routiers. On voit ainsi sur la Figure 17 que 
l’utilisation d’un facteur moyen pour 𝑘 affecte sévèrement la qualité (moyenne et valeurs de pointe) de 
la correction faite pour NO2 sur le site des Célestins à Paris. Je n’ai donc pas considéré l’utilisation d’une 
valeur moyenne de 𝑘, mais je me suis attachée à identifier quel paramètre local présentait une co-
variabilité avec la valeur de 𝑘 et pouvait être inclus dans la formule de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Ce travail fait l’objet de 
la section suivante. 

 

 

Figure 15 - Valeurs de 𝑘 issues de l’apprentissage, sur les différents sous-groupes de mesure pour le dioxyde d’azote 
(couleurs claires) et pour les particules PM10 (couleurs foncées) : en fond (péri-)urbain (en vert), et en proximité au trafic (en 

orange). 
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Figure 16 - Impact de la moyenne des valeurs de 𝑘 issues de l’apprentissage, sur les courbes de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 de particules fines en 
fond périurbain et urbain. En haut, courbes de CHIMERE en gris, de la mesure en rouge et de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (issu de l’apprentissage 

en vert et moyen en bleu) sur deux sites d’environnement différents : Melun en haut et Vitry-sur-Seine en bas. 

 

 

Figure 17 - Impact de la moyenne des valeurs de 𝑘 issues de l’apprentissage, sur les courbes de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 de dioxyde d’azote en 
proximité au trafic : courbes de CHIMERE en gris, de la mesure en rouge et de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (issu de l’apprentissage en vert et 

moyen en bleu) sur le site Célestins (quais de la Seine). 

 

Au final, le signal corrigé 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 s’écrira donc sous la forme de l’Equation 6a pour les stations de trafic 
et sous la forme de l’Equation 6b pour les stations de fond : 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 = 𝑘𝑠𝑖𝑡𝑒 ∗ {[(𝐵𝑑𝑓 ∗ %𝛼) ∗ (1 + 𝐶𝑉)] + [(𝐴𝑚𝑝𝑙 ∗ %𝛽) ∗ (1 + (4 ∗ 𝐶𝑉))]}                 #(6𝑎)  𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 = 𝑘𝑓𝑜𝑛𝑑 ∗ {[(𝐵𝑑𝑓 ∗ %𝛼) ∗ (1 + 𝐶𝑉)] + [(𝐴𝑚𝑝𝑙 ∗ %𝛽) ∗ (1 + (4 ∗ 𝐶𝑉))]}                  #(6𝑏)  
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où 𝐵𝑑𝑓 et 𝐴𝑚𝑝𝑙 sont définis conformément aux critères des équations #(3a) et #(3b), où 𝑘𝑓𝑜𝑛𝑑 prend 

les valeurs de 1,29 et de 1,95 pour NO2 et pour les PM10 respectivement et où 𝑘𝑠𝑖𝑡𝑒 reste à prédire pour 
chaque site et chaque polluant. 

 

Proposition de coefficients k site-dépendants en proximité au trafic 

J’ai mené un travail de réflexion sur la méthodologie à adopter pour déterminer les coefficients 𝑘 de 
toutes les zones d’Île-de-France situées à proximité de la voirie. J’ai identifié deux paramètres, en lien 
avec l’environnement des stations, susceptibles d’affecter localement l’erreur de CHIMERE lors de la 
simulation des espaces routiers, et qui pourraient donc être corrélés aux coefficients 𝑘 sur chaque 
station d’apprentissage. 

Le premier paramètre que j’ai jugé d’intérêt dans la démarche suivie est la morphologie urbaine dans 
l’environnement immédiat de chaque site de mesure. En effet, pour un même niveau d’émission, le fait 
qu’une rue soit étroite et enserrée entre des immeubles hauts va fortement influer sur les niveaux de 
concentration qui s’y établissent. J’ai donc travaillé à la possibilité de corréler les degrés de confinement 
des rues avec les corrections nécessaires sur le modèle. Ce travail a été mené en collaboration avec une 
étudiante de Master. J’ai ensuite déterminé un second paramètre en me basant sur le fait que les 
erreurs d’un CTM sont en grande partie dues à une dilution horizontale forcée des polluants émis dans 
une maille, jusqu’aux limites de la maille en question. Si les émissions sont diluées dans un 
environnement riche en émission, l’effet de dilution sera faible. Si les émissions sont diluées dans un 
environnement peu émetteur, l’effet de dilution sera important. La capacité du modèle à restituer les 
gradients d’émissions observés pourrait dans ce cas dépendre du rapport entre (i) les émissions dans 
l’environnement immédiat du site de mesure et (ii) la totalité des émissions dans la maille. Ce paramètre 
a été étudié et mis en relation avec 𝑘.  

Ces travaux sont présentés dans les deux sections qui suivent.  

 

a. Environnement morphologique des rues 

Comme expliqué plus haut, la morphologie urbaine environnant un site d’étude possède un rôle majeur 
sur l’accumulation ou la dispersion locale des polluants. Nos premières réflexions sur l’approche à suivre 
pour formaliser cette morphologie nous ont menées à considérer deux indicateurs, que j’ai appelés 
« proxys », exprimant le degré de confinement des rues. 

Le premier proxy est l’effet de rue canyon. L’effet de rue-canyon est exprimé grâce au rapport entre la 
hauteur des bâtiments encadrant la rue et la largeur de la rue. Il est souvent exprimé dans la littérature 
par l’équation de l’« aspect ratio »: 𝐴𝑠𝑝𝑒𝑐𝑡 𝑅𝑎𝑡𝑖𝑜 =  𝐻𝑊 

où 𝐻 représente la hauteur du bâti bordant la rue canyon (en mètres) et 𝑊 représente la largeur de la 
rue (en mètres). La rue est considérée comme « rue canyon » lorsque son aspect ratio est supérieur à 1 
et comme rue ouverte lorsqu’il est inférieur à 1 (Vardoulakis et al., 2003). Pour l’Île-de-France, les 
données de hauteurs de bâtiment et de largeur ont pu être obtenues via la BDTOPO qui est une base 
de données de l’IGN regroupant des informations topographiques d’un domaine donné. 

L’objectif final était de cartographier la région en calculant l’aspect ratio moyen sur des mailles de 
100x100m2 couvrant tout le domaine francilien, de façon à nous permettre de distinguer des gradients 
d’effet, depuis les zones les plus confinées vers les zones les plus ouvertes. Rapidement, la mise en 
œuvre de cette méthode s’est avérée très consommatrice en temps de calcul ce qui la rendait peu 
intéressante. Nous avons toutefois calculé les aspect ratio locaux sur chacun des sites de trafic routier, 
mais aucune relation ni tendance n’a pu être mise en avant entre ce paramètre et les coefficients k issus 
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de l’apprentissage, que ce soit pour le dioxyde d’azote ou pour les particules. L’hypothèse que l’on peut 
faire sur cette absence de lien est que ce paramètre H/W est trop spécifique et comporte une trop 
petite partie de l’explication de l’erreur modèle. Si on avait voulu intégrer une réflexion sur le 
confinement, il aurait été important de se poser la question de l’orientation des rues par rapport aux 
directions des vents dominants, considérer le fait que les hauteurs de bâtiment de part et d’autre des 
rues ne sont pas toujours homogènes, et pouvoir prendre en compte les intersections. Mais cela nous 
obligeait à rentrer dans une approche de type déterministe incompatible avec les ambitions de 
simplicité de la démarche entreprise. 

 

Le second proxy est la notion de Local Climate Zones. Une autre approche permettant de caractériser les 
environnements urbains en fonction de leur capacité à accumuler ou disperser la pollution a été 
considérée. Nous nous sommes inspirées d’une méthodologie développée par Stewart & Oke, 2012 
nommée « Local Climate Zones » (LCZ). Plutôt que de caractériser les environnements urbains suivant 
des mailles régulières, cette méthode travaille plutôt sur des îlots tels que considérés dans les études 
de climatologie urbaine pour la détermination des îlots de chaleur urbains (Bernard et al., 2018). Les 
entités géographiques utilisées qui supportent ces LCZ sont les Îlots Morphologiques Urbains (IMU), 
définis au sein d’un référentiel géographique numérique par l’Institut Paris Région (IPR), anciennement 
Institut d’Aménagement et d’Urbanisme de la région Île-de-France (IAU, 2016). Les LCZ ont vocation à 
définir le taux d’urbanisation d’un îlot en distinguant les environnements végétalisés tels que les parcs 
et jardins. Mais de nombreux indicateurs urbains sont nécessaires pour définir avec précision à quelle 
classe de LCZ appartient un îlot. Nous avons utilisé les données de l’IPR relatives à chacun des IMU pour 
calculer les classes de LCZ auxquelles ils appartenaient. Nous avons ensuite utilisé une version simplifiée 
du tableau de détermination des zones de Stewart & Oke, 2012 permettant de ne retenir que des 
grandes catégories jugées pertinentes pour notre démarche. Les quatre indicateurs retenus pour 
l’attribution des LCZ sur la région parisienne sont présentés ci-dessous, et résumés avec leurs valeurs 
dans le Tableau 5 : 

- Le mode d’occupation des sols (MOS) est utilisé pour suivre et analyser, à une certaine échelle, 
l’évolution du territoire francilien. Il permet d’identifier les IMU. La version simplifiée du MOS 
fournit par l’IPR contient 11 types d’occupation des sols appelés « postes ». Nous avons 
considéré 6 des 11 MOS pour cette approche. Il s’agit du bâti résidentiel (MOS 1) des autres 
types de bâti (MOS 2), des espaces ouverts artificialisés (MOS 3), des forêts et milieux semi-
naturels (MOS 4), des espaces agricoles (MOS 5) et de l’eau (fleuve, lac… MOS 6). 

- L’Aspect Ratio « AR » qui est, ici, définie de manière différente que dans la section précédente.  𝐴𝑅 = (𝐸𝑆+𝐷𝐵)(𝑆𝑅+1)  où 𝐸𝑆 représente le coefficient d’emprise au sol, 𝐷𝐵 représente la densité du 

bâti et 𝑆𝑅 représente la surface des routes. Toutes ces valeurs sont tirées de couches 
cartographiques de l’IPR. 

- La Hauteur de Rugosité « HR » (en mètre) indique la hauteur moyenne des bâtiments ou de la 
végétation de chaque îlot. Ce paramètre est déterminé selon le rapport entre le volume des 
masses construites et la surface au sol qu’elles occupent. 

- La Surface Construite « SC » (en %) indique le pourcentage de bâtiments par îlot. Elle est 
déterminée selon la couche de surface au sol des bâtiments et la surface des IMU. 
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Tableau 5 – Résumé de la caractérisation des IMU en LCZ.  

 

La classification des LCZ a été réalisée sur l’ensemble du domaine francilien et est cartographiée dans la 
Figure 18 ci-dessous. Cette classification du domaine ne nous permet pas de récupérer d’information 
sur le type d’environnement entourant chaque rue dans laquelle nous voulons prédire la qualité de l’air, 
mais sur le degré de confinement d’un îlot.  

 

 

Figure 18 - Représentation cartographique des LCZ de la région Île-de-France. 

MOS HR AR SC LCZ

1 et 2 

> 25 > 2 LCZ1

> 25 < 2 LCZ4

10 < HR < 25 > 0,75 LCZ2

10 < HR < 25 > 0,75 LCZ5

3 < HR < 10 0,75 > HR > 3 LCZ3

3 < HR < 10 LCZ6

< 3 LCZ7

> 25 LCZ8

< 25 LCZ9

3 LCZE

4
LCZA-B-

C

5 LCZD

6 LCZG
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On peut voir sur cette figure un gradient d’urbanisation qui s’intensifie lorsque l’on s’approche du centre 
du domaine. On note que toutes les LCZ déterminées par Stewart & Oke, 2012 ne sont pas représentées 
sur la région.  

 

Tableau 6 - Caractérisation des stations d'apprentissage de trafic en fonction des LCZ dans lesquelles elles se trouvent. 

 
 

Pour pouvoir associer les concentrations de CHIMERE avec les LCZ, nous avons croisé les couches 
cartographiques les contenant aux coordonnées des sites sur lesquels nous avons mené l’apprentissage. 
L’objectif était de pouvoir mener cela sur chaque brin routier de notre domaine, et de prédire l’intensité 𝑘 de la correction à apporter. Cette approche, quoique prometteuse, ne nous a pas permis de mettre 
en avant de relation entre les LCZ environnants les rues (Tableau 6) et les coefficients 𝑘 calculés plus 
haut. En effet, aucune relation logique n’est apparue entre ces deux paramètres, ni pour NO2 ni pour 
les PM10. Une première hypothèse que nous avons émise face à ce résultat est le fait qu’il y a un manque 
de diversité des LCZ au niveau des stations de trafic des jeux d’apprentissage. En effet, seules 3 LCZ sont 
représentées comme on le voit dans le Tableau 6, et la diversité au sein de ces classes n’est pas 
considérée. La seconde hypothèse qui vient compléter notre diagnostic est que ces paramètres de 
confinement des rues ne sont pas des sources d’erreur du premier ordre du modèle CHIMERE, ou du 
moins, que les paramètres qui permettent de constituer ces classes ne sont pas discriminants sur les 
sites testés.  

Nous avons donc considéré d’autres paramètres locaux pouvant être reliés à la variabilité de 𝑘. 

 

b. Hétérogénéité des émissions (𝐻𝐸) 

L’intensité du trafic d’une rue a un impact sur les niveaux de pollution mesurés au niveau des stations. 
Or, comme mentionné en introduction de cette section, les CTM travaillent sur un espace discrétisé en 
mailles qui mène à une homogénéisation des valeurs d’émissions dans chacune des mailles du domaine. 
Ceci induit une erreur sur l’intensité des taux d’émissions point de mesure. L’intensité de l’erreur du 
modèle est donc directement liée à la valeur du facteur de dilution des émissions, lors du calcul dans la 
maille.  

Pour approfondir cette piste, nous avons choisi de représenter les gradients d'intensité des émissions 
dans les mailles, en construisant un rapport nommé 𝐻𝐸 entre (i) un indicateur des émissions émises au 
niveau du tronçon de route que l’on considère et (ii) un indicateur des émissions routières moyennes 
dans la maille. 

𝐻𝐸 = (𝐹𝐸𝑝𝑜𝑙𝑙 ∗ 𝑇𝑀𝐽𝐴𝑖 ∗ 𝑙𝑜𝑛𝑔𝑢𝑒𝑢𝑟 𝑖𝑡𝑟𝑜𝑛ç𝑜𝑛 𝑖)𝑟𝑜𝑢𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠∑ (𝐹𝐸𝑝𝑜𝑙𝑙 ∗ 𝑇𝑀𝐽𝐴 ∗ 𝑙𝑜𝑛𝑔𝑢𝑒𝑢𝑟𝑠𝑡𝑟𝑜𝑛ç𝑜𝑛𝑠)𝑟𝑜𝑢𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠𝑚𝑎𝑖𝑙𝑙𝑒  

 

Le flux d’émissions sur chaque brin routier se calcule comme le facteur d’émission (𝐹𝐸) moyen du 
polluant par les véhicules * l’activité routière (flux de trafic 𝑇𝑀𝐽𝐴) * la longueur du tronçon de route. 
Un exemple de l’utilité de cette pondération par la longueur de la voie peut être donné en comparant 
deux tronçons entre eux : Plus un tronçon de route à l’intérieur d’une maille est long, plus les émissions 
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qui y sont émises seront importantes même si le nombre de véhicules totaux est faible. A contrario, un 
tronçon court aura un impact moins important en termes d’émissions pour un même nombre de 
véhicules par jour. La longueur du tronçon de route est notamment importante lorsque l’on a des vents 
dans l’axe de la rue, car ils peuvent ramener les polluants émis tout le long du brin vers le point de 
mesure. Le flux d’émissions routières sur le reste de la maille est calculé de la même manière, par 
addition sur l’ensemble des tronçons de la maille. C’est une hypothèse forte de ne pas considérer les 
autres émissions de la maille, car cela sous-entend que le gradient est intégralement formé par les effets 
spatiaux du trafic. Mais s’il est facile d’estimer les « autres émissions » dans la maille, il est très difficile 
d’identifier les émissions non routières le long du brin et donc corriger le dénominateur sans corriger le 
numérateur nous a paru peu robuste. C’est sans doute une piste à explorer.  

Enfin, en faisant l’hypothèse d’un trafic homogène sur tout l’espace urbain, on peut s’affranchir du 
premier paramètre, le « facteur d’émission du polluant » sur la voie. En effet, celui-ci constitue un même 
facteur multiplicatif pour le numérateur et le dénominateur de notre rapport 𝐻𝐸. Bien sûr, cette 
hypothèse d’homogénéité est discutable, mais elle constitue le mieux que l’on puisse produire comme 
donnée, puisque l’inventaire à notre disposition (et l’état de l’art des inventaires) ne considère qu’un 
seul parc roulant sur tout l’espace urbain.  

 

Au final, le rapport 𝐻𝐸 s’écrit selon l’Équation 7 :  

𝐻𝐸 = (𝑇𝑀𝐽𝐴𝑖 ∗ 𝑙𝑜𝑛𝑔𝑢𝑒𝑢𝑟 𝑖𝑡𝑟𝑜𝑛ç𝑜𝑛 𝑖)𝑟𝑜𝑢𝑡𝑒𝑠∑ (𝑇𝑀𝐽𝐴 ∗ 𝑙𝑜𝑛𝑔𝑢𝑒𝑢𝑟𝑠𝑡𝑟𝑜𝑛ç𝑜𝑛𝑠)𝑟𝑜𝑢𝑡𝑒𝑠𝑚𝑎𝑖𝑙𝑙𝑒                                 #(7) 

 

Pour exprimer les flux de trafic au niveau de la voirie on utilise les données de Trafic Moyen Annuel 
Journalier (en nombre de véhicules par jour). Cette donnée se trouve être difficile à récupérer pour 
l’ensemble de la voirie francilienne étant donné que des entités administratives différentes sont 
chargées de réaliser ces comptages en fonction du département considéré, mais aussi que c’est 
essentiellement les routes les plus importantes qui font l’objet d’un suivi. Il en découle tout d’abord une 
inhomogénéité des bases de données due aux différents formats de données, à la séparation ou non 
des comptages pour les axes routiers à plusieurs voies, à la mise à disposition de moyennes annuelles 
ou mensuelles et aux différences d’années de référence pour les mesures. 

Aussi, je me suis plutôt dirigée vers la modélisation des flux de trafic journalier afin d’avoir une 
information cohérente sur l’ensemble du réseau routier d’intérêt. J’ai utilisé pour cela les données 
produites par le modèle OLYMPUS développé dans notre équipe au LISA (http://www.lisa.u-
pec.fr/instruments/?id=1295). Ce modèle sera décrit de manière détaillée pour les besoins du calcul 
d’exposition dans le chapitre suivant, mais on peut indiquer ici qu’il s’agit d’un modèle d’émissions qui 
calcule les flux de mobilité des individus sur un territoire à partir d’une représentation statistique de la 
demande en transport pour des déplacements quotidiens. Il prend en compte l’ensemble de motifs de 
mobilité (travail, loisir, achat, éducation) et tient compte dans son calcul des taux d’occupation des voies 
et de la congestion à tout instant. OLYMPUS produit ainsi des valeurs de TMJA sur chaque brin routier 
de la voirie francilienne. Il m’a simplement fallu extraire ces données et géolocaliser les stations de 
mesure afin de récupérer les TMJA des tronçons de route d’intérêt. Les TMJA réels ainsi que les TMJA 
modélisés des stations sont résumés dans le Tableau 7. Il est à noter que nous n’avons pas pu récupérer 
les valeurs des comptages au niveau des tous les tronçons de routes correspondant aux stations 
d’apprentissage, ce qui explique les cases grisées du tableau. Cette comparaison montre que la 
simulation d’OLYMPUS est très réaliste pour les stations « A1 » et « BASCH » avec seulement 5% de 
différence avec les observations, ce qui est très satisfaisant. « ELYS » est sous-estimé par rapport à la 
mesure à hauteur de 33% ce qui reste très satisfaisant. En revanche, le TMJA modélisé sur le tronçon lié 
à la station d’Auteuil est 40 fois plus élevé que les comptages. Il peut s’agir ici d’une erreur liée au fait 
que le comptage est lié à la bretelle d’accès Porte d’Auteuil alors qu’OLYMPUS considère le flux sur le 
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périphérique, qui ne sont évidemment pas du même ordre de grandeur. Dans l’ensemble, les données 
d’OLYMPUS présentent donc des valeurs cohérentes, et des travaux sont en cours dans l’équipe pour 
valider totalement les TMJA proposés par le modèle. Face à ce résultat encourageant, nous avons 
continué à travailler sur la généralisation de l’approche à l’aide des données d’OLYMPUS.  

 

Tableau 7 - Données relatives aux comptages routiers (mesurés et modélisés par OLYMPUS) ainsi que les indicateurs 
d’émissions calculés au niveau des tronçons (TMJA pondérés), indicateurs moyens d’émission dans la maille (TMJA pondérés 

mailles), les vitesses de déplacement par tronçons (Vitesses) et les valeurs obtenues pour les Ratio HE de NO2 et des PM10. 

 
 

Les rapports 𝐻𝐸 ont été calculés grâce à l’Équation 7 pour chacune des stations et j’ai recherché leur 
corrélation avec les valeurs des coefficients 𝑘. Le résultat est présenté dans la Figure 19. On voit sur 
cette figure que les deux paramètres présentent une dépendance positive, mais que le point RN6 est 
totalement en dehors de cette tendance. Cela rejoint les commentaires formulés précédemment sur le 
fait que ce site est un site « particulier » dont la reproduction par le CTM est d’emblée mauvaise, et que 
cela augmente artificiellement le besoin de correction. Le fait de retirer la station de la corrélation 
permet d’obtenir une dépendance linéaire plus marquée, avec un coefficient de Pearson R2 de 0,72. 
Ceci nous permet de considérer le ratio 𝐻𝐸 comme un discriminant du besoin en correction du modèle. 
On peut déduire de cette régression une valeur de 𝑘 pour les différents tronçons de la voirie d’Ile-de-
France. On voit bien sûr que la variabilité de 𝐻𝐸 n’explique pas toute la variabilité de 𝑘, mais cela permet 
de réduire l’erreur qu’on aurait faite en appliquant une valeur moyenne pour 𝑘, et de prendre en 
compte la variation du trafic routier local. On doit en outre avoir en tête que les sites de trafic en zone 
peu urbanisée seront potentiellement mal reproduits et par CHIMERE, et par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 car nous ne 
pouvons pas apporter de correction pleinement satisfaisante sur cette base. 

En revanche, aucune corrélation avec les rapports 𝐻𝐸 n’a été initialement trouvée pour les coefficients 𝑘 des sites de trafic de PM10 (R2 = 0,12). À ce stade, j’ai émis deux hypothèses. Soit l’erreur du modèle 
n’est pas ou peu dépendante de la surémission locale (et donc il faut abandonner la piste de 𝐻𝐸), soit 
le flux de trafic n’est pas un bon proxy pour représenter les émissions locales. Avant d’abandonner la 
piste de 𝐻𝐸, j’ai exploré la seconde hypothèse. Aujourd’hui on sait en effet que, localement, les 
émissions routières non liées à la combustion, dites « non-exhaust » (NE) des particules ont un impact 
significatif sur les niveaux mesurés en proximité aux voies (OECD, 2020). Ces émissions « NE » sont 
reliées à la remise en suspension de particules se trouvant sur la voirie au passage des véhicules, à 
l’abrasion des pneus sur la route et au frottement des plaquettes de freins lors de la décélération. La 
quantification de ces émissions reste, aujourd’hui, encore complexe puisqu’elle va fortement dépendre 
des matériaux des freins et de la route (pour les phénomènes d’abrasion) et il est difficile de différencier 
la remise en suspension des particules liée au passage des véhicules avec celle liée aux vents (Gustafsson 
et al., 2009). On sait néanmoins que les vitesses de déplacement des véhicules sont reliées aux modes 
de conduite et qu’elles ont une influence sur les phénomènes de frottement et sur la remise en 
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suspension. Pour tenter d’intégrer cette dimension dans 𝐻𝐸, j’ai introduit dans le Tableau 7 la donnée 
relative à la vitesse de déplacement moyenne des véhicules sur chaque tronçon 𝐻𝐸 des PM10 et j’ai 
regardé si on pouvait améliorer l’émission locale en la multipliant par la vitesse. Cela constitue l’Equation 
8. Cet ajout permet d’augmenter la valeur du coefficient de Pearson à 0,66 (Figure 19). Comme 
précédemment, cette corrélation visant à prédire la valeur de 𝑘 n’explique pas la totalité des différences 
entre sites. Mais l’amélioration du coefficient de corrélation permet d’avoir une proposition de formule 
pour le calcul de k, qui est plus pertinent que l’usage d’une valeur moyenne de 𝑘. Pour les PM10 on 
utilise donc :  

 

𝐻𝐸 = (𝑉𝑖𝑡𝑒𝑠𝑠𝑒 ∗ 𝑇𝑀𝐽𝐴𝑖 ∗ 𝑙𝑜𝑛𝑔𝑢𝑒𝑢𝑟 𝑖𝑡𝑟𝑜𝑛ç𝑜𝑛 𝑖)𝑟𝑜𝑢𝑡𝑒𝑠∑ (𝑇𝑀𝐽𝐴 ∗ 𝑙𝑜𝑛𝑔𝑢𝑒𝑢𝑟𝑠𝑡𝑟𝑜𝑛ç𝑜𝑛𝑠)𝑟𝑜𝑢𝑡𝑒𝑠𝑚𝑎𝑖𝑙𝑙𝑒                                 #(8) 

 

 

Figure 19 - Corrélations entre le paramètre HE et les coefficients 𝑘 des stations de trafic de NO2 (en haut) et de PM10 (en bas) 
pour 2009. 

Bien sûr, il aurait été nécessaire d’avoir plus de points de contrainte pour réaliser nos tests statistiques 
sur la prédiction de la valeur de 𝑘, et le manque de données d’entrées ne nous permet pas de mener 
une analyse statistique détaillée. En particulier, plus de points auraient permis de savoir s’il faut donner 
plus de poids au point « AUT » ou pas. 

Il est toutefois intéressant de noter que plusieurs méthodologies ont été développées dans la littérature 
pour prédire les niveaux de NO2 et de PM10 à proximité des sources de trafic routier (LUR, Random 
Forest et Réseaux de neurone). Elles se basent sur une diversité d’indicateurs de pollution assez larges 
visant à reproduire les niveaux mais aussi les gradients de concentration de ces deux polluants entre 
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fond urbain et proximité routière. Les ordres de grandeurs des coefficients de corrélation que j’ai 
obtenue à la suite de cette étape de l’approche sont tout à fait cohérents avec ceux présentés dans la 
littérature, puisqu’ils sont compris dans l’intervalle des R² ainsi établis, quel que soit l’indicateur 
considéré et la méthode de corrélation utilisée. Soit entre 0,4 et 0,8 pour les particules et environ 0,75 
pour la plupart des études portant sur le NO2. Bien que le nombre d'indicateurs que je considère dans 
mon approche soit faible par rapport à ces études, on peut donc considérer que les R2 obtenus sont 
donc satisfaisants pour la prédiction des gradients de concentration des deux polluants. Grâce à ce 
travail de mise en corrélation de k avec les paramètres de l’environnement du site de mesure, des 
valeurs de 𝑘 pourront être produites pour tous les tronçons de routes du domaine Île-de-France.  

Enfin, il est important de noter que les valeurs du rapport 𝐻𝐸 présentées dans le Tableau 7 et que j’ai 
utilisées pour construire la corrélation ont été soumises à un travail spécifique. Pour chaque site, j’ai 
analysé l’environnement routier afin de prendre en compte tous les brins d’intérêt pour l’exposition 
locale. Ainsi, certains environnements complexes comme la place Victor Basch (rond-point) ou la station 
sur l’autoroute A1 nécessitaient que l’on prenne en compte plusieurs brins. Ce travail, bien sûr, ne 
pourra être mené de façon automatique sur toutes les voies de la région, et l’attribution automatisée 
d’une valeur de 𝐻𝐸 à chaque site de validation ne pourra pas bénéficier d’un tel travail. C’est 
potentiellement une limitation de l’approche puisqu’on ne peut garantir la même robustesse à chaque 
point pour lequel on prédit le rapport HE. Toutefois cela ne concerne que les environnements routiers 
complexes et ce travail n’est pas nécessaire sur la plupart des rues. Pour limiter cette problématique, il 
faudra probablement mieux encadrer le calcul de 𝐻𝐸 dans OLYMPUS. 

 

5. Validation de l’approche 

Les résultats précédents m’ont permis de poursuivre avec l’étape de validation de la descente en 
échelle. Il s’agit d’appliquer les équations mises en place précédemment au niveau de sites d’études 
n’ayant pas été utilisés pour l’apprentissage de l’approche (Tableau 4).  

 

Statistiques sur les corrections 

Des séries temporelles de tous les sites ainsi que les boxplots des résultats de la phase de validation de 
l’approche sont présentés en Annexe 4. Les boxplots de stations représentatives sont présentés en 
Figure 20a et Figure 20b. L’impact de la correction sur la variance est présenté dans la Figure 21. 

La correction prévue sur les sites de trafic fait à la fois intervenir des paramètres fixes (répartition de la 
correction sur le signal lissé et sur les pointes, effet du vent) et des paramètres site-dépendants (valeur 
de 𝑘). Il est donc intéressant de regarder si la prédiction de correction s’avère bien dimensionnée. En 
2009, seul un site de proximité au trafic est disponible pour la validation, le site situé sur la route 
nationale RN2. On voit en Figure 20 que la correction permet de rehausser l’ensemble de la distribution 
des données, et pour NO2 de gagner en amplitude sur cette distribution des données. On constate 
toutefois que la correction est trop forte pour NO2 puisque 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 surestime de près de 30 µg/m3 la 
moyenne annuelle mesurée. Elle est en revanche pertinente pour les PM10. La rareté des sites de 
proximité au trafic a fortement limité le volant de données disponibles pour la validation et il est difficile 
de conclure sur la pertinence de notre approche avec un seul site de validation. Qui plus est, le site RN2 
s’avère particulier comme on le verra plus tard, dans l’analyse détaillée de sa correction 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Et, bien 
que ce site amène des conclusions d’intérêt, il reste intéressant de travailler sur une autre année pour 
pouvoir explorer plus en détails le potentiel de notre approche de descente en échelle en proximité au 
trafic. 

La correction prévue sur les sites de fond est quant à elle fixe et de faible ampleur. Il ne peut pas y avoir 
de modulation basée sur la qualité des données initiales de CHIMERE. Il est donc intéressant de voir 
comment cela améliore, ou dégrade, les sorties du CTM. Pour NO2 comme pour les PM10, on constate 
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sur l’ensemble des sites une amélioration des valeurs annuelles moyennes ce qui reste l’objectif numéro 
1 de mon travail. Toutefois, lorsque les sorties de CHIMERE sont très proches de la mesure, le fait 
d’imposer une correction vers de plus hautes valeurs et une plus forte amplitude du signal peut avoir 
tendance à générer une série de données un peu trop fortes, comme on le voit sur les boxplots du site 
de Gonesse pour NO2, ou de Paris 18e pour les particules. Quel que soit le résultat sur la moyenne 
annuelle, on voit également sur la Figure 20 que la distribution des données est plus réaliste sur la 
plupart des sites de fond urbain, avec un élargissement de la gamme de concentrations entre les 
percentiles 25 et 75. L’impact sur la RMSE est, aux exceptions précédentes près, modéré (2-3 µg/m3) et 
en faveur de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Les quelques exceptions, comme Gonesse et Ivry pour les PM10, subissent une 
augmentation de la RMSE qui est aussi de +2-3 µg/m3. L’impact sur la variance est plus complexe. Il est 
en général négligeable pour NO2 même s’il tend toujours à la réduire, ce qui n’est pas le sens espéré. 
Pour les PM10, il est également faible mais systématiquement dirigé dans le bon sens.  
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Figure 20.a -Boîtes à moustache de NO2 pour la mesure (rouge), CHIMERE (gris) et 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 obtenue par l’approche 
automatisée (vert) - Elles donnent les percentiles 5 et 95, les percentiles 25 et 75 ainsi que les moyenne et médiane de 

chaque série de données sur l’ensemble de l’année 2009. 
 

  

   

Figure 20.b - Boîtes à moustache de PM10 pour la mesure (rouge), CHIMERE (gris) et 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 obtenue par la correction 
automatisée (vert) - Elles donnent les percentiles 5 et 95, les percentiles 25 et 75 ainsi que les moyenne et médiane de chaque 

série de données sur l’ensemble de l’année 2009. 
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Variance des séries de mesure / modélisées pour NO2 sur 2009 

 

Variance des séries de mesure / modélisées pour les PM10 sur 2009 

 

Figure 21 -  Comparaison des variances pour les sites des jeux de validation de NO2 (en haut) et PM10 (en bas) pour l'année 
2009. RN2 est le site de trafic de validation, les autres sites sont des sites de fond urbain. Les variances issues des mesures 

sont représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 automatisée sont en vert et celles issues de CHIMERE sont en rose. 

 

Analyses des séries 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 produites 

Comme on l’a mentionné précédemment, il est intéressant de faire un point sur le site de trafic RN2. 
Les données statistiques de cette station sont données dans le Tableau 8. 

La donnée 𝑘𝑎𝑢𝑡𝑜 est la valeur de 𝑘 prédite par le calcul automatisé de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Pour alimenter la 
discussion, nous pouvons comparer les résultats obtenus pour ce site de validation avec les niveaux 
obtenus pour les sites d’apprentissages. La donnée 𝑘𝑎𝑢𝑡𝑜 de la station RN2 est du même ordre que trois 
des sites d’apprentissage de trafic - BONAP, CELES et ELYS - avec des valeurs autour de 1,4. Par contre, 
une RMSE et des écarts plus élevés entre les moyennes annuelles et les variances sont calculées pour 
le site de RN2 après l’application de l’approche alors qu’on tendait vers une diminution de ces dernières 
pour les sites d’apprentissage.  

On peut alors associer la surestimation des concentrations de NO2 au fait que la valeur de 𝐻𝐸 est trop 
élevée, ce qui peut être lié, par exemple, à une surestimation du flux local de trafic par OLYMPUS, mais 
ce n’est pas vérifiable car aucune mesure de TMJA n’est disponible sur ce tronçon de route. On peut 
dans un deuxième temps se demander s’il n’y a pas une spécificité du site qui explique le phénomène 
de surestimation récurrente. Pour explorer cette hypothèse j’ai tracé les séries temporelles liées à cette 
station en Figure 22. L’analyse visuelle des courbes de concentration de NO2 montre un résultat à deux 
facettes. Sur certaines périodes de temps, on obtient comme espéré une amélioration de la courbe de 
concentration modélisée par rapport à la mesure, et la courbe de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 se superpose même assez 
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fidèlement à celle de la mesure. Mais sur d’autres périodes de temps, récurrentes, on observe une 
surestimation assez forte des niveaux mesurés par l’approche 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. J’ai choisi de représenter en 
Figure 22 une période où cela arrive particulièrement souvent, et j’ai surligné ces périodes en jaune. 

 

 

Figure 22 -Séries temporelles de CHIMERE (en gris), de la mesure (en rouge) et de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert) sur la station de trafic RN2 
du jeu de validation RN2, sur une période représentative de l’année 2009. En haut, résultats pour NO2 et mise en évidence 

des périodes de l'année surestimées par l'approche de correction 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. En bas, résultats pour les PM10. 
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Les périodes de surestimation sont associées à des périodes pendant lesquelles les niveaux mesurés 
restent bas, et sont bien reproduits par CHIMERE. Ainsi, l’application de la correction va donc augmenter 
des valeurs qui étaient, initialement, correctes par rapport à la mesure, induisant des événements de 
surestimations. Ce comportement des mesures de NO2 rappelle les phénomènes observés par vent fort 
en site de fond urbain. J’ai donc tracé en Figure 22 le vent horaire sur le domaine, et j’ai également 
surligné en jaune les valeurs de vent supérieur à 3 m/s. On constate que les périodes de surestimation 
sont en fait des événements de vent fort pour lesquels la correction est amplifiée à tort. En effet, le site 
RN2 est très ouvert et se comporte face au vent plutôt comme un site de fond. Nous n’avions pas de 
telle station dans notre échantillon d’apprentissage. Il est donc probable qu’il faille dans le futur 
n’appliquer la correction sur le vent (1,4) qu’à des sites émetteurs pour lesquels il existe un 
environnement bâti permettant l’accumulation locale des polluants émis. C’est un des enseignements 
de cette étape de validation. L’effet de dégradation n’est en revanche pas observé sur les particules car, 
comme nous l’avons vu, la part de 𝐴𝑚𝑝𝑙 dans la correction est très minoritaire (𝛽 = 10% de 𝑘). Les 
résultats sur les particules sur ce même site (illustrés dans la Figure 22, en bas) sont même à l’inverse 
améliorés sur toute la période. On retrouve ce bon score sur le boxplot de la Figure 20b.  

Tableau 8 - Résumé des données statistiques de la station de validation de trafic de NO2 et des PM10 (automatisation de 
l’approche et comparaison avec les données idéales « fit » de la station). 

Station 𝑘 
RMSE 
CHIM 

(µg/m3) 

RMSE 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
(µg/m3) 

Moy. 
CHIM 

(µg/m3) 

Moy. 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
(µg/m3) 

Moy. 
Mesure 
(µg/m3) 

Variance 
CHIM 

(µg/m3)2 

Variance 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
(µg/m3)2 

Variance 
Mesure 
(µg/m3)2 

RN2 NO2 
(auto) 

1,6 41,0 54,6 39,4 100,4 69,9 415,3 1694,6 1065,6 

RN2 PM10 
(auto) 

2,1 26,3 19,0 26,8 42,1 42,3 501,8 385,9 515,3 

 

Les séries temporelles présentées ci-après en Figure 23 (pour le dioxyde d’azote) et Figure 24 (pour les 
particules) retracent les principaux atouts et défauts de l’approche fixe de calcul de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, commentés 
sur la base des scores de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 ci-dessus. De haut en bas de la Figure 23 on constate : (i) sur St Denis 
comme sur une majorité de sites, l’amélioration apportée par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 qui élimine les valeurs trop basses 
simulées par CHIMERE et permet d’obtenir une moyenne annuelle plus juste, (ii)  le manque d’une 
flexibilité de la correction au cours du temps. Comme on le voit sur le site de Gonesse, la formulation 
fixe ne permet pas d’ajuster la correction en fonction des périodes de l’année, ce qui pourrait être 
intéressant sur plusieurs sites de fond. Et enfin (iii) le problème récurrent lié à CHIMERE qui sous-estime 
trop fortement les polluants routiers dans les espaces assez peu urbanisés et que la formule de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
n’inclut pas, par choix, au moins dans la version actuelle. C’est ce qu’on observe sur la commune de 
Melun en grande couronne. Les concentrations mesurées à cette station, ainsi que leurs variabilités 
horaires, sont beaucoup plus importantes que celles modélisées. La moyenne annuelle mesurée est 
presque 3 fois supérieure à celle prédite par CHIMERE (23,8 µg/m3 contre 9,5 µg/m3) et la variance des 
concentrations, qui est de 245,3 (µg/m3)2 pour la mesure n’est que de 91,6 (µg/m3)2 dans les données 
de CHIMERE. 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 ne permet pas d’améliorer la variance de ce site, qui reste constante du fait du 
choix d’une correction modérée. 

Pour les particules fines, à l’image de ce qu’on observe sur La Défense, la correction apportée en site 
de fond périurbain et urbain est plus systématiquement favorable et suffisante. Le site de Cergy est le 
pendant de ce qu’on a constaté sur Melun pour le dioxyde d’azote.  
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St Denis - Site de fond urbain - Concentrations de NO2 sur l’année 2009  

 
 

Paris 12e arrondissement - Site de fond urbain - Concentrations de NO2 sur l’année 2009  

 
 

Melun - Site de fond périurbain - Concentrations de NO2 sur l’année 2009  

 

Figure 23 - Comparaison des niveaux moyens corrigés (en vert) par l’étape d’universalisation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 avec les niveaux 
mesurés (en rouge) et ceux de CHIMERE (en gris), pour NO2 et sur les sites périurbains de Gonesse et de Melun. 
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La Défense - Site de fond urbain - Concentrations des PM10 sur l’année 2009  

 

 

Cergy - Site de fond périurbain - Concentrations des PM10 sur l’année 2009  

 

Figure 24 - Séries temporelles de CHIMERE (en gris), de la mesure (en rouge) et de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert) sur différentes stations de 
mesure des PM10 du jeu de validation, sur l’année 2009.  

 

6. Discussion 

L’approche statistique développée ici nous permet d’obtenir des résultats permettant de différencier la 
correction en fonction de la typologie des sites étudiés, et du polluant concerné. Le fait qu’on ait 
développé 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 en considérant un nombre minimal de données d’entrées impose une nature 
simplificatrice à la restitution des gradients de concentrations, par rapport à d’autres approches qui 
nécessitent d’avoir accès à un plus grand nombre ou à une plus grande précision des bases de données 
d’entrée.  

Cela permet d’une part de recréer des gradients de concentration réalistes, statistiquement parlant, 
sans temps et coût de calcul excessif. Ainsi, même si certains sites précis sont légèrement sur- ou sous-
estimés, l’obtention de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur un simple calcul de remise à l’échelle des données de CHIMERE 
permet d’avoir à une représentation réaliste de la palette des micro-environnements urbains de fond 
et en proximité au trafic. Et de pouvoir estimer sur une base statistique la complexité des risques 
d’exposition pour un individu se déplaçant en Île-de-France. Le fait de ne pas avoir une corrélation 
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parfaite pour deviner k sur les sites de trafic n’est à ce titre pas rédhibitoire puisqu’elle permet de créer 
un relief réaliste dans les champs CHIMERE, même s’il n’est pas forcément très précis partout. Par 
ailleurs, le choix de partir des champs de concentration d’un CTM comme CHIMERE pour calculer 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
permet d’intégrer un maximum de paramètres issus d’une démarche déterministe et compréhensive : 
cela inclut la prise en compte de la variabilité des systèmes météorologiques, de la variabilité des 
émissions au cours de la semaine ou de l’année, des évènements d’import de pollution sur la région… 
La ligne de base de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 et son excellent accord avec celle de la mesure a ainsi été relevée à plusieurs 
reprises et sur une variété de sites. Finalement, d’un point de vue quantitatif, l’amélioration des scores 
de NO2 et de PM10 sur les sites de trafic justifie pleinement l’intérêt de cette démarche de correction et 
constitue un élément robuste de sa validation. En outre, la disparition des pics excessifs issus du CTM 
sur les séries temporelles des PM10 constitue une amélioration sensible de nos champs de concentration 
simulés.  

Le choix d’une approche simplifiée conduit en revanche à certaines limitations. 

La première est liée à la nature de l’usage que l’on peut faire des résultats. Il ne s’agit pas de recréer 
parfaitement un environnement donné mais la gamme des environnements urbains d’une métropole. 
La démarche n’est donc pas adaptée à une étude sur un site ou un axe routier particulier, ou alors il faut 
mener un apprentissage sur le site d’intérêt.  

L’absence de prise en compte des spécificités des sites de fond (notamment périurbains) a été pointée 
du doigt lors de l’étape de validation. Certains sites de trafic situés dans des communes éloignées de la 
zone urbaine principale (grande couronne parisienne) souffrent en effet d’une sous-estimation 
marquée dans les sorties de CHIMERE. Si l’on veut recréer les gradients forts qui existent dans ces 
communes, il faut identifier ces espaces émetteurs existant au sein de mailles à fort caractère rural, afin 
de prédire le besoin de les corriger plus intensément. L’usage des sols dans la maille, ou encore un 
facteur similaire à 𝐻𝐸 sont des pistes pour prédire les zones à risque de sous-estimation et y remédier. 
A l’inverse, la légère dégradation des scores de certaines stations urbaines de fond ne justifie pas la 
complexification de notre approche, car l’effet est minime. Plus largement, la question de la spécificité 
de certains sites, inhomogènes, doit être discutée. On constate des limitations de performances pour 
certains lieux dont les environnements sont hétérogènes mais aussi sujets à des phénomènes 
particuliers, d’émission ou de circulation. Pour NO2, on peut citer la station de la porte d’Auteuil « AUT », 
et celle de la route nationale 6 à Melun « RN6 ». Pour ces deux sites, c’est dès l’étape du CTM que le 
biais sur la représentation est particulièrement élevé. « AUT » et « RN6 » ont des séries temporelles 
simulées par CHIMERE qui sont parmi les moins performantes de nos sites d’apprentissage, et elles 
nécessitent une forte correction. Il existe en fait sur ces sites des particularités environnementales qui 
affectent le résultat du CTM. « AUT » est située dans une maille avec un fort taux de trafic routier mais 
avec beaucoup de verdure à proximité. La station est en outre située sous un échangeur routier donc 
de potentiels phénomènes de recirculation de l’air ou d’accumulation des polluants peuvent avoir lieu. 
Pour « RN6 », comme nous l’avons mentionné, il s’agit d’une route nationale beaucoup empruntée par 
les poids-lourds et la station de mesure est située proche d’un petit tunnel ce qui peut conduire à des 
mouvements d’air particuliers. Dans une approche statistique, ce n’est pas très pénalisant de ne pas 
reproduire fidèlement ces sites en particulier, mais ils sont des pièces essentielles de notre dispositif 
d’apprentissage et de l’automatisation de notre correction. Afin d’éviter d’être trop influencés par trop 
de cas particuliers, il faut aller vers de plus grands volumes de données d’apprentissage. 

On a également pu constater que l’absence de temporalité dans notre correction peut être 
problématique. C’est essentiellement l’été que la correction tend à surestimer la mesure, sans doute 
parce que la diffusion verticale est plus intense et que CHIMERE sous-estime moins (ou pas du tout) la 
mesure. Cela me semble une évolution prioritaire de mon travail, et elle pourrait être menée comme je 
l’ai fait pour l’effet du vent, via la modération de la correction selon la valeur d’un indicateur de 
température moyenne diurne - par exemple.  
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Pour les particules, les données 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 manquent souvent de variabilité horaire. Ceci peut être lié au 
fait qu’on utilise une courbe de percentile glissant pour exprimer le bruit de fond urbain en tant que 
donnée de départ pour 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Cela n’affecte pas les valeurs annuelles moyennes par site qui sont ma 
cible principale, mais on peut s’interroger sur les données dont on a besoin pour le calcul de l’exposition. 
Faut-il simuler les pics matinaux ? Ont-ils un impact sur les scores de l'exposition ? 

Enfin, de manière structurelle, le choix de baser notre prédiction de 𝑘 sur les émissions routières dans 
la maille revient à considérer que ces émetteurs et le traitement qui en est fait dans CHIMERE sont la 
cause presque exclusive des gradients observés sur les sites de proximité au trafic. Et que d’autres 
sources présentes dans la maille n’interfèrent pas avec l’erreur du modèle. C’est sans doute un point 
pertinent pour les particules fines, dont le rapport entre sources et bruit de fond est moins en faveur 
des émissions routières que pour NO2. Mais les bons scores obtenus sur les sites urbains ne pointent 
pas de manque significatif dans l’équation de correction. 

 

7. Cartographie des résultats 

J’ai mis en œuvre deux étapes pour cartographier les résultats obtenus par l’approche 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 : 

- J’ai tout d’abord appliqué l’équation de correction sur le fond (péri-)urbain aux valeurs maillées 
de CHIMERE, puis j’ai projeté ces valeurs maillées sur une grille plus fine (100 m2). 

- Ensuite, j’ai effectué le même travail avec la correction de proximité au trafic en projetant les 
valeurs sur les lignes du réseau routier d’Ile-de-France avant de les projeter, une seconde fois, 
sur une grille de 100 m2 qui ne couvre que les tronçons de routes. 

J’ai ensuite fusionné les deux grilles résultantes et effectué une interpolation bilinéaire pour obtenir les 
cartographies annuelles présentées ci-dessous en Figure 25 pour NO2 (à gauche) et pour les PM10 (à 
droite). 

 

 

Figure 25 - Comparaison des cartographies annuelles des sorties de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en haut) et des bilans annuels d’Airparif (en bas) 
pour NO2 (à gauche) et pour les PM10 (à droite) pour l’année 2009. 
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Les cartes de qualité de l’air d’Airparif sont également présentées ici. Elles sont issues d’une réanalyse 
des valeurs simulées. Les simulations sont menées à l’aide d’un CTM (CHIMERE), cette simulation 
servant à forcer une modélisation urbaine fine échelle (résolution de 12,5 m à 50 m selon la proximité 
au centre de Paris) qui est ensuite retravaillée statistiquement pour réduire l’erreur par rapport à la 
mesure. On peut constater sur la figure la similitude des cartes que j’ai créées avec celles produites par 
Airparif pour le dioxyde d’azote. Il est intéressant de voir que, pour NO2, on distingue sur les deux cartes 
l’impact de l’activité sur l’aéroport de Charles de Gaulle au Nord-Est de Paris. 

Pour les PM10, 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 conduit à une valeur de concentration de fond urbain en général de 5 µg/m3 sur 
la périphérie du territoire, valeur qui augmente lorsqu’on s’approche du centre parisien et qui atteint 
15 µg/m3 en petite couronne. Ces valeurs semblent sous-estimées puisque Airparif simule des teneurs 
sur ces zones comprises entre 20 et 25 µg/m3. Dans les deux cartes, les concentrations annuelles 
moyennes sur Paris sont pour l’essentiel comprises entre 20 et 35 µg/m3 mais 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 excède par endroit 
40 µg/m3). 

Notre manière de cartographier, moins lissée que celle d’Airparif sur la grande couronne, fait apparaître 
des gradients plus marqués sur les routes pour NO2 et les PM10. 

 

IV. Travail sur l’année 2017 

Comme je l’ai mentionné précédemment, après ce travail d’extrapolation de la descente en échelle à 
des sites non utilisés pour l’apprentissage, j’ai décidé de tester la formulation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur une autre 
période temporelle et donc un autre jeu de données météorologiques, afin de tester la robustesse du 
protocole de descente en échelle. L’idée était également d’élargir la base de données de travail, puisque 
le nombre de sites de proximité au trafic, et mesurant les PM10, a augmenté depuis 2009. Bien sûr, 
l’erreur du modèle étant dépendante de la justesse de son inventaire, l’apprentissage doit être 
reconduit puisque j’ai utilisé un nouvel inventaire. 

 

1. Choix de l’année 2017 

Qualité de l’air 

Airparif décrit dans son bilan de la qualité de l’air de 2017 que les niveaux de pollution de la ville de Paris 
se sont améliorés par rapport aux années précédentes. La valeur moyenne de concentration en NO2 
mesurée sur les stations de trafic avait diminué de 113 µg/m3 à 90 µg/m3 mais les niveaux sur les stations 
de fond en agglomération et hors agglomération étaient restés plutôt stables au cours du temps (les 
diminutions suivantes ont respectivement été observées : 45  39 µg/m3 et 12  10 µg/m3). 
Cependant, les tendances relatives à l’évolution du NO2 diffèrent fortement entre les sites de trafic et 
les sites de fond. Le rapport fait ainsi état d’une diminution de 34% des niveaux de NO2 en fond urbain 
parisien alors qu’ils restent relativement constants à proximité du trafic. A contrario, sur l’ensemble de 
la région, les concentrations en NO2 sont stables avec un niveau de fond régional moyen proche de 10 
µg/m3 pour les sites de fond tandis qu’on observe une légère baisse à proximité du trafic.  

Pour les PM10, polluant dont les gradients de concentration sont moins importants, une tendance à la 
baisse est observée dans Paris depuis une dizaine d'années avec une diminution de 25% des 
concentrations sur les sites de trafic et de 20% sur les sites de fond. Sur l’ensemble de l’Île-de-France, 
une légère diminution des niveaux est observée depuis 2016 grâce à des conditions météorologiques 
dispersives qui ont permis de maintenir une bonne qualité de l’air sur la globalité de l’année. De fait, le 
nombre d’habitants potentiellement concernés par les dépassements des valeurs limites journalières 
en PM10 a diminué de 3,8 millions à environ 100 000, entre 2009 et 2017. 
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Malgré cela, les niveaux de plusieurs polluants dépassent toujours les valeurs limites dans Paris 
intramuros. Il y a eu, au total, 6 jours dans l’année où les concentrations en PM10 ont dépassé les valeurs 
limites journalières sur l’ensemble des stations de fond parisiennes. Ce chiffre reste toutefois deux fois 
inférieur à celui de 2016 grâce aux conditions météorologiques. Sur les axes routiers, les concentrations 
dépassent toujours les valeurs annuelles (NO2 et PM10) et journalière (PM10). Pour NO2, les valeurs de 
concentrations les plus élevées mesurées à proximité des grands axes routiers peuvent toujours être 
jusqu’à 2 fois supérieures à la réglementation. La station de mesure située sur l’Autoroute A1 est 
donnée comme un exemple des sites où les dépassements des valeurs limites journalières pour les 
particules arrivent presque 1 jour sur 5 dans l’année. 

Pour expliquer les tendances à la baisse de nos deux polluants d’intérêt par rapport aux années 
précédentes, il faut considérer la baisse du taux de véhicules diesel dans Paris intramuros, et l’évolution 
du parc routier vers un parc routier plus propre a permis de diminuer les taux de particules primaires 
retrouvés en agglomération.  

 

Trafic 

Quelques modifications significatives du réseau routier ont eu lieu depuis 2009. La Mairie de Paris a 
notamment fermé les voies sur berges en septembre 2016, soit l’équivalent de 3,5 km d’autoroutes qui 
traversaient, initialement, la ville. Airparif a mené deux campagnes de mesure4 (hivernale et estivale), 
comptabilisant 80 points de mesure, pour évaluer l’impact de la fermeture des voies sur berges sur la 
qualité de l’air. Ils ont pu mettre en avant une diminution des niveaux de NO2 le long des quais malgré 
le fait que la circulation au niveau des quais haut soit restée la même. Par contre, ils ont constaté une 
diminution de la qualité de l’air dans la partie Est de la ville, le long du quai de Bercy, dû au report de la 
circulation et des phénomènes de congestion qui en découlent. 

 

ZFE et ZCR 

La zone à faibles émissions de Paris a été initiée en 2015 et renforcée en 2017. Par contre, c'est 
seulement à partir de 2019 qu’a été imposée une limitation aux Crit’air 4 et 5 de rouler dans la ZFE. 

La ville de Paris a pris deux arrêtés de police en 2015 et en 2016 pour restreindre la circulation des poids 
lourds et des véhicules légers les plus polluants. En 2016, les véhicules pouvant rouler sans restreinte 
dans la ville devaient respecter les normes Euro 3 ou plus récentes pour les poids lourds, Euro 2 ou plus 
récent pour les véhicules particuliers et les véhicules utilitaires légers, et Euro 1 ou plus récent pour les 
deux roues motorisées. 

 

Réseau de mesure Airparif 

Le nombre de stations de mesure disponibles pour la surveillance des niveaux de NO2 et de PM10 a 
augmenté entre 2009 et 2017. Au total, 5 nouvelles stations de mesure de trafic ont été installées, dont 
les sites « BP_EST », « HAUS », « OPERA », « SOULT » et « RD934 » comme listés dans le Tableau 4. Ces 
5 stations ont été intégrées dans les jeux de validation de NO2 et de PM10 de manière à ce que l’on ait 
un nombre de socle de données de validation plus large. Les étapes de validation en seront, de cette 
façon, plus robustes. Au niveau des stations de fond, une station supplémentaire a été ajoutée au réseau 
de mesure pour NO2 et 3 pour les PM10. Quatre sites ont été ajoutés au protocole d’apprentissage afin 
d’augmenter l’efficacité de la détermination d’un coefficient 𝑘 pour les stations de fond du jeu de 
validation. 

 

                                                           
4 https://www.airparif.asso.fr/sites/default/files/pdf/Rapport_voiessurberges_rapportfinal_101117.pdf 
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2. Méthodologie 

La méthodologie utilisée dans cette partie suit celle qui a été définie pour le travail sur l’année 2009. 
Nous n’avons pas cherché à appliquer directement les équations développées dans la section III à 
l’ensemble des sites disponibles pour 2017 car nous sommes partis du postulat que le calcul des 
coefficients 𝛼, 𝛽 et donc 𝑘 dépendent fortement des cadastres d’émissions considérés pour réaliser les 
simulations de CHIMERE. Comme nous l’avons vu dans la Section I., nous devons considérer une année 
de travail très différente de 2009. Nous avons donc basé notre calcul pour CHIMERE sur un inventaire 
d’émissions remis à jour : l’inventaire d’émission d’Airparif de 2015 (en lieu et place de celui de 2008). 
La principale complexité est que les méthodologies de construction et de formatage des inventaires 
(degré de déconvolution des secteurs d’activité, polluants à disposition…) avaient évolué entre les deux 
années et cela a affecté la structure et les propriétés de l’inventaire. 

 

3. Retravail du cadastre d’émission de 2015 

Nous avons pu obtenir d’Airparif un ensemble de données nous permettant de reconstruire un 
inventaire pour l’année 2017. Un long travail d’adaptation et de complétion de l’inventaire d’émission 
de 2015, dont le format différait de celui de 2008, a été nécessaire pour pouvoir simuler les niveaux de 
pollution de l’année 2017. 

L’inventaire d’émission du cadastre de 2008 contenait les informations sur 8 polluants et gaz à effet de 
serre (NOx, PM10, PM2.5, SO2, COVNM, CO2, CH4 et N2O) et sur l’ensemble des secteurs d’activités avec 
le niveau d’information sur les SNAPs le plus élevé (jusqu’à 4). En revanche, l’inventaire d’émission de 
2015 contenait des informations plus agrégées, notamment en termes de secteurs d’activité. En 
l’occurrence, les secteurs d’activités ne suivaient pas les codes SNAP présentés précédemment mais 
étaient regroupés dans 5 catégories : (1) le transport routier, (2) les autres transports, (3) le secteur 
résidentiel, (4) le secteur tertiaire et (5) les autres types d’émissions. Nous avions, cependant, des 
informations sur les parts moyennes des différents sous-secteurs du transport routier, pour toutes les 
mailles du cadastre contenant des émissions de ce SNAP. Au-delà du caractère plus agrégé des données 
par SNAP, l’inventaire de 2015 ne contenait les informations que des NOx, des PM10 et des PM2.5. Or, 
comme expliqué précédemment, les informations des autres polluants présents dans l’atmosphère 
urbaine, certains étant précurseurs d’une fraction importante des particules et donc indispensables 
pour pouvoir modéliser correctement les concentrations dans CHIMERE. 

J’ai donc cherché à ajouter les informations manquantes dans cet inventaire d’émission. Deux façons 
d’agir s’offraient à moi : soit il m’était possible de trouver les totaux par polluant, ainsi que les 
répartitions sectorielles des émissions des polluants manquants dans la littérature, soit il me fallait 
devoir trouver ou calculer des taux d’évolutions des polluants entre 2009 et 2017. L’objectif étant 
d’appliquer ces coefficients d’abattement aux valeurs de l’inventaire de 2008 pour en déduire ceux de 
2015. J’ai dirigé ma recherche bibliographique sur les articles ou rapports susceptibles de me renseigner 
sur les taux d’émissions de la région Île-de-France. Mais, de cette recherche bibliographique, je n’ai pu 
identifier aucun rapport donnant des informations suffisamment précises sur les émissions des 
polluants manquants sur la région et leur distribution en secteur. C’est pourquoi je me suis dirigée vers 
la recherche/détermination de coefficients d’abattement à appliquer au cadastre de 2008. 

La principale source bibliographique adaptée était le bilan des émissions d’Airparif de l’année 2015. Ce 
bilan m’a permis de déduire des taux d’évolution pour le SO2 et les COVNM pour chaque secteur 
d’activité, mais aucune information sur les autres polluants n’était mise à disposition, que ce soit dans 
le même rapport ou dans d'autres rapport. J’ai cherché à mettre en forme le cadastre d’émission en 
gardant de manière prioritaire les données présentes dans l’inventaire qui m’a été fourni pour 2015, et 
en déduisant celles qui me manquaient. En conséquence, je n’ai interpolé les émissions de 2008 que 
pour SO2 et COVNM. Pour le reste, j’ai déduit des données (inventaires + rapport) à ma disposition, des 
tendances d’évolution pour tous mes polluants à partir des totaux de chaque secteur du cadastre de 
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2008 et des données présentées pour l’année 2015. Les résultats de mes calculs sont donnés dans le 
Tableau 9 à titre informatif. Les totaux d’émissions ont été laissés à 0 pour les autres polluants (CH4, CO2 
et N2O) car aucune information sur leurs bilans ou leurs évolutions au cours du temps n’est fournie dans 
cette littérature. 

Le secteur d’émissions « Autre type d’émission » du cadastre de 2015 représente la somme des 
émissions des SNAPs 01, 03, 04, 05, 06, 09, 10 et 11. Nous avons cherché à considérer au maximum les 
données fournies dans le cadastre de 2015 et, de ce fait, je n’ai pas cherché à répartir ces émissions 
dans leurs SNAPs respectifs. J’ai gardé les valeurs du secteur « Autre type d’émission » pour les NOx, les 
PM10 et les PM2.5, et j’ai recréé ce secteur pour SO2 et les COVNM en sommant les valeurs interpolées 
de chacun des SNAPs le composant. 

 

Tableau 9 - Évolution des émissions de NOx, PM10, PM2.5, SO2 et COVNM entre 2008 et 2015 pour chaque secteur d'activité. 

 

La mise en forme des données de l’inventaire exige que les émissions soient redistribuées dans les 
secteurs de CHIMERE (Tableau 1). Le problème s’est posé d’attribuer le secteur (« Autres émissions ») 
à une catégorie de CHIMERE. C’est une décision qui n’est pas sans conséquences puisque chacun de ces 
secteurs est associé à des profils temporels d’activité (mensuels, hebdomadaires et journaliers) 
distincts. Avec l’expertise d’Airparif, j’ai pu définir que le profil temporel le plus adapté à ce secteur 
d’activité est celui qui correspond au SNAP 03 et donc le Secteur 5 des cadastres CHIMERE (Tableau 2). 

Une fois le cadastre au format CHIMERE généré, j’ai pu réaliser les simulations en suivant les 
paramétrisations définies dans la Section II.1. 

 

 

NOx PM10 PM2.5 COVNM SO2

Secteur 
d'activité

Taux d'évolution 
2008-2015

Taux 
d'évolution 
2008-2015

Taux 
d'évolution 
2008-2015

Taux 
d'évolution 
2008-2015

Taux 
d'évolution 
2008-2015

Industrie -45% -50% -64% -34% -65%

Branche énergie -58% -71% -71% -10% -57%

Déchets 4% -84% -91% -19%

Résidentiel -17% -22% -22% -27% -65%

Tertiaire -21% 11% -71%

Chantier -32% -16% -21% -39% -96%

Transport 
routier

-23% -27% -33% -64%

Trafic 
ferroviaire et 

fluvial
-69% 0% -10%

Plateforme 
aéroportuaire

9% 15% 64% -51% 27%

Agriculture -50% -4% -33% -94% -96%

Emissions 
naturelles

25%
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4. Résultats du travail sur l’année 2017 

La méthodologie appliquée ici est la même que celle du développement de l’approche pour l’année 
2009. Seuls les coefficients et leur partage sont recalculés pour l’année 2017, le reste de l’équation 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est gardé tel quel. Afin de ne pas encombrer le manuscrit avec des répétitions d’explications 
méthodologiques, seuls les résultats et les discussions qui y sont associées sont présentés dans cette 
section du chapitre. 

 

Phase d’apprentissage 

Le calcul des coefficients des stations du jeu d’apprentissage suit la méthodologie présentée dans la 
Section III.1. Les tableaux de résultats sont présentés en Annexe 6 et les séries temporelles ainsi que les 
boxplots sont illustrés dans l’Annexe 7. Les principales données sur les scores sont présentées dans les 
Figure 26 et Figure 27 ci-dessous.  

 

 

Figure 26 - Gains obtenus sur la RMSE (RMSE CHIMERE - RMSE 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥) pour 2017 (en bleu foncé) et 2009 (en bleu clair) pour 
NO2 (à gauche) et les PM10 (à droite). 

 

 

Figure 27 - Comparaison des variances pour les sites d'apprentissage de NO2 (à gauche) et PM10 (à droite) pour l'année 2017. 
Les variances issues des mesures sont représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sont en vert et celles issues de CHIMERE 

sont en beige. 
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Comme on le voit sur les figures ci-dessus, l’application de l'Équation 4 conduit à une amélioration des 
RMSE, qui diminuent en moyenne de 29% pour les sites de trafic de NO2 et de 19% pour les stations de 
PM10. Le gain obtenu pour 2017 sur les RMSE est plus faible que celui obtenu pour 2009, mais les RMSE 
de départ et d’arrivée sont en 2017 plus faibles également : le résultat est au final très semblable. Tous 
les sites de trafic et de fond, tant pour les PM10 que pour le dioxyde d’azote, font état d’un ajustement 
significatif de leur variance par rapport à la mesure, que ce soit à la hausse ou à la baisse. Seuls deux 
sites sur tous ceux étudiés présentent encore un écart après correction, ce qui est satisfaisant. On note 
à nouveau la différence dans le besoin d’ajustement de la variance entre les sites de fond urbains (Paris 
4e et Paris 15e) et les sites de fond périurbains à ruraux (Lognes, Rambouillet) qui confirment qu’une 
nécessaire évolution de l’approche serait de nuancer les coefficients de fond selon leur distance à la 
ville dense.  

L’amélioration de la moyenne annuelle apportée par la correction 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est reportée sur le graphique 
suivant (Figure 28). Les résultats montrent que, pour le dioxyde d’azote, l’amélioration est sensible et 
la correction est favorable sur tous les sites, même si pour certains sites à très haute fréquentation 
routière (A1, périphérique Auteuil) les écarts avec la mesure ne sont pas complètement comblés. En 
proximité au trafic pour la particules, l’amélioration est significative mais il reste une sous-estimation 
de la valeur mesurée de l’ordre de 20 à 30% sur 4 des 5 sites. Enfin, la correction sur la valeur annuelle 
moyenne est moins satisfaisante sur les PM10 en fond urbain, car l’effet de la correction est très faible.  

 

 

Figure 28 - Comparaison des moyennes annuelles calculées sur les sites d'apprentissage de trafic et de fond urbain, pour NO2 
et pour les PM10 pour l'année 2017. Les moyennes issues des mesures sont représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 

sont en vert et celles issues de CHIMERE sont en gris. 

Les boxplots (montrés en Annexe 7) montrent enfin l’élargissement de la gamme sur laquelle sont 
distribuées les données, après l’application de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, ce qui va dans le sens de la mesure.   

Les séries temporelles issues de l’étape d’apprentissage sont également détaillées en Annexe 7. Un 
phénomène majeur apparu sur le cas d’étude 2017 doit être mentionné et discuté. On note en effet 
une tendance saisonnière sur la qualité de la simulation produite par CHIMERE, plus marquée en 2017 
qu’en 2009, qui se traduit par une sous-estimation particulièrement forte des concentrations simulées 
pendant la période printemps-été, et ce sur la plupart des sites et pour les deux polluants. Ce biais 
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provenant de CHIMERE se répercute dans 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 qui - comme on l’a mentionné - ne peut pas ajuster 
sa correction à la saison. Il est particulièrement visible sur le site de la porte d’Auteuil en Figure 29. 
Notons que sur de nombreux sites la tendance à la diminution des niveaux en été est observée dans la 
mesure, mais le phénomène que l’on décrit est une augmentation du biais du modèle entre hiver et 
été, et pas uniquement une diminution des niveaux de concentration simulés.  

 

Séries temporelles - NO2 - Site de proximité au trafic routier Porte d’Auteuil  

 

 

Séries temporelles - PM10 - Site de proximité au trafic routier Porte d’Auteuil  

 

Figure 29 - Séries temporelles sur le site de trafic Porte d’Auteuil pour NO2 (en haut) et pour les PM10 (en bas) pour l'année 
2017. Les deux graphiques du centre sont des zooms issus du graphique du haut, sur des périodes plus courtes. Les courbes 

de la mesure sont représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sont en vert et celles issues de CHIMERE sont en gris. 
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J’ai représenté sur cette figure les données sur l’année (les deux flèches noires indiquent l’amplitude 
des données CHIMERE en hiver et en été), ainsi que deux zooms temporels, l’un en hiver et le second 
en été. Il est bien sûr possible que le faible niveau de détail de l’inventaire contribue à accentuer le biais 
saisonnier sur les émissions, puisque pour l’ensemble du secteur « Autre type d’émission » nous ne 
pouvons utiliser qu’un seul profil temporel correspondant à celui du secteur de la combustion dans les 
industries manufacturières mais cet effet est certainement de second ordre car le profil retenu a été 
choisi pour ressembler au plus grand nombre de sous-secteurs.  

Après des échanges avec des utilisateurs de CHIMERE, ce problème est en fait fréquent dans les sorties 
des CTM et de CHIMERE en particulier, qui restituent parfois mal l’amplitude des variations saisonnières 
de la mesure. L’ampleur du phénomène est variable selon les années, ce qui signifie qu’il peut trouver 
son origine dans la restitution des paramètres météorologiques aux différentes saisons, en en particulier 
la hauteur de la couche limite. Une des hypothèses retenues à ce stade par les utilisateurs de CHIMERE 
est en effet une tendance à utiliser une valeur trop basse de couche limite en hiver, ce qui entraîne des 
niveaux hivernaux artificiellement plus hauts en sortie de CHIMERE. Cette différence de qualité 
saisonnière ne peut pas être compensée dans 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sans implémentation d’un indicateur 
météorologique, ou la possibilité de mener des corrections distinctes sur des périodes temporelles plus 
courtes (saisonnières, mensuelles…) au lieu d’utiliser des couples de coefficients (𝛼, 𝛽) moyens sur 
l’année. Bien sûr, l’amélioration des simulations du CTM est hors du cadre du travail défini initialement, 
puisqu’il s’agissait juste de produire des champs de concentration de polluants avec des gradients à fine 
échelle dans les espaces urbanisés. Mais les résultats montrent qu’il est sans doute pertinent de profiter 
de la descente en échelle pour corriger des biais saisonniers du CTM.  

Ainsi, les tests sur l’année 2017 mettent en lumière la nécessité une des perspectives pour cette 
approche serait de définir des coefficients 𝛼, 𝛽 et 𝑘 pour chaque saison afin de contourner les 
problèmes de signaux initiaux du modèle. Il serait aussi intéressant d’analyser si une différenciation 
diurne des coefficients pourrait être un atout pour notre approche, par exemple pour restituer les 
valeurs nocturnes les plus basses mais ce n’est pas une problématique de premier ordre. 

 

Automatisation de la correction 

Comme précédemment, j’ai étudié la variabilité des coefficients 𝛼, 𝛽 et 𝑘 afin de vérifier si l’on pouvait 
utiliser des valeurs moyennes pour certains sous-groupes de mesure. Les détails des coefficients sont 
résumés en Annexe 6. Ils montrent une faible variabilité de la valeur de k pour les sites de fond : ainsi, 
comme pour l’année 2009, j’ai considéré une valeur moyenne pour NO2 (𝑘𝑓𝑜𝑛𝑑 = 1,54) et pour les PM10 

(𝑘𝑓𝑜𝑛𝑑 = 1,69). J’ai tracé sur la Figure 30 les parts des coefficients issus de l’apprentissage sur chaque 
site. On voit qu’elles permettent de proposer un partage moyen sur chacun des types de sites, qui 
diffère toutefois du partage retenu pour 2009 car les qualités et défauts des données de CHIMERE - et 
donc le besoin de correction - sont différents selon l’inventaire utilisé.  
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Figure 30 - Contribution des coefficients 𝛼 et 𝛽 à 𝑘, en pourcentage, pour les stations de trafic (à gauche) et de fond (à 
droite) des jeux d'apprentissage du NO2 (en haut) et des PM10 (en bas) pour l'année 2017. 

 

De la même façon que pour 2009, les rapports 𝐻𝐸 ont été corrélés aux coefficients 𝑘 obtenus 
précédemment, et les corrélations sont illustrées dans la Figure 31. La même méthodologie a été utilisée 
pour les régressions de l’année 2009. Les valeurs des rapports 𝐻𝐸 présentées dans le Tableau 7 et ne 
sont utilisées que pour déterminer les coefficients 𝑘 des sites de validation. Dans la suite du document, 
des figures illustreront des comparaisons entre les moyennes annuelles obtenues entre les sites 
d’apprentissage et de validation (Figure 32 et Figure 33). Du fait de la différence de méthodologie dans 
la détermination de leurs coefficients, les moyennes des sites d’apprentissage de trafic ont été calculées 
avec les coefficients 𝑘 d’apprentissage, et celles des sites de validations ont été calculées avec les 
coefficients 𝑘𝑓𝑖𝑡é. Il n’est, bien sûr, pas pertinent de réaliser une comparaison poussée entre ces deux 
résultats mais les figures concernées permettent de montrer que l’approche de validation conduit à des 
résultats ayant des indicateurs de qualité similaires à ceux de l’étape d’apprentissage. 

Lorsqu’on considère l’ensemble des stations d’apprentissage, le coefficient de corrélation de Pearson 
(R2) obtenu pour les sites de NO2 est de 0,56 et celui des PM10 est de 0,62. Le positionnement des sites 
A1 et RN6, de part et d’autre de la tendance donnée par AUT et BASCH, met en avant un des problèmes 
les plus délicats de l’approche : le manque de sites pour tracer des corrélations. Sur un ensemble plus 
large de points, on aurait pu discuter du poids à accorder à chacun de ces deux sites mais avec 7 points 
il est difficile de savoir lequel est le plus représentatif. Or les abscisses de ces points sont très sensibles 
à la valeur du TMJA simulé par OLYMPUS. J’ai choisi de retenir la droite ci-dessous qui passe par les 3 
points à fort trafic les plus regroupés. Pour rendre l’approche plus robuste, il faudrait pouvoir compter 
sur plus de points. 
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Figure 31 - Corrélations obtenues entre le paramètre 𝐻𝐸 et les coefficients 𝑘 des stations de trafic de NO2 (en haut) et de 
PM10 (en bas) pour 2017. 

 

Phase de validation 

Les séries temporelles ainsi que les boxplots issus de l’application de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur les sites de validation 
sont présentés en Annexe 8. Les résultats sont illustrés par les courbes de deux sites de fond (péri-) 
urbain dans la Figure 33.  

Nous avons de nouveaux sites de validation en proximité au trafic. Tous montrent une amélioration de 
l’estimation des moyennes annuelles, au moins aussi bonne que sur les sites d’apprentissage. Dans 
l’ensemble, la correction permet d’augmenter la variance pour lui donner plus de réalisme. Certains 
sont en revanche insatisfaisants, comme celui du site du boulevard périphérique Est (BP EST sur la Figure 
32) dont la correction sur la moyenne annuelle est trop forte probablement en raison de l’estimation 
d’un trafic très fort sur le périphérique, alors que la mesure est en léger retrait du périphérique. Il est 
probable qu’il faille penser à plafonner la correction 𝑘 en proximité au trafic, notamment lorsque les 
axes routiers sont très ouverts comme c’est le cas du périphérique francilien.  

Le phénomène précédemment décrit de biais saisonnier est toujours présent. Pour NO2, la courbe  𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 des sites OPERA et SOULT (en plein cœur de Paris) est très réaliste en début et fin d’année mais 
elle sous-estime les niveaux moyens en milieu d’année. La plupart des courbes 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 corrigées 
présentent une diminution de la RMSE et une augmentation de leur variance, ce qui tend vers plus de 
réalisme. De par l’approche d’apprentissage choisie, qui s’appuie en partie sur l’indicateur « moyenne 
annuelle », les courbes 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 voient pour la plupart leur moyenne annuelle améliorée. Mais la bonne 
restitution, que l’on observe sur RN2 par exemple, cache sur 2017 une succession de sous-estimations 
(estivales) et surestimations (hivernales) liées au biais de CHIMERE.  
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Figure 32 - Comparaison des moyennes annuelles calculées sur les sites d'apprentissage et de validation (encadrés en bleu) en 
proximité au trafic, pour NO2 (à gauche) et pour les PM10 (à droite) pour l'année 2017. Les moyennes issues des mesures sont 
représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 fité sont en vert plein, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 automatisé sont en vert pointillé 

et celles issues de CHIMERE sont en gris. 

 

Les deux courbes présentées en exemple en Figure 33, sur une période non estivale, illustrent 
l’amélioration apportée en site de fond (péri-)urbain. Ces courbes sont associées à des boxplots qui 
confirment une meilleure correspondance des moyennes annuelles entre 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 et la mesure qu’entre 
CHIMERE et la mesure. Il reste que, comme on le voit ci-dessous, les pics sont toujours mieux reproduits 
lorsque le site est en zone urbaine assez dense, proche de Paris (c’est le cas de Champigny) qu’à plus 
grande distance, dans des zones périurbaines (c’est le cas d’Evry).  
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Figure 33 - Séries temporelles sur deux sites de validation de fond urbain, pour NO2 pour l'année 2017. Les courbes de la 
mesure sont représentées en rouge, celles issues de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sont en vert et celles issues de CHIMERE sont en gris. 

 

Les mêmes conclusions peuvent être tirées pour particules (voir en Annexe 8).   

 

Comparaison avec une approche de référence 

Pour compléter mon travail d’évaluation et de validation de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, j’ai recherché des résultats d’autres 
démarches de modélisation/d’extrapolation à fine échelle sur la région parisienne. J’ai pu récupérer les 
sorties annuelles moyennes du modèle HOR’AIR d’Airparif pour l’année 2017, pour les deux polluants 
sur lesquels j’ai mené mon étude.  

J’ai confronté les valeurs d’HOR’AIR avec les résultats de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. Dans le cadre de cet exercice, j’ai 
considéré les valeurs HOR’AIR comme une référence afin de vérifier la qualité de mon approche 
statistique de descente en échelle. Les comparaisons avec les données de NO2 et de PM10 sont illustrées 
dans la Figure 34. Sur ces figures, les valeurs moyennes annuelles de CHIMERE sont représentées en 
gris, celle de la mesure est en rouge et celle d’HOR’AIR est en bleu.  

Deux types de résultats sont illustrés pour 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, les moyennes annuelles issues des calculs de 
coefficients 𝑘 de l’étape d’apprentissage pour les sites d’apprentissage (en vert uni) et celles issues de 
l’étape d’automatisation de l’approche (en vert avec fond hachuré) pour les sites de validation. 
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Figure 34 - Confrontation des moyennes annuelles obtenues avec les sorties du modèle HOR’AIR d’Airparif pour NO2 (en haut) 
et pour les PM10 (en bas). Les valeurs de CHIMERE sont représentées en gris, celles de la correction issue de l’apprentissage en 

vert, celles de la correction automatisée en vert pointillé, celles de la mesure en rouge et celles d’HOR’AIR en bleu. 

 

Globalement, on constate sur ces figures le très grand potentiel de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 à prédire les niveaux annuels 
moyens d’exposition sur chaque site de proximité au trafic, 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 proposant toujours une estimation 
des moyennes annuelles au moins aussi bonne que celle issue du modèle HOR’AIR, pour NO2 et pour 
les PM10. Les niveaux moyens calculés par l’approche automatisée de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sont améliorés par rapport 
aux niveaux initiaux de CHIMERE des deux polluants, à l’instar de ce qui est observé pour les résultats 
de l’étape d’apprentissage de la correction, exception faite pour le site de BP_EST pour qui des 
surestimations de la moyenne annuelle résultent de la correction pour les deux polluants. 
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Pour autant, les sites de A1, AUT et BP_EST présentent de forts biais entre leurs valeurs respectives de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 et la mesure. Nous avions déjà supposé que l’hétérogénéité des émissions seule ne permettait 
pas de discriminer les types de stations entre elles ce qui explique les sur/sous-estimations observées. 
Il serait intéressant de caractériser les types de véhicules sur les sites à proximité de grosses voies 
routières (type « AUT », « A1 » et « BP_EST ») et de considérer l’ouverture et la densité végétale autour 
des stations. Une piste d’amélioration est à rechercher dans l’estimation de 𝑘, et probablement du TMJA 
sur l’autoroute A1 dont la capacité est peut-être mal exploitée dans le modèle OLYMPUS. 

 

Ces résultats nous confortent dans l’idée que, à l’heure actuelle, 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 permet de corriger 
significativement les sorties de CHIMERE, mais qu’il serait intéressant de chercher à affiner davantage 
l’étape d’automatisation de l’approche. En effet, malgré sa simplicité et malgré le grand nombre 
d’incertitudes liées à la formation du cadastre d’émissions, 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 permet d’obtenir des résultats plus 
robustes tant sur la moyenne annuelle et la variance des concentrations que sur la réduction du biais 
du modèle - sur les deux cas étudiés dans ce chapitre de thèse (2009 et 2017). Elle permet, de plus, 
d’obtenir des résultats équivalents aux sorties d’Airparif utilisées pour la surveillance opérationnelle de 
la qualité de l’air, et qui nécessitent de lancer une chaîne complète de modélisation :  

 Sa première partie est identique à notre étape CHIMERE, partant d’une modélisation du trafic 
(Système Heaven qui considère les données de trafic routier, les caractéristiques du parc 
roulant automobile et des facteurs d’émissions pour en déduire les émissions) et procédant à 
la modélisation de la composition atmosphérique de fond (plateforme Esméralda qui considère 
des données de forçage météo et de landuse et qui modélise la qualité de l’air grâce au modèle 
CHIMERE), 

 Elle est couplée à une modélisation de la qualité de l’air à plus haute résolution, via l’utilisation 
du modèle de dispersion atmosphérique ADMS-Urban qui modélise l’impact du trafic routier. 
Ce modèle considère la qualité de l’air de fond simulée dans la première étape de la chaîne de 
modélisation ainsi que les données météo pour ses simulations, 

 Enfin, les sorties de simulations sont corrigées par une interpolation optimale qui est une 
approche d’assimilation de données qui va comparer les sorties brutes simulées avec la mesure 
pour en déduire une correction à appliquer au modèle afin de diminuer les écarts existants 
entre les deux. 

Les résultats donnés par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 par rapport à ceux du modèle HOR’AIR confirment que l’approche 
statistique que j’ai développé donne des résultats aussi bons qu’une approche plus longue, plus 
compréhensive de l’impact du trafic et plus déterministe. 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 est donc une approche robuste et la 
comparaison avec les sorties d’HOR’AIR a permis de valider une méthodologie simple pour corriger les 
sorties de modélisation des modèles de qualité de l’air. 
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5. Cartographie des résultats 

 

La même méthodologie que pour les cartographies de l’année 2009 a été utilisée pour réaliser celles de 
2017 présentées ci-dessous. 

 

 

 

Figure 35 - Comparaison des cartographies annuelles des sorties de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en haut) et des bilans annuels d’Airparif (en bas) 
pour NO2 (à gauche) et les PM10 (à droite) pour l’année 2017. 

Les niveaux de fond de NO2 s’étendent moins autour de la petite couronne pour les sorties de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 
que pour celles d’Airparif. En effet, les valeurs de concentration de la grande couronne sont en moyenne 
de 5 µg/m3 en périphérie du territoire et augmentent à 15-20 µg/m3 à forte proximité de la petite 
couronne. Les gradients de concentrations de cette zone sont plus prononcés pour le bilan d’Airparif. 
On peut constater très facilement sur les cartographies que l’aéroport Charles de Gaulle a, comme pour 
l’année 2009, un fort impact sur les concentrations de NO2 en sortie de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (environ 50 µg/m3) alors 
que rien n’est observé dans cette zone-là chez Airparif. On voit que les concentrations le long des routes 
principales du domaine sont assez bien reproduites notamment à proximité de Mantes-la-Jolie et 
Meaux. 

Pour les particules, on peut constater qu’on sous-estime les concentrations de fond sur l’ensemble de 
la grande couronne 5 µg/m3 au lieu de 15-20 µg/m3 chez Airparif. Les concentrations sont aussi sous-
estimées sur la partie en périphérie de la petite couronne. On peut remarquer que, comme pour NO2, 
on remarque l’impact de l’aéroport sur les concentrations de particules alors que ça n’est pas observé 
sur la cartographie d’Airparif. 

De manière générale, on obtient des tendances similaires avec les sorties d’Airparif. 
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V. Conclusion 

Nous avons développé, dans cette partie du travail de thèse, une approche statistique ayant pour but 
de corriger les erreurs de modélisation effectuées par le modèle de qualité de l’air CHIMERE. Cette 
approche suit les lignes de construction des machines learning en réalisant une étape d’analyse et 
d’apprentissage de l’erreur du modèle par rapport à un jeu de donné mesuré sur l’année 2009. Une 
première forme d’équation est proposée à la suite de cette étape d’apprentissage et elle nous a permis 
d’obtenir des résultats satisfaisants au vu des statistiques (écarts-types, RMSE, moyennes annuelles) qui 
en ressortent pour les sites de mesure de NO2 et de PM10. Il a, ensuite, été question d’automatiser cette 
équation pour qu’elle puisse être appliquée à n’importe quel site de la région Île-de-France sans pour 
autant nécessiter une comparaison avec la mesure. Nous avons étudié, pour cela, différents paramètres 
discriminant des sites de mesures du jeu d’apprentissage et il en est ressorti que les gradients 
d’émissions liés au trafic routier permettaient de différencier adéquatement les sites entre eux. Ces 
gradients d’intensité des émissions ont été exprimés en fonction des flux de trafic à proximité de la 
station de mesure par rapport à l’ensemble des flux de trafic de la maille CHIMERE considérée. La 
nouvelle forme d’équation a ensuite été appliquée à un jeu de donné modélisé au niveau de station de 
mesure n’ayant pas été utilisée pour la phase d’apprentissage. Le site de trafic de validation présente 
de bon résultats statistique pour les PM10 mais est moins bon pour NO2, l’hypothèse qui en découle 
concerne les biais sur les comptages routiers à proximité par le modèle (comptages modélisés sont deux 
fois plus élevés que les comptages observés). Pour les sites de fond, les variations de RMSE ne sont pas 
très importantes et les moyennes annuelles ont tendance à être améliorées pour correspondre à la 
mesure. 

Ensuite, nous avons cherché à vérifier si cette approche pouvait être transposable à une nouvelle année 
simulée (2017). Les trois étapes (apprentissage, universalisation et validation) ont de nouveau été 
réalisées car nous avons renouvelé le cadastre d’émission pour ces nouvelles simulations. Une façon de 
valider nos résultats a été de les mettre en regard avec les sorties du modèle HOR’AIR d’Airparif et ça 
nous a permis de nous rendre compte que malgré les nombreux biais de l’approche (pas de 
différenciation des saisons dans les équations, pas de considération de la typologie de l’environnement 
local des sites de mesures), elle nous permet d’obtenir des résultats équivalents, voire parfois plus 
pertinent que l’utilisation d’une chaîne de modélisation entière. 

J’ai rencontré certaines limitations lors du développement de cette approche. Il aurait été souhaitable 
d’avoir plus de données de mesure pour les étapes d’apprentissage pour une meilleure robustesse des 
résultats. Ensuite, actuellement, l’étape de discrimination des différents sites entre eux pour 
automatiser l’approche ne se base que sur des gradients de flux de trafic. Or, nous avons pu constater 
au cours de ce travail que ce paramètre seul ne permettait pas une bonne différenciation des sites entre 
eux. Il serait très intéressant de pouvoir considérer le degré d’aération de l’environnement proche des 
sites afin de mieux caractériser l’accumulation ou la dispersion de la pollution notamment pour mieux 
restituer la sensibilité de la qualité de l’air à l’intensité du vent. Enfin, une limitation importante est liée 
au fait qu’il a fallu beaucoup retravailler le cadastre d’émission utilisé pour les simulations CHIMERE de 
l’année 2017 pour pouvoir être utilisé par le modèle, ce qui a nécessité plusieurs hypothèses et induit 
une dégradation de la précision des données. Cela a, entre autres, pu être la raison pour laquelle une 
forte différence de niveaux moyens simulé a pu être observée dans la seconde partie du document. 
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L’intérêt de travailler sur l’exposition des individus plutôt que sur les concentrations de polluants, pour 
évaluer des situations environnementales, est double. Tout d’abord, la variable « exposition » permet 
d’amener la problématique de la qualité de l’air sur le terrain des enjeux de santé des populations, 
plutôt que de la limiter à la description physique d’un lieu. Mais surtout, en associant le diagnostic 
environnemental à un individu et non à un lieu, cette démarche permet d’intégrer la mobilité de chaque 
personne sur son territoire et donc la diversité des lieux fréquentés au cours d’une journée. Cette forme 
de diagnostic est parfois appelée « exposition dynamique » dans la littérature (Dewulf et al., 2016; Dias 
& Tchepel, 2018). Ce qui est visé par cette démarche, à terme, c’est bien sûr de pouvoir aborder la 
dimension des inégalités environnementales, en questionnant l’exposition en regard des modes et lieux 
de vie, des activités et des choix de consommation d’énergie, et à la lumière des contraintes sociales, 
économiques et démographiques subies. 

L’approche que j’ai développée et que je présente ci-dessous contribue à cette démarche. En termes 
d’outils, elle s’insère dans la plateforme de modélisation en cours de développement au LISA (Figure 
36). Elle s’articule notamment autour du modèle d’émission et de construction de scénarios urbains 
OLYMPUS. OLYMPUS a été développé au LISA avec l’ambition de répondre à trois objectifs principaux: 
(1) permettre d’intégrer des données urbaines issues de différentes disciplines - économie, urbanisme, 
mobilité - dans la modélisation de la qualité de l’air, (2) construire des scénarios d’émissions plus 
ambitieux que les scénarios de réduction des émissions construits jusqu’à présent dans les modèles de 
qualité de l’air et (3) constituer une forme plus intégrée et plus opérationnelle d’aide à la décision 
environnementale, incluant une exposition basée sur l’activité individuelle (Elessa Etuman & Coll, 2018). 
Les scénarios qu’OLYMPUS ambitionne d’explorer incluent l’aménagement urbain, les politiques 
énergétiques et de transport, ou encore la modification des pratiques individuelles et collectives. Nous 
verrons ci-après quels jeux de données ou ensembles de modèles permettent de fournir ce contexte 
d’étude. Le rôle d’OLYMPUS est d’intégrer les spécificités de chaque situation urbaine étudiée, de 
simuler une activité anthropique en lien avec ces situations, et de générer les inventaires d’émissions 
de polluants qui en découlent. OLYMPUS est en effet un outil basé sur l’activité des individus, c’est-à-
dire qu’il s’appuie sur la représentation des pratiques consommant de l’énergie, qu’elles soient 
domestiques, professionnelles ou de loisir, pour calculer les émissions correspondantes. Certaines de 
ces données, et notamment celles liées à la mobilité, seront ensuite réutilisées pour le calcul de 
l’exposition. Les émissions produites par OLYMPUS ont vocation à être intégrées dans un modèle de 
chimie-transport, en l’occurrence CHIMERE dans notre plateforme, pour produire un diagnostic sur la 
qualité de l’air dans la situation étudiée. Deux étapes sont ensuite nécessaires. Tout d’abord, les champs 
de concentration des polluants issus de CHIMERE possédant au mieux une résolution kilométrique, il 
faut les retravailler pour obtenir une qualité de l’air à fine échelle. Cela se fait à l’aide de l’algorithme de 
correction statistique que j’ai développé et présenté dans le chapitre précédent, et cela permet 
d’obtenir une cartographie distinguant les différents environnements urbains, toujours pour chaque 
situation simulée. Enfin, on procède à l’estimation de l’exposition dynamique des populations. Cette 
seconde étape consiste à associer les concentrations des polluants à fine échelle avec le positionnement 
des individus à tout instant, puis à cumuler ces valeurs sur une journée entière. Cette dernière étape 
m’a été confiée dans sa totalité. Au cours de ma thèse, ma contribution a consisté à récupérer, voire 
construire quand elles étaient manquantes, et mettre en forme, les données de mobilité quotidienne 
simulées par OLYMPUS. Puis à croiser espace fréquenté, temps de séjour dans cet espace et qualité de 
l’air locale, sur chaque pas de temps d’une journée et pour chacun des individus modélisés. Cela est fait 
à l’aide d’un code numérique que j’ai intégralement construit. 

Les difficultés de ce travail étaient en grande partie liées à sa complexité technique. D’une part parce 
qu’il m’a demandé d’intervenir dans le code d’OLYMPUS pour l’adapter à mes besoins : j’ai notamment 
dû créer dans OLYMPUS une représentation des trajets en transports en commun (TC), incluant leur 
spatialisation et leur temporalité, puisqu’OLYMPUS ne calculait jusqu’alors que des matrices origine-
destination pour ce mode de déplacement. Et d’autre part parce que calculer l’exposition dynamique 
demande de croiser des données de nature et de dimensions totalement différentes (temps de 
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parcours, brins routiers, concentrations horaires maillées, typologie des espaces, matrices origine-
destination, itinéraires en TC…). Ce travail a enfin nécessité la conception d’un ensemble cohérent 
d’hypothèses pour proposer une estimation de l’exposition dynamique des populations qui soit 
pertinente, notamment au vu du manque de données sur certains champs (environnements intérieurs, 
trajets piétons…). Il est présenté ci-dessous en deux étapes : l’intervention sur le code d’OLYMPUS, et 
le développement d’un module d’exposition dynamique. Pour cette étape d’implémentation de 
l’exposition dynamique, ma contribution s’est limitée à deux polluants communément suivis en 
épidémiologie, fréquemment mesurés en ville et maîtrisés de manière satisfaisante par les modèles : le 
dioxyde d’azote et les particules fines (PM10 essentiellement). Ce sont aussi les polluants qui ont été 
travaillés dans le cadre du raffinement des sorties de CHIMERE. Les résultats obtenus seront présentés 
et discutés, au vu de ce qu’ils apportent ou peuvent apporter pour la connaissance de l’exposition en 
zone urbaine, et au regard de leurs principales limites. 

 

 

Figure 36 - Représentation schématique de la plateforme de modélisation du projet POLL-EXPO. Les noms des modèles sont 
indiqués dans les encadrés gris. En bleu figure le modèle auquel j’ai apporté des modifications et en orange figurent les parties 

de la plateforme que j’ai développées. 

 

I. Présentation du mode de fonctionnement d’OLYMPUS 

OLYMPUS utilise une approche de modélisation multi-agents prenant en compte l’usage des sols ainsi 
que la distribution spatiale des habitations et des services (voirie, transports, emplois, commerces…) 
pour créer une modélisation centrée sur les individus : leurs pratiques de mobilité, leur consommation 
d’énergie, les émissions de polluants qui en résultent.  

Si la simulation se fait sur une situation existante, OLYMPUS peut s’appuyer sur des données d’enquête 
(recensement, Enquête Globale des Transports et différentes enquêtes ménages) pour reconstruire 
l’existant. En revanche, si l’on s’intéresse à une situation hypothétique, la configuration urbaine – ou le 
scénario urbain – qui sera exploité(e) par OLYMPUS peut être produit(e) par un modèle LUTI (Land-Use 
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Transport Interaction). Sur notre plateforme, c’est l’outil NEDUM-2D (CIRED)5 / MODUS (LVMT - DRIEA)6 
qui a été implémenté. Cet outil considère un contexte démographique, économique, environnemental 
et réglementaire (mise en œuvre de politiques publiques, d’aménagement du territoire, d’action 
sociale…) pour proposer une évolution de l’occupation des sols, de la densité du bâti et de la distribution 
des ménages à un horizon donné, sur le territoire considéré. Il s’appuie notamment sur un arbitrage 
entre le coût intégré de l’énergie, du foncier et de la mobilité. Au final, il propose à OLYMPUS une 
représentation de la structure, de l’organisation et de l’habitation du territoire urbaine issue d’un 
scénario d’expansion ou de densification, d’accroissement de l’offre de transports ou d’urbanisation 
ciblée, associé à une hypothèse d’évolution démographique. Dans le cas d’un scénario, OLYMPUS 
s’empare donc des données de sortie du LUTI pour construire la situation qui alimente CHIMERE.  

Le travail de modélisation des émissions est découpé ainsi (Figure 37) : 

 OLYMPUS construit tout d’abord une population « synthétique » à partir des sorties du LUTI - 
ou à partir des données d’enquête. La population synthétique inclut une représentation 
statistique des propriétés des ménages (taille, âge des individus, possession de véhicule…) et de 
leurs habitations (type d’habitat, surface, énergie pour le chauffage…), cohérente avec le 
scénario étudié. Cette étape détermine la spatialisation des habitations ainsi que celle des 
centres d’activité sur le domaine.  

 L’accessibilité et l’attractivité des lieux de résidence/travail/activité sont des paramètres 
centraux pour simuler la mobilité des habitants de la zone urbaine. Ils sont attribués à chaque 
type de lieu sur la base d’indicateurs locaux de densité d’habitation ou d’emploi. A l’aide d’une 
approche gravitaire, OLYMPUS définit alors la géographie de la mobilité pour différents types 
d’activité.  

 L’étape suivante consiste à calculer la demande en transport sur la base de la localisation des 
lieux de vie et des différentes activités des individus. Elle nécessite de simuler un agenda type 
pour chaque individu pour la réalisation de ses activités, et sur la base des pratiques constatées 
(ou imaginées dans le scénario). OLYMPUS associe à chaque individu un choix modal pour la 
réalisation de chaque activité. Celui-ci se base sur une approche probabiliste dite d’« utilité 
aléatoire », fonctionnant sur le principe de rationalité des décisions. La rationalité des décisions 
intègre notamment la possession ou non d’un véhicule, le besoin de mobilité pendulaire, la 
configuration des trajets planifiés, leur durée estimée, le coût des transports, la fréquentation 
des axes routiers et le déploiement des réseaux de transport en commun. La durée de chaque 
trajet, selon le choix modal retenu, est issue d’une itération avec le module d’affectation sur le 
réseau, décrit ci-après, et qui fournit notamment la congestion routière. OLYMPUS génère sur 
cette base les emplois du temps de la population, en fonction des activités effectuées au cours 
de la journée mais aussi en fonction de leur priorité pour l’individu.  

 Comme je viens de le mentionner, OLYMPUS réalise une spatialisation de la demande en 
transport. C’est une modélisation des itinéraires qui consiste à les affecter sur leur réseau. Pour 
mener ces calculs, ce module se base sur la théorie des graphes, dans laquelle le réseau est 
représenté sous la forme de branches connectées entre elles par des nœuds, et à partir de 
laquelle l’algorithme de Dijkstra, identifiant le plus court chemin entre deux points (l’origine et 
la destination de chaque trajet), est mis en œuvre. Je reviendrai plus tard sur cet algorithme. 
Dans la version initiale du module, seuls les trajets réalisés en véhicule particulier (VP) étaient 
considérés. Les déplacements en transports collectifs n’étaient pas spatialisés et la structure 
des transports en commun n’était pas fournie au modèle. Le temps de trajet était issu de 
statistiques sur la relation entre distance parcourue et durée du trajet, en lien avec la densité 
urbaine.  

                                                           
5 https://www.centre-cired.fr/axe-1-systemes-et-leurs-dynamiques-villes-energie-usage-des-sols/ 
6https://www.driea.ile-de-france.developpement-

durable.gouv.fr/IMG/pdf/modelisation_des_deplacements_en_idf_avec_modus_3.1.pdf 
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 Toujours en se basant sur le scénario territorial étudié, OLYMPUS réalise en parallèle une 
estimation de la consommation en énergie des bâtiments résidentiels, tertiaires et 
institutionnels. Il utilise une approche « bottom-up » basée sur les caractéristiques 
énergétiques de chaque bâtiment, son agenda d’occupation, son usage (chauffage et/ou 
activités domestiques incluant la production d’eau chaude), et s’appuyant sur des statistiques 
de consommation énergétique ainsi que sur les conditions climatiques. Les données régionales 
de consommation énergétique permettent également de contraindre la consommation totale 
sur le domaine. 

 Enfin, le dernier module appelé lors des simulations procède au calcul des quantités de 
polluants émises par les déplacements motorisés individuels et du fait de l’utilisation d’énergie 
dans les bâtiments. Pour compenser la non-représentation explicite des trajets en transports 
en commun, OLYMPUS ajoute au flux général de véhicules particuliers précédemment calculé 
un flux spécifique représentant les transports en commun non ferrés (bus) et les activités 
commerciales (livraisons). Cet ajout est fait sur la base de statistiques d’occupation des voies 
par ces activités, selon les types de voies. Cette approche statistique est celle qui est utilisée 
dans la quasi-totalité des modèles de mobilité, mais elle n’est pas satisfaisante car le fret 
représente des flux de trafic importants et constitue un enjeu environnemental majeur. Un 
travail de représentation déterministe de la logistique urbaine est en cours d’implémentation 
dans OLYMPUS, mais il n’est pas intégré dans la version du modèle que j’ai utilisée.  

 

 

Figure 37 - Représentation schématique de l’organisation et des rôles des modules d’OLYMPUS. L'encadré orange indique la 
partie du code sur laquelle je suis intervenue. Les différents modules du modèle sont représentés en bleu et les fichiers d’entrés 

sont représentés en marron. 

L’objectif principal de mes interventions dans le code d’OLYMPUS était de produire une représentation 
réaliste - et non statistique - des déplacements en TC, en considérant leur lien avec un réseau, qu’il soit 
routier ou souterrain. Le module d’intervention dans le code est entouré en orange dans la Figure 37. 

 

II. Représentation des trajets en transport en commun dans OLYMPUS 

1. Démarche suivie 

Les calculs d’itinéraire en véhicule particulier sont réalisés dans OLYMPUS grâce au package Networkx 
et son module de calcul du plus court chemin « bidirectional_dijkstra » qui repose sur l’algorithme de 
Dijkstra (Dijkstra, 1959), développé dans les années 1950. Cet algorithme permet de trouver la distance 
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la plus courte entre deux nœuds d’un graphe pondéré, via la minimisation du poids des brins - ou arcs - 
reliant les nœuds. Il trouve une très grande utilité dans le domaine routier, pour lequel le poids des brins 
(voies parcourues) entre deux nœuds (croisements) peut être le temps, la distance ou encore des 
paramètres de coût ou de consommation de carburant.  Depuis, de nombreux algorithmes ont été 
développés (Golden, 1976; Madkour et al., 2017) et le choix d’un algorithme plutôt qu’un autre dépend 
du type de graphe considéré. Dans OLYMPUS, la pondération des calculs du plus court chemin est 
réalisée en fonction des temps de déplacement entre l’origine et la destination du déplacement : 
l’itinéraire calculé entre les deux nœuds doit prendre le moins de temps possible. C’est cette 
pondération des déplacements qui a justifié le choix de cet algorithme pour les calculs du plus court 
chemin car il n’est adapté qu’aux réseaux ayant des poids positifs (D. B. Johnson, 1973). L’utilisation de 
la version bidirectionnelle de l’algorithme de Dijkstra permet un calcul des itinéraires plus rapide 
qu’avec la version unidirectionnelle. 

J’ai souhaité étendre cette méthodologie au calcul des itinéraires pour les déplacements réalisés en TC. 
Il me fallait donc implémenter dans OLYMPUS un réseau de TC exploitable par l’algorithme de Dijkstra. 
Je présente ci-après la création et l’ajout, dans le modèle, d’un réseau de TC représentatif de l’offre 
francilienne actuelle, sous la forme de lignes de transport connectées entre elles, et l’implémentation 
d’un module de calcul des temps de trajet associés. J’ai ensuite connecté ce module à l’algorithme de 
recherche du trajet optimal en utilisant, dans cette première version, uniquement le temps total de 
déplacement comme critère d’optimisation. Cette configuration est évolutive : le nombre de 
correspondances entre lignes sur un trajet et l’inconfort que cela peut procurer, pourront être pris en 
compte dans le choix du trajet dans de futures versions d’OLYMPUS.  

 

2. Données du réseau francilien de TC  

Pour calculer les temps de trajet en transports en commun, la première version d’OLYMPUS utilisait des 
données statistiques tirées d’enquêtes – et notamment de l’Enquête Globale des Transports (EGT 2010) 
– pour attribuer des temps de déplacements moyens par kilomètre parcouru, en fonction de la densité 
urbaine des zones de départ et d’arrivée. Mon objectif étant de pouvoir désormais appuyer ces 
déplacements sur un réseau de transport, et de les optimiser avec l’algorithme de Dijkstra, j’ai recherché 
dans les bases de données existantes des représentations numériques du réseau de transport francilien, 
déjà transformées ou transformables en graphe.  

À la date où j’ai travaillé sur ce point, la région Ile-de-France mettait à disposition des données 
récapitulatives de l’ensemble des informations relatives aux transports en communs. Ces données 
étaient disponibles au format GTFS (General Transit Feed Specification), format de fichier créé par 
Google dans le but d’unifier et de faciliter le traitement de données mondiales de transport en commun. 
C’est donc avec cette base de données que j’ai implémenté le calcul de mobilité en TC dans OLYMPUS. 
Aujourd’hui un deuxième format - Netex - a été mis à disposition. Comme GTFS, Netex permet de 
récapituler les informations relatives aux lignes de transport en commun mais dans un format qui se 
veut plus facilement traitable et plus intuitif. Mon travail étant achevé à la date de parution des fichiers 
Netex, je ne l’ai pas reconduit avec ce nouveau format. Toutefois, les développeurs du modèle pourront 
envisager de proposer une version Netex des scripts que j’ai développés si ce format finissait par 
s’imposer, et que les utilisateurs d’OLYMPUS ont besoin d’avoir des données de TC franciliennes à jour. 
Pour l’instant, qu’il s’agisse des fichiers GTFS ou des fichiers Netex, ils sont quotidiennement révisés par 
les plateformes d’Open Data des régions qu’ils couvrent et permettent de pouvoir travailler avec des 
données actualisées. 
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Figure 38 - Organisation des fichiers GTFS disponibles pour le réseau de transport en commun de l'Ile-de-France. 

 

Les fichiers GTFS que j’ai téléchargés et utilisés pour la construction du réseau de TC datent de Février 
2020. Ils consistent en 9 fichiers textes contenant des tableaux pouvant être liés entre eux par des 
attributs communs (Figure 38). La création d’un réseau m’a demandé de travailler avec 6 de ces 
fichiers en particulier : agency.txt, routes.txt, trips.txt, stop_times.txt, stops.txt et transferts.txt. Leur 
rôle ainsi que le travail que j’ai mené avec ces fichiers sont décrits ci-dessous. 

Dans la suite de cette section :  

- Un « itinéraire » correspondra à l’ensemble du déplacement d’un individu sur une ou plusieurs 
lignes de transport en commun. 

- Un « trajet » désignera une portion d’itinéraire constituée d’au moins 2 arrêts d’une même 
ligne. 

Dans l’approche que j’ai développée, j’ai cherché à proposer des itinéraires pour chaque individu se 
déplaçant d’un point origine à un point destination, en utilisant une combinaison de trajets.  

 

Fichier routes.txt 

Le fichier routes.txt est un document permettant d’attribuer des identifiants à toutes les lignes 
régionales de transport. Il va surtout, pour nous, contribuer à l’identification du mode associé, grâce à 
son attribut route_type.  

Sur l’Île-de-France, le paramètre route_type peut prendre 4 valeurs :  

0 - Tramway ou métro léger 
1 - Métro (il s’agit, plus précisément, de tout système ferroviaire souterrain) 
2 - Train (permettant des trajets interurbains/longues distances) 
3 - Bus (aucune différence n’est faite ici entre les bus courtes et longues distances) 
7 - Funiculaire 
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Fichier trips.txt 

Ce document permet de spécifier et d’identifier l’ensemble des trajets (« trips ») de chaque ligne de 
transport en commun étant desservie dans la journée. Il permet aussi de spécifier les directions de 
chaque trajet entre l’aller et le retour ce qui permettra, dans la suite du développement, de créer un 
réseau dirigé. Chaque brin de réseau créé sera donc à sens unique.  

 

Fichier stops.txt 

Ce document référence toutes les informations relatives aux localisations des arrêts de transport en 
commun : coordonnées latitude/longitude en WGS84, noms de stations et identifiants mais également 
un attribut nommé « parent_station ». Ce dernier donne l’information sur l’identifiant de la station 
précédente sur la ligne et permet ainsi d’identifier les deux terminus puisqu’ils n’ont pas de valeur pour 
l’attribut « parent_station ».  

Cette donnée s’avère utile dans la suite de la méthodologie pour déterminer l’ordre de desserte d’un 
service (qui n’est pas explicitement indiqué dans les fichiers). 

 

Fichier stop_times.txt 

Ce fichier est le fichier le plus volumineux des fichiers GTFS et va condenser tous les horaires d’arrivées 
et de départs sur chacun des arrêts des différents services au cours d’une journée donnée. Il permet 
aussi de définir l’ordre des arrêts desservis lors d’un trajet particulier. 

 

Fichiers transferts.txt 

Le fichier transferts.txt renseigne les correspondances comme des zones multimodales où les agents 
peuvent se déplacer à pied entre deux arrêts de deux lignes différentes (Figure 39). Des temps de 
correspondance sont associés et exprimés en secondes. 

 

Figure 39 - Représentation schématique d’une correspondance entre deux arrêts de deux lignes de transport (entourés en 
rouge). La zone empruntée à pied par les agents est représentée par des pointillés. 

 

3. Création d’un module de construction des itinéraires 

J’ai développé un ensemble cohérent de scripts de calculs permettant de traiter les informations des 
fichiers GTFS pour les besoins d’OLYMPUS.  

J’ai tout d’abord géolocalisé les arrêts à l’aide du fichier stops.txt et je leur ai ajouté l’ensemble des 
informations sur les trajets qui les empruntent, ce qui m’a permis de définir des nœuds du réseau. 

J’ai associé les horaires d’arrivée et de départ dans l’ordre des stations, pour tous les trajets et selon les 
sens emprunté (aller ou retour) grâce aux fichiers stop_times.txt et trips.txt. L’ordre de desserte des 
stations a été défini grâce à l’information donnée par l’attribut « parent_station » du fichier stops.txt.  
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Pour cela, j’ai construit les brins routiers et ferrés reliant les arrêts d’une même ligne de transport. J’ai 
dû créer une base de données représentant chacun de ces arcs entre une station et sa station parent, 
à laquelle j’ai ajouté les informations relatives à l’identifiant de la ligne concernée, aux trajets possibles 
et aux temps de déplacement entre ces deux stations. Pour ce dernier paramètre, j’ai utilisé les horaires 
d’arrivée et de départ des bus ou rames reliant les stations, que j’ai simplement différenciés entre 
chaque station S1 et la station S0 la précédant, pour en déduire un temps de trajet. Cette étape a été 
menée sur l’ensemble du réseau de transport en commun francilien, et les valeurs de temps ont été 
associées à chaque arc.  

J’ai ensuite créé les arcs représentant les déplacements des usagers lors des correspondances grâce au 
fichier transferts.txt, fichier contenant déjà les temps de déplacement entre deux stations de deux lignes 
différentes qu’il m’a simplement fallu ajouter à la base de données précédente (Figure 40). L’ajout des 
temps de trajet au niveau des brins permet donc de pondérer les calculs du plus court chemin 
directement dans le script d’estimation des plus courts chemins développé ici. A ce point, il est 
important de mentionner que ces arcs ne sont pas des routes complexes mais des lignes droites entre 
deux nœuds du réseau. Cela n’a aucune incidence pour le réseau ferré, mais cela veut dire qu’on 
considère un parcours routier à vol d'oiseau entre deux stations de bus, trajet qui n’est donc pas 
superposé au réseau routier d’OLYMPUS. Cela pose le problème de la localisation des individus entre 
deux arrêts, et donc du calcul de leur exposition. Ce problème n’est pas solutionnable car il demanderait 
au modèle d’affecter avec l’algorithme de Dijkstra un trajet routier entre chacun des arrêts, ce qui, 
même hors considérations de temps de calcul déjà rédhibitoires, n’est pas forcément une meilleure 
hypothèse. Car un bus n’emprunte pas le plus court chemin mais celui adapté à ses contraintes de 
circulation (couloir de bus, routes assez larges, pas de voies rapides…). Et les trajets réels ne sont pas 
renseignés dans les bases de données. Cela aura des conséquences sur le calcul de l’exposition le long 
des trajets en TC routiers, j’y reviendrai dans le paragraphe concerné.  

Les correspondances constituent des éléments qui peuvent emporter la décision, pour le choix modal 
comme on l’a dit précédemment, mais aussi pour le choix des trajets composant l’itinéraire. Si on veut 
intégrer une contrainte sur le nombre de correspondances lors des calculs du plus court chemin, cela 
doit obligatoirement se faire en associant à chaque brin un paramètre nouveau représentant le cumul 
du nombre de brins dans le trajet. En effet, le type de calcul qui est mené ne peut prendre en compte 
comme facteur poids que des paramètres existant au niveau de chacun des brins. Or le cumul du 
nombre de brins n’est pas un paramètre intrinsèque au brin, il est lié au début et à la suite de l’itinéraire 
emprunté par l’individu. Pouvoir relier le nombre de correspondances à chaque brin est donc un 
premier verrou qu’il faudrait faire sauter. Une autre limitation à l’intégration de la contrainte 
« correspondances » vient du fait que le réseau ne me permet pas, à l’heure actuelle, de caractériser le 
temps d’attente des individus au niveau des quais ou des stations. C’est pourquoi ce paramètre n’a pu 
être intégré pour l’instant dans le choix de l’itinéraire. C’est pourtant un point limitant le choix d’un 
déplacement en TC car les niveaux de concentration sur les quais souterrains peuvent être très 
importants (Annexe 9). Il est donc important que ce paramètre soit intégré dans OLYMPUS dans le futur. 
Pour préparer cette évolution, j’ai donc tout de même gardé la mémoire de chaque correspondance 
afin que, dans une version plus avancée du modèle, toutes les conséquences puissent être intégrées. 
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Figure 40 - Schéma des paramètres considérés pour les calculs des temps de déplacement entre deux stations d’une même 
ligne de transport. 

 

Afin de pouvoir représenter la variation de l’offre de transport au cours de la journée - comme 
l’augmentation de la fréquence de desserte des transports en commun aux heures de pointe, leur 
diminution en heure creuse et la fermeture nocturne de certaines lignes - j’ai considéré 3 versions de 
mon réseau. La première a été construite en ne considérant que les lignes de transport en commun 
actives entre 6h et 7h du matin, et est utilisée pour représenter les déplacements aux heures de pointe. 
La deuxième utilise les lignes en service entre 15h et 16h pour représenter l’offre de déplacement en 
heures creuses. Et la troisième ne prend en considération que les lignes fonctionnant entre 2h et 3h du 
matin pour représenter les déplacements réalisables de nuit. De cette façon, j’ai pu limiter le nombre 
de réseaux-types à considérer pour les simulations, tout en gardant des situations représentatives des 
différentes plages horaires pendant lesquelles se déplacent les individus. 

Pour pouvoir complètement configurer un itinéraire, un dernier élément doit être précisé : la première 
station de l’itinéraire. En effet, de la même façon que pour le réseau routier, rien ne peut être établi si 
on ne fournit pas au modèle l’information sur le nœud du réseau qui doit être considéré comme point 
de départ du trajet. Or, les points de départ des individus générés par OLYMPUS ne se trouvent pas 
nécessairement à la même localisation que les nœuds du réseau. J’ai donc ajouté un calcul permettant 
d’identifier le nœud le plus proche du point d’origine du déplacement de chaque individu. Comme pour 
les correspondances, la distance à la plus proche station du réseau peut être un facteur de choix 
important - que ce soit pour le mode de transport ou pour l’itinéraire. Le temps nécessaire pour rallier 
la plus proche station n’est aujourd’hui pas compté car cela impliquerait de coder la possibilité de 
rejoindre la station à pied, en voiture ou en vélo, et la multimodalité n’est pas encore considérée dans 
OLYMPUS. Cela fait partie des développements envisagés. J’ai tout de même codé un calcul qui permet 
à chaque individu de trouver le nœud du réseau le plus proche de son point de départ, même si le temps 
nécessaire pour parcourir cette distance et le mode utilisé par l'individu pour se rendre à l’arrêt 
considéré ne sont pas pris en compte. Cela permet de préparer l’implémentation de la multimodalité. 

L’offre de transport ainsi créée est illustrée par son réseau en Figure 41. Je l’ai intégrée au modèle 
OLYMPUS et elle permet désormais de caractériser les déplacements des individus grâce à un calcul du 
plus court chemin. Je me suis alors attachée à évaluer les résultats obtenus pour différents types de 
trajets. Ce travail est présenté et discuté dans la section qui suit. 
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Figure 41 - Représentation du réseau de transport en commun ajouté au modèle OLYMPUS. Les stations de transports en 
commun sont illustrées sous forme de point rose et les brins reliant les stations d’une même ligne sont illustrés sous forme de 

lignes grises. 

 

4. Présentation et discussion des résultats obtenus 

A l'issue de sa création, le réseau de transport en commun d’OLYMPUS comporte 42 103 arrêts et 152 
755 brins. Afin d’évaluer l’algorithme de choix d’itinéraire, j’ai réalisé 4 tests pour lesquels les origines 
et destinations ont été choisies aléatoirement sur les 42 103 stations du réseau. Les caractéristiques 
des itinéraires sont résumées dans le Tableau 10, comparativement aux propositions de Google Maps 
considérées comme une référence dans le calcul du plus court chemin. Les résultats sont également 
présentés spatialement et comparés avec les propositions de parcours fournies par Google Maps dans 
les figures qui suivent.  

Il convient de préciser que l’itinéraire retenu par Google Maps est sélectionné parmi un ensemble 
d’itinéraires qui ne sont pas tous proposés à l’utilisateur, et qui peuvent être proches en termes de 
temps de parcours. Leur durée totale dépend notamment de la manière dont le temps de 
correspondance est estimé. C’est pourquoi la comparaison précise des trajets et lignes empruntés ne 
constitue pas un critère pertinent d’évaluation de notre algorithme. Je chercherai donc plutôt des 
similitudes dans la spatialisation des trajets, qui indiqueraient que les deux algorithmes s’appuient sur 
les mêmes nœuds principaux du réseau pour permettre un transport rapide entre les points origine et 
destination. Mais je chercherai surtout la capacité de notre approche à proposer des itinéraires dont les 
durées sont cohérentes avec celles de la référence. 
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Tableau 10 - Confrontation des durées d’itinéraires calculées via mon réseau GTFS avec les informations données par Google 
Maps et le nombre de correspondances indiqué entre parenthèses pour chacun des deux. 

 

Source Destination 

Temps réseau GTFS 

(Nombre de 

correspondances) 

Temps Google Maps 

(Nombre de 

correspondances) 

Test 1 
Braunstein 

(Yvelines) 

Créteil Préfecture (Val-

de-Marne) 
1h41 (4) 1h56 (2) 

Test 2 La Muette (Paris) Bastille (Paris) 22 min (1) 31 min (0) 

Test 3 
Gillevoisin 

(Essone) 

Rond Point (Seine-et-

Marne) 
2h04 (5) 2h47 (3) 

Test 4 
Gallieni-Métro 

(Seine-Saint-Denis) 

Zone d'activité de 

l'Ormois (Val-de-Marne) 
1h05 (3) 1h24 (2) 

 

Sur les 4 tests menés, on peut constater que notre modèle propose la même hiérarchie des temps de 
transport que Google Maps, avec une même proportionnalité des durées de chaque itinéraire. Il montre 
toutefois une sous-estimation assez constante des temps totaux, de 34% par rapport au temps de 
référence. L’analyse plus fine des itinéraires (non détaillée ici) indique que cela est lié à la non prise en 
compte des délais d’accès aux stations ou des temps d’attente aux correspondances dans OLYMPUS. 
Ainsi, pour le test 2, Google Maps propose un trajet d’une vingtaine de minutes et sans correspondance, 
mais qui nécessite plus de 10 minutes de marche pour accéder à la station de départ. OLYMPUS a pour 
sa part sélectionné un itinéraire dont le temps total passé dans les transports est de 22 minutes. J’ai pu 
constater que cet itinéraire avait été proposé en 2e choix par Google Maps : le temps de parcours hors 
correspondances y est estimé à exactement 22 minutes. De même, pour le test 3, Google Maps prévoit 
près de 40 minutes d’attente sur les trois correspondances de l’itinéraire, ce qui correspond à l’écart 
avec la prédiction d’OLYMPUS.  

OLYMPUS a donc bien estimé le meilleur temps de parcours, mais pour un gain de quelques minutes il 
a fait le choix d’un autre itinéraire avec beaucoup de correspondances, ce qui le rend peu attractif dans 
la réalité. Cet ensemble de tests confirme donc la pertinence de notre algorithme pour l’estimation des 
temps de déplacement en TC sur la région francilienne. Il met également en lumière le besoin de 
prendre en compte les temps d’attente aux correspondances, afin de pouvoir cibler des itinéraires plus 
réalistes et de raffiner l’estimation du temps total nécessaire pour la réalisation du déplacement. 

La spatialisation des déplacements présentée en Figure 42 confirme que l’itinéraire d’OLYMPUS est 
toujours très similaire à celui de la référence. En particulier, l’algorithme que j’ai mis en place identifie 
toujours une même façon d’emprunter le réseau que Google Maps, en passant par exemple certaines 
fois par le centre (test 1) et d’autres fois par le Nord (test 4) de Paris lorsqu’il faut le traverser. Au final, 
ce travail me permet d’avoir accès à une représentation des déplacements des individus ne prenant pas 
leur véhicule particulier : 

- Qui est représentative des temps réels de déplacement en TC en Île-de-France et des zones 

traversées, selon les points d’origine et de destination et le moment de la journée, 

- Qui propose une décomposition de l’itinéraire en trajets sur des lignes de TC, ce qui permettra 
de calculer une exposition le long de ces trajets. 
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a. Test 1 

 

 

b. Test 2 

 

Figure 42 (a, b) - Confrontation visuelle des itinéraires trouvés pour le réseau GTFS (en gris) et Google Maps (en couleur). 
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c. Test 3 

 

d. Test 4 

Figure 42 (c, d) - Confrontation visuelle des itinéraires trouvés pour le réseau GTFS (Réseau gris) et Google Maps (en couleur). 
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Cette approche permettra de construire des scénarios d’offre de transport beaucoup plus précis et 
pertinents, simulant par exemple le renforcement des lignes inter-banlieue (comme considéré dans le 
Grand Paris Express). Elle permet également d’envisager une réflexion sur le développement de la multi 
modalité dans les trajets des individus, qui est considérée comme un des leviers de la sobriété 
énergétique des déplacements et qui devient incontournable avec l’impossibilité d’accès à la ville dense 
pour de nombreux véhicules.  

 

III. Représentation de l’exposition dynamique de l’exposition des populations  

L’étape suivante a consisté à coupler les itinéraires simulés avec les niveaux de concentrations en NO2 
et PM10 rencontrés durant le déplacement. Mon objectif était de pouvoir identifier à chaque instant les 
environnements-type traversés (proximité du trafic, fond urbain ou périurbain) et de leur associer des 
concentrations, dans l’idéal les concentrations à fine échelle produites dans le chapitre précédent. 

J’ai organisé cette section de façon à introduire dans une première sous-section les objectifs et les 
méthodologies choisies, puis de les détailler dans les sous-sections qui suivent. 

 

1. Construction d’une méthode de calcul de l’exposition 

Méthodologie générale  

J’ai commencé par construire un programme, codé en python, permettant d’exploiter les matrices de 
mobilité simulées par OLYMPUS ainsi que les concentrations en polluants issues de l’approche de 
correction statistique. Dans un premier temps, ce programme construit un tableau général qui 
récapitule, pour chaque agent et pour chacun de leurs itinéraires quotidiens, les informations sur leur 
choix modal, sur les activités effectuées, sur les communes d’origines et de destinations de leurs 
itinéraires, sur leurs IRIS et sur leurs coordonnées respectives (en WGS84) ainsi que sur les horaires des 
déplacements/activités. Pour des raisons de volume de données, la spatialisation des déplacements des 
individus n’est pas enregistrée dans les fichiers de sorties d’OLYMPUS. Par ailleurs, le temps de calcul 
nécessaire pour mener des calculs sur ces données devient rapidement important avec le nombre 
d’individus considéré. De ce fait, j’ai décidé de mener des tests sur un échantillon réduit de la population 
francilienne, plutôt que de considérer les presque 14 millions d’individus du territoire francilien. Dans 
cette étape test, sur un nombre restreint d’individus, j’ai donc récupéré les origines et destinations des 
itinéraires de chaque agent sélectionné ainsi que leurs choix modaux issus d’OLYMPUS, pour recalculer 
les plus courts chemins avec le même algorithme que décrit précédemment. Il faudra à terme envisager 
l’ajout d’une option à cocher lors du lancement d’OLYMPUS et permettant d’écrire dans un fichier dédié 
les données d’intérêt, plutôt que de devoir les recalculer. 

Enfin j’ai calculé le temps passé sur chaque itinéraire, et pour la réalisation de chaque activité, ainsi que 
les niveaux de concentration correspondants. L’objectif était de multiplier les concentrations 
considérées par le temps de réalisation de l’activité, pour produire des µg/m3.h qui sont cumulés afin 
d’obtenir des expositions sur la journée (Figure 43). 
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Figure 43 - Organigramme du script d’estimation des expositions. 

 

Ce volet du travail recèle un verrou majeur qu’est l’estimation de l’exposition dans les transports en 
commun, notamment souterrains. Le CTM, tout comme l’approche de descente en échelle décrite dans 
le chapitre précédent, permettent en effet d’estimer des valeurs d’expositions extérieures, directement 
applicables pour les brins du réseau routier empruntés par les individus se déplaçant en modes doux. 
Mais pour tous les autres usages du réseau routier (véhicule particulier, transport en commun 
extérieurs), ces données doivent à minima être retravaillées. Et pour représenter les transports 
souterrains, ces données ne sont pas pertinentes et il faut trouver d’autres sources de données. 

Pour ce qui est de l’exposition des conducteurs, la littérature propose des coefficients de transfert entre 
l’extérieur et l’intérieur des véhicules, qui peuvent être appliqués pour estimer les teneurs retrouvées 
dans les habitacles des véhicules particuliers ou dans les TC routiers comme les bus. Cela soulève en fait 
des questionnements supplémentaires, relatifs à la réelle qualité de l’air au milieu des voies, et que l’on 
peut soupçonner d’être - au moins dans certaines situations de congestion - moins bonne que sur le 
trottoir. En outre, pour les bus, comme je l’ai mentionné précédemment, les chemins empruntés entre 
deux arrêts ne sont pas fournis par les bases de données, et nous ne pouvons que proposer notre propre 
itinéraire, ce qui n’est pas forcément représentatif de la réalité. Nous ne pouvons donc pas relier le 
trajet à la qualité de l’air calculée par notre approche le long de chaque voie. Comme je le détaille ci-
après, j’ai donc dû considérer d’autres options : soit prescrire des valeurs moyennes d’exposition, soit 
proposer à partir de ce qui est connu du trajet, un calcul des valeurs d’exposition. Enfin, pour les 
déplacements en TC souterrains, je n’avais aucun moyen d’estimer la qualité de l’air propre à chaque 
station ou ligne de transport, d’abord parce que c’est un questionnement émergent et qu’il n’existe pas 
encore assez de données pour proposer une valeur moyenne par station, ou par type de station, qui 
serait modulable (ou déjà modulée) en fonction de la fréquence de passage des rames ou en fonction 
du niveau de ventilation de la station. J’ai donc dû m’appuyer sur des valeurs moyennes de la littérature. 
En conséquence, j’ai produit et stocké dans OLYMPUS les informations géographiques relatives à ces 
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déplacements mais elles ne sont pas encore toutes utilisées pour le calcul de l’exposition en TC et dans 
les habitacles, qui s’appuie pour l’instant surtout sur des valeurs moyennes. L’évolution vers un 
couplage exposition- 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 sur ses trajets reste possible, dans l’architecture que j’ai créée.  

La mise en correspondance des déplacements et des niveaux d’exposition nécessite la manipulation de 
fichiers de très grande dimension, et est associée à des temps de calcul importants. Pour la construction, 
l’étude de faisabilité et l’évaluation de la méthodologie, j’ai donc travaillé sur un échantillon 
représentatif de la population.  

 

Choix de la population étudiée 

Parce que le travail rapide sur un échantillon de population peut être utile pour explorer à moindre coût 
numérique la variabilité de l’exposition dans un grand nombre de scénarios, je souhaitais que mes 
résultats de tests puissent être exploitables. J’ai donc veillé à ce que l’échantillon sélectionné soit 
extrapolable à l’ensemble de la population modélisée par OLYMPUS. J’ai pour cela décidé de retenir 
aléatoirement 1% de la population de chaque commune d’Ile-de-France dans mon échantillon de 
population. Python ne permet toutefois pas de faire de sélection aléatoire d'une population mais plutôt 
une sélection pseudo-aléatoire. En effet, le module python « random() » se base sur un algorithme de 
choix pseudo-aléatoire d'éléments dans une liste7, ce qui signifie que ce choix peut être reproduit 
puisqu'il est dirigé par l'algorithme. J’ai toutefois considéré cela comme satisfaisant pour la réalisation 
de mes tests.  

Pour ce qui est de la représentativité de l’échantillonnage dans chaque commune, le chiffre de 1% 
permet de sélectionner un nombre suffisant d’individus pour que la variabilité des lieux de vie et des 
boucles d’activité quotidiennes puisse être représentée, même si la sélection aléatoire ne le garantit 
pas nécessairement. En respectant le poids relatif des habitants dans chaque zone de mon domaine, je 
peux extrapoler les résultats à l’ensemble de la population. Bien sûr, la représentativité de l’échantillon 
augmentant statistiquement avec sa taille, l’idéal serait de pouvoir considérer un échantillon de 
population plus large mais cela alourdit considérablement les temps de calculs. 

 

Limitation des calculs d’itinéraires 

Dans la version d’OLYMPUS que j’ai utilisée, seuls les centroïdes de commune sont considérés comme 
points d’origine et de destination des déplacements de la population simulée. Une telle simplification a 
plusieurs conséquences qui peuvent être préjudiciables pour les calculs de mobilité, et donc 
d’exposition. Ce point fait actuellement l’objet d’une évolution du code. Les travaux de Taos Benoussaid 
au LISA, qui s’intéressent à la modélisation des inégalités d’exposition avec notre plateforme, incluent 
en effet l’implémentation dans OLYMPUS d’une distribution des individus dans les quartiers ou 
logements d’un même IRIS. Ce travail n’étant pas terminé, je n’ai pas pu bénéficier de cette version mais 
j’ai mené quelques aménagements dans le code.  

En effet, la combinaison d’un calcul par centroïde de commune et d’une représentation explicite du 
réseau de TC peut entraîner des biais dans le choix modal en ne prenant pas en compte la distribution 
de la proximité aux stations de transports en commun, parmi les individus. Cela n’était pas pénalisant 
dans la version initiale puisque les stations de transports en commun n’existaient pas et que l’utilité des 
TC était évaluée sur la base d’un temps de trajet statistique par type de zone. Avec l’amélioration que 
j’ai apportée, intégrer une distribution spatiale des points de départ dans chaque commune est devenu 
pertinent pour distribuer les individus sur les lignes de transport. Ne pas l’intégrer aurait même limité 

                                                           
7https://realpython.com/python-

random/#:~:text=Most%20random%20data%20generated%20with,random%20but%20still%20reproducible%20
data. 
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la plus-value de mon travail. Lors du développement de mon script d’estimation des expositions, j’ai 
donc distribué aléatoirement les points d’origine et de destination au niveau des centroïdes d’IRIS et 
non plus de ceux des communes en question. Cela m’a permis d’accéder à des trajets plus précis et plus 
complets.  

Une autre conséquence du codage de la mobilité par centroïde de commune, plus problématique, est 
qu’OLYMPUS était dans l’incapacité de considérer des déplacements intra-communes puisque les points 
d’origine et de destination étaient identiques. La distribution des origines et destinations sur les 
centroïdes d’IRIS de la commune considérée permet désormais de maintenir beaucoup plus d’individus 
en mobilité dans la population étudiée, en forçant notamment la non-sélection d’un même IRIS de 
départ et d’arrivée au sein d’une commune. Cette méthode, efficace sur les régions densément 
peuplées du centre francilien, n’est en revanche que peu voire pas efficace pour les déplacements intra-
communes situés les plus en périphérie de la grande couronne car, à cet endroit, plusieurs communes 
ne comportent qu’un seul IRIS. Je n’ai donc pas pu associer de trajet, dans mon échantillon de 
population, à la part d’individus se déplaçant au sein d’un même IRIS. Sur les tests que j’ai réalisés, la 
part de ces individus est élevée et peut excéder le tiers de l’échantillon. Puisque ce phénomène est 
essentiellement retrouvé sur la couronne externe de l’Île-de-France et qu’il est significatif, cela peut 
induire un biais spatial de représentativité des expositions calculées.  

 

2. Affectation d’une concentration à chaque localisation d’un individu 

Une fois la procédure de constitution de l’échantillon de population implémentée, je me suis attachée 
à la mise en relation des trajets et de la qualité de l’air locale. Cela imposait de prendre en compte la 
manière dont se déplaçait l’individu dans l’environnement concerné. 

 

Pour les trajets urbains 

Le travail de descente en échelle réalisé précédemment me permet de récupérer une information de 
qualité de l’air plus représentative que celle issue de CHIMERE, sur les tronçons de route du réseau 
considéré et pour chaque heure étudiée. Toutefois, au sein d’une rue, les individus se déplaçant en 
véhicule particulier, en bus, en deux roues ou à pied ne sont pas soumis de la même manière aux 
concentrations ambiantes puisqu’ils peuvent se trouver dans un habitacle plus ou moins ventilé. Il me 
fallait donc différencier les situations d’exposition selon le mode de déplacement. 

J’ai d’abord considéré qu’il n’y avait pas de différence entre l’air respiré par les piétons et les cyclistes 
empruntant les voies routières ou leur proximité, puisqu’ils se trouvent dans le même espace, qui n’est 
pas clos. J’ai considéré que les valeurs de concentration auxquelles ils sont exposés sont égales aux 
valeurs de concentrations à fine échelle. La situation est plus complexe pour les conducteurs ou 
passagers des véhicules particuliers et des transports collectifs, qui sont dans des espaces clos 
susceptibles d’être mal ventilés mais dont l’air entrant est également possiblement filtré.  

Exposition dans les véhicules particuliers 

Comme mentionné dans l’introduction de cette section, l’idéal serait de pouvoir appliquer des 
coefficients de transfert (ou d’abattement) à la concentration des polluants que l’on trouve au milieu 
du flux de véhicules, ce qui pose la question de la concentration des polluants au cœur du trafic. A-t-on 
une continuité du gradient de qualité de l’air « urbain de fond  proximité du trafic », sur le transect 
entre le trottoir, donc à proximité du trafic, et le cœur du trafic? Que sait-on d’une potentielle 
dégradation de la qualité de l’air au milieu des véhicules en circulation ? Cette question est très peu 
traitée dans la littérature, car si les mesures d’efficacité des filtres positionnés en entrée d’air de 
l’habitacle des véhicules deviennent plus fréquentes, elle s’appuie uniquement sur des mesures de 
concentration des polluants « capot versus habitacle » et ne s’accompagnent pas d’une appréciation du 
gradient « trottoir -> centre de la voie ». De récentes études proposent toutefois des mesures 
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comparées « habitacle / extérieur du véhicule / station de mesure » en utilisant la station de mesure de 
proximité au trafic la plus proche, et un rapport d’un facteur 2 (légèrement inférieur pour les PM2.5 et 
légèrement supérieur pour NO2) est observé entre la mesure dans le trafic et celle sur la station 
(Matthaios et al., 2020). Cette question reste toutefois assez inexplorée et nous ne pouvons pas pour 
l’instant considérer de facteur multiplicatif robuste à appliquer aux teneurs en proximité au trafic 
(équivalent de notre 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 estimé précédemment). Il faut donc considérer que cela sera à traiter dans 
de futurs développements.  

Pour appliquer des coefficients de transfert extérieur - intérieur du véhicule, je me suis appuyée sur le 
projet « CAPTIHV » (Mehel et al., 2019) qui a permis la mesure embarquée des concentrations de 
différents polluants à l’intérieur et à l’extérieur d’habitacles de voitures sur 40 circuits routiers et à 
différentes heures de la journée. Les données obtenues montrent qu’on peut représenter la qualité de 
l’air dans les habitacles en appliquant un facteur multiplicatif moyen unique : les valeurs des rapports 
Intérieurs/Extérieurs des concentrations obtenues issues de ce travail sont en moyenne de 0,82 pour 
NO2 et de 1,07 pour les PM10. J’ai utilisé ces coefficients de transfert pour en déduire les valeurs de 
concentrations dans les habitacles des véhicules particuliers. A nouveau, ces coefficients soulèvent la 
question de l’effet de la filtration de l’air en entrée du véhicule. L’équipe de Matthaios et al., 2020 a très 
récemment investigué les effets de la ventilation naturelle (vitre ouverte), de la ventilation mécanique 
(renouvellement d’air) et de l’usage d’un filtre à air sur l’exposition dans l'habitacle. Les résultats sont 
très variables : ils s’étalent entre 5% et 95% de réduction de NO2 et des particules fines lorsque l’on 
utilise respectivement un filtre à pollen et un filtre à charbon (état neuf). A nouveau, ces effets 
demandent à être étudiés plus en détail afin de pouvoir intégrer ces éléments dans notre estimation, 
mais on peut déjà dire qu’il faudra les intégrer.  

Du point de vue technique, chaque brin du réseau ayant un identifiant qui lui est propre, j’ai pu relier 
chaque brin sélectionné par le calcul du plus court chemin à sa valeur de qualité de l’air 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. La 
concentration simulée sur chaque brin, affectée du coefficient de transfert adéquat issu de CAPTHIV, a 
donc été ajoutée en tant que nouvel attribut du réseau. 

 

Exposition dans les transports en communs 

Pour les premiers tests de faisabilité des calculs, j’ai cherché à me baser sur des valeurs fixes moyennes 
issues de la littérature. J’ai réalisé une recherche bibliographique sur les niveaux moyens de 
concentrations mesurés dans les habitacles des transports en commun, en me concentrant 
principalement sur les études menées en France et en Europe afin de garder un maximum de réalisme 
sur les configurations des stations souterraines et la conception des trains - mais aussi sur les 
environnements routiers pour ce qui est des bus. J’ai étudié 24 articles/rapports au total dont une revue 
de la littérature de 63 articles (dont plus de la moitié portait sur des pays européens et 13 sur la France). 
Au total, 44 valeurs de concentrations de PM10 ont été renseignées pour les différents modes de 
transport (voiture, vélo, marche à pied, bus, métro, RER, train, tramway et correspondance) et 16 pour 
NO2. J’ai pu trouver un assez grand nombre d'articles étudiant les niveaux de concentrations en métro 
et en voiture notamment (16 et 11 respectivement, les deux polluants confondus), mais un nombre 
assez limité pour les tramways, les niveaux retrouvés dans les tunnels souterrains (correspondances) et 
pour les trains/RER (2, 3 et 3 respectivement). J’ai dû effectuer des choix pour retenir des valeurs.  

Les rames des métros sont les espaces les moins abondamment décrits. Ainsi, 13 des valeurs moyennes 
proposées dans ces articles (et qui sont présentées en Annexe 9) ont été mesurées sur les quais ou dans 
les halls principaux des stations de métro et seulement 5 ont été effectuées dans les rames. Je n’ai pas 
considéré qu’il était pertinent d’appliquer les concentrations des quais aux rames de métro car je n’ai 
pas d’information sur les transferts de polluants entre les deux micro-environnements. Ainsi, les valeurs 
que j’ai reportées dans le Tableau 11 sont celles obtenues dans les rames, même si elles sont moins 
robustes. Je n’ai enfin pas pu trouver d’études évaluant les niveaux de NO2 retrouvés dans les tunnels 
souterrains pour les correspondances métro, notamment, ni pour les funiculaires. Pour le premier, j’ai 
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donc posé l’hypothèse que les niveaux de NO2 dans les tunnels étaient équivalents à ceux retrouvés sur 
les plateformes de stations de métro. Pour le second, j’ai considéré que les niveaux de polluants 
retrouvés au sein des remontées mécaniques étaient équivalents à celles mesurées dans les tramways.  

Pour les niveaux ambiants de NO2 et de PM10 dans les bus, les valeurs moyennes que j’ai retenues à 
l’issue de la bibliographie sont très élevées (160 µg/m3 pour NO2 et 115 µg/m3 pour les PM10) par rapport 
à ce qu’on simule la plupart du temps sur les routes. Dans le cas de NO2, cela correspond à la moyenne 
de 3 résultats principaux d’observation qui sont reportés dans l’Annexe 9 et qui s’étalent sur une très 
large gamme de valeurs observées. La concentration la plus basse (26 µg/m3) est issue de la revue 
bibliographique menée lors du projet INTER’MODAL de l’INERIS en 2009. Sur plus d’une soixantaine 
d’articles passés en revu pour obtenir cette concentration de 26 µg/m3, seuls 2 sont relatifs à des 
concentrations de NO2 dans les bus pour des pays Européens. Les deux autres articles que j’ai pris en 
compte (Delaunay et al., 2012; Molle et al., 2013) sont issus de campagnes de mesures sur environ 30 
trajets respectivement de 40 minutes et d’une heure, dans la ville de Paris. Paris étant une ville très 
dense en termes de bâti urbain, des phénomènes de pollution locale par l’échappement du bus, et 
d'accumulation de la pollution dans la rue, peuvent avoir lieu et expliquer les fortes valeurs de 
concentrations qu’ils ont trouvées (203 et 120 µg/m3 respectivement). Étant donné que ces deux 
dernières études ont été menées dans le centre de l’Île-de-France, qui est mon domaine d’étude, j’ai 
retenu une valeur moyenne de 160 µg/m3 de NO2 dans les bus. Néanmoins cette valeur doit être mise 
à jour car notamment, la flotte de bus a été rénovée et les effets potentiels de pollution par le bus lui-
même pourraient ne plus être aussi importants. Ci-dessous se trouve une figure comparant les 
expositions totales au NO2 obtenues en multipliant les durées de déplacement de la population en bus 
avec la concentration ambiante - à gauche de 160 µg/m3 et à droite de 26 µg/m3 (Figure 44). Les 
différences d’exposition sont, bien sûr, très importantes entre les deux. En particulier, si la valeur 
retenue peut être représentative de ce à quoi la majorité de la population peut être exposée dans Paris 
et peut-être sa proche banlieue, elle surestime forcément celle de la population prenant le bus en 
grande couronne. Et de même pour les particules. C’est donc un chiffre qu’il faudra raffiner.  

Pour les mesures en tramway, seule une valeur médiane de PM10 était citée dans l’article de Strasser et 
al., 2018. Étant donné que cet article est le seul que j’ai pu trouver pour les PM10 dans cet 
environnement, j’ai retenu cette valeur médiane alors que je ne l’avais pas fait pour les autres 
environnements TC pour lesquels j’avais des valeurs moyennes.   

 

 

Figure 44 - Comparaison des expositions*temps, estimées pour les trajets en bus en considérant une concentration ambiante 
de 160 µg/m3 (à gauche) et de 26 µg/m3 (à droite) pour NO2. 
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J’ai retenu des valeurs de NO2 et de PM10 représentant les concentrations moyennes auxquelles les 
usagers sont exposés lors de leurs déplacements, pour chaque mode de TC. Elles sont présentées dans 
le Tableau 11. Quel regard poser sur les valeurs retenues ?  

 

Tableau 11 – Valeurs moyennes de concentrations associées à chaque type de mode de transport collectif. 

Mode NO2 (µg/m3) PM10 (µg/m3) 

Métro 17 140 

RER 35 118 

Tramway/Funiculaire 30 9,3 

Bus 160 115 

Correspondance 45 196 

 

 

Tout d’abord en termes de variabilité temporelle. Les écarts-types présentés pour les PM10 dans le 
tableau de l’Annexe 9 sont le plus souvent égaux à la moitié de la valeur moyenne, dénotant une 
variabilité modérée des valeurs sur une même campagne, exception faite de deux études pour 
lesquelles de très forts écarts-types sont calculés. Ces deux situations sont relatives à des mesures 
effectuées en extérieur (en bus et en voiture diesel) avec des moyennes et écarts-types de 144 et 170 
µg/m3 pour la première et de 78,5 et 101 µg/m3 pour la seconde. On peut logiquement penser que c’est 
le mode de transport pour lequel on a le plus besoin de variabilité temporelle.  

Il y a également de fortes variations sur l’ampleur des campagnes sous-tendant les articles, ce qui rend 
complexe le calcul d’une valeur moyenne. Le nombre de mesures effectuées est parfois plus d’un ordre 
de grandeur différent d’un article à l’autre : 6 articles rapportent une valeur issue de moins de 5 mesures 
pour certains modes de transport et 4 articles s’appuient sur une base de données de plus de 100 
mesures. 4 articles ne donnent pas d’informations sur le nombre de mesures effectuées. Le seul moyen 
d’en tenir compte a été de calculer des moyennes pondérées. Cela ne résout pas tout, car les différentes 
campagnes sont en fait associées à des temporalités et lieux de mesures différents dont je ne peux tenir 
compte.  

L’approche tabulée est la seule à pouvoir être mise en œuvre dans l’immédiat, car nous n’avons pas de 
projection du trajet des bus sur le réseau routier entre 2 arrêts. Mon principal problème reste toutefois 
le manque de capacité à proposer une variation spatiale, nécessaire pour distinguer les différentes 
lignes souterraines et extérieures, et avoir une variation temporelle de l’exposition, possiblement plus 
critique en extérieur.  

Pour l’extérieur, plutôt que de s’appuyer uniquement sur de potentielles futures campagnes 
d’observation dans les bus, il faut trouver un moyen de pouvoir estimer l’exposition à partir de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥. 
Cela permettra d’être cohérent avec les calculs des expositions des piétons et conducteurs, mais aussi 
de prendre les variabilités spatiales et temporelles de la pollution en compte. Cela me permettra aussi 
de varier les valeurs selon le scénario considéré. Mais cela se heurte aujourd’hui au manque 
d’information sur le parcours des bus entre deux arrêts. L’évolution qui me semble la plus réaliste à 
envisager dans l’immédiat serait de considérer que l’air dans le bus est celui estimé au dernier arrêt, 
lors de l’ouverture des portes. On utiliserait alors 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 tel quel, puisqu’à chaque arrêt le bus se trouve 
proche du trottoir. Cela demandera de complexifier un peu la boucle de calcul de l’exposition. 
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Exposition dans les bâtiments 

Un des grands manques de l’approche traditionnelle de calcul de l’exposition est de ne pas prendre en 
compte la qualité de l’air dans les bâtiments, alors que le temps passé dans ces environnements 
intérieurs peut représenter jusqu’à 90% d’une journée. Ce choix est bien sûr un choix par défaut, 
puisque la littérature est très peu fournie sur le sujet, mais il peut se justifier par le fait que la pollution 
à l’extérieur d’un bâtiment affecte de manière significative la qualité de l’air à l’intérieur du logement. 
Dans le cadre de ma thèse, je me suis retrouvée confrontée à cette problématique, et ma démarche a 
consisté à implémenter une procédure pour estimer la qualité de l’air dans les bâtiments qui serait 
susceptible d’intégrer de nouvelles données et connaissances sur l’exposition aux polluants dans les 
bâtiments. 

De la même façon que pour les transports collectifs, une des possibilités était d’utiliser les valeurs de 
concentrations extérieures modélisées et d’y appliquer un coefficient de transfert. J’ai recherché dans 
la bibliographie des informations relatives aux transferts des polluants entre les deux milieux. Une étude 
très détaillée de l’ANSES (ANSES, 2019), menée en collaboration avec le CSTB, a déterminé des 
coefficients de transfert des polluants de l’air entre l'extérieur et l’intérieur du bâti en France. L’ANSES 
a mis en place une convention de recherche avec le CSTB en complément de consultations d’organismes 
français et internationaux pour effectuer une revue de la littérature caractérisant l’état des 
connaissances actuelles sur les taux de transfert de polluants entre environnements extérieurs et 
intérieurs et à identifier les facteurs les influençant. Les résultats présentés dans leurs rapports sont 
basés sur une étude de 274 articles, dont les articles français ont été priorisés. Il en ressort que les taux 
de transfert sont influencés par quatre paramètres : 

- Le premier concerne la caractérisation de l’environnement extérieur, à savoir : la distance du 

bâtiment en question par rapport aux sources d’émissions, la forme de la rue et les conditions 
météorologiques. 

- Le deuxième concerne les caractéristiques du bâtiment en question : type de matériaux 

constituant le revêtement du bâtiment (car influence sur les phénomènes d’infiltration des 
polluants). 

- Le troisième concerne les systèmes de ventilation/filtrations des bâtiments (à noter que ce 

point est décrit comme un des paramètres cruciaux des estimations des taux de transfert). 

- Le quatrième concerne les habitudes des occupants des pièces du bâtiment. 

Les auteurs mentionnent que le parc des bâtiments est relativement ancien, en France, à cause du faible 
taux de construction aperçu entre 1999 et 2013. Ils ont, de plus, pointé de nombreuses non-conformités 
des systèmes de ventilation des bâtiments les plus anciens comme les plus récents.  Le renouvellement 
de l’air dans les pièces est dans les faits très souvent inférieur à la réglementation. Trois indicateurs de 
transferts peuvent généralement être considérés dans ce type d’études : 

- Le facteur de pénétration (P) est un paramètre décrivant le passage d’un polluant extérieur à 
travers l’enveloppe et/ou le système de ventilation du bâtiment. Considérer ce paramètre 
nécessite de pouvoir caractériser la part de polluant qui est captée/arrêtée lors du passage 

extérieur-intérieur. 

- Le rapport de concentration Intérieur/Extérieur (Rapport I/E en français et I/O en anglais). Ce 

paramètre se base sur des mesures de concentration réalisées en dehors et dans 

l’environnement intérieur considéré. 
- Le facteur d’infiltration (Finf) est un équivalent du rapport I/E mais il n’est caractérisable que s’il 

n’y a pas de source d’émission intérieure du polluant considéré. 

La grande majorité des études cherchant à caractériser les transferts de polluant vont se baser sur le 
rapport I/E qui est plus simple à définir, même s’il est moins spécifique que les deux autres. 
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Au final, cette étude a pu conclure que, en moyenne dans toute la France, les rapports I/E de NO2 et des 
PM10/PM2.5 étaient de 1,32 et 1,61 respectivement pour toutes saisons confondues. 

Plusieurs points assez limitants sont toutefois mis en avant dans leur étude. Il est expliqué, en premier 
lieu, que les études de taux de transfert de polluant entre environnements extérieurs et intérieurs 
suggèrent que les polluants proviennent exclusivement de l’extérieur car la caractérisation de la part 
des niveaux de polluants extérieur dont l’origine est intérieure s’avère difficile. S’ajoute à cela le fait que 
les pratiques des habitants eux-mêmes vont fortement influer sur les niveaux de concentration 
retrouvés dans les pièces. En outre, pour appliquer ces coefficients, je rencontre deux verrous 
techniques :  

- Il me faut localiser géographiquement le lieu d’activité de l’individu pour extraire la valeur locale 
de concentration en NO2 ou en PM10 extérieure. Or comme je l’ai mentionné, la version 
d’OLYMPUS sur laquelle j’ai travaillé ne fournit pas de précision sur la localisation des individus 
au sein des communes, même si j’ai statistiquement pu affiner la localisation jusqu’à l’échelle 

de l’IRIS.  
- Cette approche est très consommatrice en ressource de calcul. 

J’ai donc considéré une autre possibilité qui était d’utiliser, dans OLYMPUS, des concentrations 
intérieures moyennes provenant de l’observation et disponibles dans la littérature. Cette démarche a 
l’intérêt de prendre en compte indirectement la qualité de l’air extérieure - certes de façon moyenne 
mais elle est seulement une des composantes de ce qui est mesuré dans le logement - mais surtout de 
proposer une différenciation de l’exposition en fonction du type d’activité effectué. 

OLYMPUS propose, aux agents qu’il simule, 9 activités : le logement, le travail, l’école, les courses, les 
loisirs, des activités dénommées « autre », des activités « secondaires » comme des visites à des 
amis/proches ainsi que l’accompagnement des enfants/adolescents à une de leurs activités. Mon but a 
donc été de rechercher des niveaux moyens en NO2 et en PM10 mesurés pour ces différentes activités. 
J’ai pu le faire pour certaines, mais j’ai rencontré des limitations : les activités « autres » et 
« secondaire », n’avaient pas de micro-environnements explicitement définis (ni même, à défaut, une 
différenciation entre les activités effectuées en intérieur ou en extérieur) pour me permettre d’orienter 
mes recherches. En l'occurrence, j’ai dû appliquer arbitrairement des valeurs basses pour ne pas leur 
donner trop d’importance. Un questionnement similaire s’est posé pour l’activité « accompagnement » 
à laquelle aucune information sur le type d’activité effectuée par le parent n’est proposée. Pour cette 
activité-là, j’ai considéré que les concentrations en polluants équivalaient à la moyenne des 
concentrations de toutes les autres activités. 

Les détails des concentrations tirées de la littérature sont présentés en Annexe 10. J’ai étudié, au total, 
13 articles dont une revue de la littérature analysant 89 articles. Tout comme l’étude bibliographique 
sur les niveaux moyens dans les habitacles, j’ai principalement orienté mes recherches vers des études 
françaises ou européennes. Au total, 5 articles mesuraient les concentrations des polluants dans les 
logements, 4 articles dans les bureaux, 4 dans les écoles, 1 dans les magasins et 1 donnait une 
information sur les concentrations mesurées pendant les activités de loisir des participants (mesure 
effectuées tous loisirs confondus pendant 48h). Souvent, les informations sur les niveaux de particules 
concernaient les PM2.5 et peu concernaient directement les PM10. Pour pallier à cela, j’ai considéré le 
rapport PM2.5/PM10 cité dans un document sur les études statistiques des PM2.5 produit par le LCSQA8 
qui cite que ce rapport, en Ile-de-France, est compris entre 0,64 et 0,71. J’ai considéré la valeur 
moyenne de cette fourchette pour en déduire les niveaux de PM10 pour les études ne discutant que des 
PM2.5. Il ressort de mon travail bibliographique que cette littérature est surtout orientée vers les micro-
environnements les plus visités par les individus (logement, lieu de travail/éducation). Presqu’aucun 
article, à ma connaissance, ne mesure les niveaux de concentrations retrouvés dans les lieux du type 

                                                           
8 https://www.lcsqa.org/system/files/media/documents/Etude_stat_PM2.5_mars07_v-finale_corr-27-09-

07_1.pdf 
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magasins, grandes surfaces, cinéma/théâtre… Les résultats présentés et utilisés dans la suite du chapitre 
proviennent de l’implémentation de ces valeurs moyennes dans OLYMPUS. C’est une première 
proposition qui devra évoluer bien sûr, avec la littérature sur ces environnements clos.  

 

Tableau 12 – Valeurs moyennes de concentrations associées à chaque type d’activité en µg/m3 avec l’information sur les 
écarts-types entre parenthèses (quand celle-ci a été calculée). 

 

 

IV. Résultats 

1. Caractéristiques de l’échantillon de population considéré pour cette étude 

L’échantillon constitué aléatoirement via mon script de sélection des individus - et proportionnellement 
à la densité d’habitation - est composé de 140 273 individus. Comme mentionné précédemment, il n’a 
pas été possible d’affecter des itinéraires de déplacements pour les agents se déplaçant dans des 
communes n’ayant qu’un seul IRIS. J’ai donc eu à retirer ces agents de l’échantillon, la taille finale de 
mon échantillon était de 102 122 individus. 

 

2. Confrontation des déplacements modélisés avec les données de l’EGT 2010 

J’ai choisi d’effectuer ce travail d’évaluation des expositions sur l’année 2015 plutôt que sur l’année 
2009 pour plusieurs raisons. D’une part, cela me permettait de paramétrer OLYMPUS et de préparer 
tous les fichiers d’entrée, pour une année proche de l’année sélectionnée pour mes scénarios urbains 
(voir le prochain chapitre). D’autre part, le réseau des transports en commun se base sur les fichiers 
GTFS, eux-mêmes générés grâce aux observations. Ainsi, les stations de transport en commun et les 
durées entre deux stations successives ont été calculées pour l’année 2020 qui est beaucoup trop 
éloignée de mon premier cas d’étude, sur 2009. Je comparerai dans cette partie les résultats issus des 
simulations OLYMPUS et du module d’estimation de l’exposition (2015), aux données publiées dans 
l’EGT 2010. Les résultats de l’EGT 2010 sont basés sur une enquête menée auprès de 18 000 ménages 
franciliens.  

Les premières données sur la mobilité confirment que la simulation d’OLYMPUS est cohérente avec ce 
que l’on connaît de la réalité par les enquêtes de terrain. Les agents de mon échantillon de population 
effectuent en moyenne 3,46 déplacements par jours contre 3,87 pour l’EGT 2010 et le nombre de 
déplacements total journalier simulé par OLYMPUS (ramené au nombre total de la population recensée 
en 2010) est de 41,5 millions contre près de 41 millions pour l’EGT 2010. 

Les individus de mon échantillon de population parcourent, en moyenne, 5,9 km par jour. Cette distance 
est de 4,4 km par jour dans l’EGT 2010 mais il faut prendre en considération le fait que les distances 
données dans l’EGT sont calculées à vol d'oiseau. Même si les valeurs ne peuvent pas être pertinemment 
confrontées, il reste tout de même intéressant de voir que la différence entre les deux représente est 
faible (moins d’un kilomètre) et cohérente avec l’approximation de l’EGT. 

La distribution horaire des déplacements simulés permet de retrouver une structure avec des heures 
de pointe en matinée et en fin de journée (Figure 45). Une partie des individus de cet échantillon se 
déplace en soirée (au-delà de 20h) ce qui génère une traînée dans la distribution.  

 

Polluant Logement Travail Accompagnement Ecole Courses Loisirs Autres Secondaires Visite à un ami

NO2 16,5 (9) 19,2 (7) 20 27,5 17,1 (8,6) 30 15 20 16,5 (9)

PM10 55 (60,4) 76,4 (74) 50 112 (69) 41,4 (14,9) 25 15 20 55 (60,4)
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Figure 45 - Distribution des horaires de déplacement des individus de l’échantillon de population, tout mode de transport 
confondu. 

 

Dans la Figure 46, les détails des distributions des durées de déplacement par modes de transport 
montrent que les choix de la population sont partagés entre les trois modes de déplacement pour les 
durées de déplacements les plus courtes, même si les modes doux l’emportent. À partir de 10 minutes 
de durée de déplacement et jusqu’à 25 minutes, OLYMPUS favorise l’utilisation des transports collectifs. 
On voit un pic d’utilisation des VP à 20 minutes qui est 3 fois plus important que celui des TC.  

 

Figure 46 - Distribution des choix modaux en fonction des durées de déplacement pour les individus de l’échantillon de 
population. 

 

3. Visualisation des estimations d’exposition réalisées 

Dans cette section, je vais présenter les résultats des estimations d’expositions réalisées à partir de 
l’approche développée dans ce chapitre. Elles se présenteront sous deux formes : 

- Les expositions totales sur la durée d’un trajet ou d’une activité, exprimées en µg/m3.h et 

résultant du produit de la concentration des polluants par le temps de séjour ou de 

déplacement 

- Les expositions journalières cumulées des individus sur 24 h, correspondant aux sommes des 

expositions totales sur les trajets et activités des agents au cours de leur journée, aussi 

exprimées en µg/m3.h. 
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Expositions durant un trajet ou une activité 

Pour l’échantillon de population, les statistiques des expositions horaires sont présentées dans les 
graphiques de la Figure 47, pour les différents modes de transport et pour les différentes activités, sous 
formes de boxplots. Les étoiles blanches représentent les moyennes. 

Les expositions au dioxyde d’azote les plus fortes sont observées sur des déplacements en bus, 
notamment parce qu’ils couvrent une partie importante des longs trajets et parce que, comme expliqué 
précédemment, la valeur de concentration ambiante dans les bus est élevée. Les expositions sur les 
autres modes de déplacement représentent un cumul d’exposition similaire. Les gammes sur lesquelles 
s’étalent les expositions horaires pour les transports collectifs autres que le bus sont assez similaires 
entre elles, notamment du fait du choix de moyennes tabulées assez proches pour NO2. Pour les PM10 
on constate le rôle déterminant des déplacements en métro et en train/RER dans l’exposition des 
individus. Les percentiles 50 et 95 des expositions horaires dans le métro sont très élevées pour les 
particules (50 et 125 µg/m3.h respectivement). De forts niveaux d’expositions sont aussi observés pour 
les déplacements en train/RER avec une moyenne légèrement supérieure à 50 µg/m3.h et une trainée 
de distribution qui atteint 100 µg/m3 pour le percentile 95. Cela est dû aux très fortes concentrations 
moyennes dans ces environnements.  

Il n’y a pas, sur la journée que j’ai calculée, d’exposition très forte au NO2 et aux particules pour les 
conducteurs dans leur habitacle. Ces valeurs d'exposition modérée peuvent être liées aux 
concentrations de polluants le long des routes plus faibles ce jour particulier. On doit aussi vérifier si les 
conducteurs de l’échantillon de population ne se trouvent pas en majorité sur des routes en moyenne 
et grande couronne, plutôt que dans Paris. Il faut enfin considérer le fait que les valeurs de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 ont 
été calculées à partir de la mesure réalisée sur les trottoirs. Or, comme je l’ai expliqué plus tôt dans mon 
manuscrit, les valeurs de concentrations au centre de la route sont potentiellement plus élevées que 
celles sur les trottoirs. Il est donc possible qu’on se trouve ici avec une valeur basse d’exposition, pour 
plusieurs raisons.  

Enfin, le facteur temps joue bien sûr sur le cumul d’exposition. L’exposition cumulée lors des 
déplacements en marche à pied est très faible car ces déplacements sont très courts en temps (Figure 
47). En sortie de simulation OLYMPUS, environ 50% des déplacements en VP et 95% des déplacements 
en mode doux ont des durées inférieures à 10 minutes ce qui correspond, respectivement, à 66 500 et 
125 157 déplacements. Les valeurs d’expositions qui y sont associées sont, donc, faibles à très faibles.  
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Figure 47 - Boxplots des expositions totales sur les durées de déplacements (à gauche) et d’activités (à droite) pour NO2 (en 
haut) et les PM10 (en bas). 

 

Pour ce qui concerne les activités, les longs temps passés imposent des cumuls d’exposition significatifs. 
Ceux-ci dépassent 100 µg/m3.h pour NO2 pour le temps passé dans le logement, l’école et les visites, et 
surtout ils s’étalent sur la gamme 500 – 800 µg/m3.h pour les journées d’école. En revanche, les activités 
« Secondaire », « Autre » et « Accompagnement » ont des expositions totales sur le temps d’activité 
très faibles car les concentrations qui y sont associées sont relativement faibles (Tableau 12). Ce ne sont 
toutefois pas des activités critiques pour nos statistiques d’exposition car dans notre échantillon, le 
nombre d’individus les effectuant est bas (respectivement 15 000, 18 000 et 22 500 contre un nombre 
d’individus 2 à 10 fois plus élevé pour les activités Résidence, École et Travail).  

Les cumuls d’expositions dans les établissements scolaires (164,5 µg/m3.h pour NO2 et 670 µg/m3.h 
pour les particules) sont donc problématiques dès lors qu’on considère le temps qui y est passé, qui plus 
lorsqu’on prend en compte le fait qu’ils concernent en majorité un public très jeune et sensible à la 
qualité de l’air inspiré. Les durées de cette activité sont, en majorité, comprises entre 7 et 10h et 
concernent sur notre échantillon environ 70 000 individus. Cela est lié au fait que les écoles sont 
associées aux moyennes les plus fortes de toutes les activités, et cela constitue un argument fort pour 
la multiplication des mesures de qualité de l’air dans les écoles. Notamment afin d’en observer la 
variabilité, la dépendance envers la qualité de l’air extérieur et les activités qui y sont pratiquées.  

Au-delà de l’école, la figure met en avant l’exposition dans les logements - pour les deux polluants 
étudiés - que ce soit à domicile où lorsqu’ils visitent leurs proches. Les valeurs hautes de la distribution, 
pour l’activité « Visite », viennent du fait que les « Visites » sont plus nombreuses pour les durées les 
plus longues comme on le voit en Figure 48 ci-dessous.  
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Figure 48 - Comparaison des distributions des durées de « Visite » (à gauche) et de « Résidence » (à droite). 

 

Enfin, toujours dans la Figure 47, on peut remarquer que les valeurs des percentiles 5 (que ce soit pour 
les modes de déplacement ou pour les activités) sont souvent très proches de 0. Après vérification, j’ai 
pu constater que, pour les déplacements, les durées les plus basses pour les Bus et Funiculaires étaient 
nulles. Cela vient du fait que les temps de déplacements entre certaines stations successives du réseau 
de transport en commun sont nulles car l’horaire de départ à la première station est identique à l’horaire 
d'arriver à la station suivante. Cette problématique est donc issue des fichiers GTFS en eux-mêmes mais 
je n’ai à ce jour pas d’explication sur l’origine de ces phénomènes. Le changement des fichiers d'entrées 
ou leur travail (en imposant un temps minimum entre deux stations) peut permettre de résoudre 
immédiatement ce problème.  

 

Cumuls d’exposition sur une journée 

J’ai cartographié les cumuls moyens d’expositions de la journée des individus sur leur commune de 
résidence dans les Figure 49 et Figure 50, pour NO2 et les PM10 respectivement. Ces cartographies 
permettent de rendre compte des niveaux moyens d’expositions cumulés de la journée des habitants 
des différentes communes d’Île-de-France. La cartographie de NO2 montre que les résidents de Paris et 
des communes situées en petite couronne sont plus exposés que ceux habitant en périphérie du 
domaine. Pour les particules, les expositions cumulées les plus fortes occupent un territoire plus vaste 
et sont plus homogènes sur ce territoire. Ceci est cohérent avec leur temps de séjour plus important 
que NO2 dans l’atmosphère, et avec l’existence de fortes sources liées à la combustion du bois en 
périphérie parisienne, qui peuvent compenser l’exposition au trafic dans Paris. La plupart des 
communes de ce territoire sont associées à un cumul d’exposition moyen de 1550-1600 µg/m3.h, sur 
24 heures. 

J’ai étudié plus particulièrement les expositions cumulées des habitants de deux communes : (i) celle de 
Créteil, située en petite couronne, dans un environnement très urbanisé où l’accès aux modes de 
transport et aux activités est facilité et, (ii) celle d’Étampes, située en Essonne, dans la grande couronne. 
Les deux communes sont encerclées sur les cartes des Figure 49 et Figure 50. Seuls 58 individus 
d’Étampes sont représentés dans mon échantillon et j’ai donc sélectionné aléatoirement 58 individus 
de Créteil parmi ceux de mon échantillon, afin de comparer leurs niveaux d’exposition cumulés dans la 
journée. Pour illustrer ces cumuls, j’ai choisi de tracer des « heatmaps » : c’est une technique de 
visualisation des données qui repose sur l’utilisation de gradients de couleur pour pouvoir analyser 
rapidement les tendances sur un jeu de données complexe et/ou de grande dimension. Ces graphiques 
offriront un visuel simple pour comparer les expositions des individus sélectionnés. Les heatmaps 
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représentent en abscisse les différents individus, et en ordonnée, de haut en bas, le cumul d’exposition 
au cours de la journée.  

J’ai mis en regard de ces figures de cumul d’exposition l’évolution des concentrations simulées par 
CHIMERE sur les deux communes. Les concentrations extérieures de NO2 sur les communes varient 
entre 2 et 18 µg/m3 et celles des PM10 sont au maximum de 28 µg/m3. Pour les deux polluants, les 
heatmaps mettent en avant non seulement la diversité des cumuls d’exposition des individus, mais aussi 
l’ampleur des cumuls d’exposition calculés par individu (800µg/m3.h pour NO2 et jusqu’à 1400µg/m3.h 
pour les PM10) par rapport à ce que l’on aurait obtenu avec les données CHIMERE (au maximum 300 et 
500µg/m3.h respectivement sur la journée). Ces résultats soutiennent l’intérêt de procéder à une 
estimation dynamique et individuelle de l’exposition.  

On constate également que les individus de Créteil ont des cumuls d’exposition au NO2 légèrement plus 
élevés que ceux de d’Étampes : la différence est d’environ 100 µg/m3.h en moyenne entre les deux, 
pour un total qui atteint sur Créteil près de 800 µg/m3/h, soit 10 à 15%. Le nombre d'agents ayant de 
forts cumuls d’expositions aux PM10 (> 1 400 µg/m3.h) est plus élevé pour la commune de Créteil. 

On peut remarquer que certains agents ont des valeurs de cumuls d’exposition qui diminuent en fin de 
journée (phénomène très visible pour les heatmaps de la Figure 50). Ceci est dû au fait que des agents 
exercent des activités à cheval sur deux journées. Pour ces agents, leurs journées ne se déroulent pas 
de minuit à minuit mais de 17h à 17h par exemple. Dans les heatmaps de la Figure 50, on peut lire la fin 
de leur journée à l’heure où les intensités des expositions sont les plus élevées. 

Pour terminer, j’ai représenté les expositions cumulées sur la journée pour des individus ayant de long 
temps de déplacements. Ces cumuls d’expositions sont représentés dans la  Figure 51 pour 5 individus. 
Le tracé en rouge représente l’évolution des cumuls d’expositions aux PM10 et en bleu, à NO2. Les fonds 
hachurés représentent les activités effectuées et les fonds unis représentent les déplacements. Ce 
format de représentation permet de se rendre compte très facilement de l’impact des déplacements 
sur les expositions : si cet impact est très ponctuel dans le temps, on peut observer les ruptures de 
pentes imposées au cumul par l’activité « transports », qui mènent à un cumul sensiblement plus élevé 
en fin de journée. Les cumuls d’expositions aux PM10 en µg/m3.h sont systématiquement plus élevés 
que le NO2 à cause des niveaux moyens rencontrés dans les différentes activités et déplacements de la 
journée, notamment sur les réseaux ferrés.  
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Figure 49 - En haut, cartographie des expositions dynamiques cumulées moyennes sur la journée des individus au niveau de 
leur lieu de résidence pour le NO2. En bas, comparaison des cumuls d’exposition des individus de Créteil et d’Etampes avec les 

concentrations CHIMERE simulées au niveau des deux communes pour NO2. 
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Figure 50 - En haut, cartographie des expositions dynamiques cumulées moyennes sur la journée des individus au niveau de 
leur lieu de résidence pour les PM10. En bas, comparaison des cumuls d’exposition des individus de Créteil et d’Etampes avec 

les concentrations CHIMERE simulées au niveau des deux communes pour PM10. Tout en bas, illustration du décalage de 
journée d’un individu. 
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Figure 51 - Cumuls d’expositions dynamiques sur la journée pour 5 individus possédant de longs temps de transport. Le cumul 
d’exposition à NO2 est présenté en vert pointillé, celui aux PM10 en tirets rouges. Les activités et déplacements sont présentés 

en couleur, en plein pour la mobilité et en hachuré pour les activités sur un site donné. 
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Figure 51 – (suite). 

 

Les principaux points d’améliorations que l’on doit apporter à cette approche concernent en premier 
lieu la caractérisation des niveaux de concentrations des polluants dans les environnements intérieurs. 
Pour pouvoir prendre en compte le transfert intérieur/extérieur, en particulier pour NO2, il faudra 
implémenter dans OLYMPUS une localisation géographiquement précise des logements et activités des 
individus, et utiliser les concentrations de l’approche 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 affectées de coefficients de transfert. Cela 
permettra une meilleure caractérisation de la variabilité quotidienne des concentrations ambiantes 
subies par les individus au cours de leur temps passé dans les bâtiments. Ce point est en cours de 
développement dans l’équipe (thèse de Taos Benoussaid). Il pourra aussi affecter la mobilité des 
individus, en tant que point de départ pour les matrices OD - plutôt que les centroïdes de communes 
actuels.  

Dans un second temps, il sera nécessaire de modifier le réseau routier afin de pouvoir passer à une 
approche non tabulée de l’affectation des concentrations dans les transports en commun non 
souterrains. En parallèle, une meilleure discrimination de la qualité de l’air dans différents 
environnements souterrains est souhaitable. Ces environnements sont très chargés en particules et il 
est important d’avoir des données locales et potentiellement associées à des lignes de transport 
spécifiques, pour mieux pouvoir discriminer l’exposition selon les lignes et les modes de déplacement. 
Notamment, les niveaux ambiants sont bien supérieurs sur les parties souterraines des réseaux que sur 
les parties aériennes. Enfin, un dernier point limitant de l’approche est la non-prise en compte des 
temps d’attente des individus lors de leurs déplacements en transports en communs, car cette 
information n’est pas indiquée dans les bases de données publiques. Or, comme le montrent les 
campagnes de mesure dans les tunnels de métro, les niveaux de concentrations ambiants dans ces 
micro-environnements peuvent être très élevés et peuvent donc peser davantage sur les cumuls 
d’expositions en fin de journée.  

 

V. Autres développements 

La construction de l’approche d’estimation des expositions m'a amenée à constater que la voirie prise 
en compte jusque-là dans OLYMPUS manquait de réalisme : non seulement en termes de nombre de 
brins routiers, mais aussi du point de vue de la configuration spatiale des brins et intersections. Je 
présente ici le travail mené pour améliorer ce point. 

 

1. Le réseau routier utilisé par OLYMPUS 

Lors du développement d’OLYMPUS, nous avons initialement utilisé un réseau routier utilisé par nos 
partenaires du LVMT, pour leur modèle de transport. Il est représenté par un ensemble de nœuds 
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distribués sur le domaine et reliant différents brins routiers qui sont les routes principales et secondaires 
de la région pour représenter un total de 43 819 tronçons de route sur le territoire de l’Île-de-France. 
Ce réseau routier qui se densifie en son centre est aussi utilisé comme support pour le calcul des 
déplacements effectués en mode doux (marche à pied et vélo). Créer un réseau supplémentaire 
spécifique aux modes doux aurait en effet excessivement alourdi les temps de calculs et les ressources 
nécessaires au stockage des informations liées aux déplacements, d’autant plus qu’il aurait 
nécessairement été beaucoup plus dense que celui créé pour les déplacements en VP. Cela induit, 
forcément, des biais au niveau des grands axes routiers qui ne peuvent pas être empruntés par des 
piétons mais permet, tout de même, de représenter efficacement la mobilité douce sans contraindre 
les durées des simulations.  

Or ce réseau a démontré qu’il possédait des limitations pour des applications de mobilité des individus. 
On peut notamment voir sur la Figure 52.A (carte de gauche) que ce réseau est fortement simplifié hors 
de Paris et de la première couronne. En outre, même dans Paris il propose parfois de relier des 
intersections de manière totalement irréaliste. Ainsi, en bas de la Figure 52 on constate que les tronçons 
du réseau LVMT (en rouge) traversent le bâti urbain (en marron). On le voit également dans le médaillon 
« B » en haut à gauche de la figure. Cette représentation simplifiée porte préjudice au calcul des trajets 
de tous les véhicules utilisant la voirie : non seulement en induisant un biais dans le calcul des distances 
et durées de déplacement parcourues par l’individu mais surtout, in fine, elle bloque l’estimation de 
l’exposition des individus.  

 

2. Construction et implémentation d’un nouveau réseau routier 

Pour résoudre ces problèmes j’ai tenu à implémenter, pour de futures simulations, un réseau routier 
plus complexe (Figure 52C) et plus réaliste afin de permettre à OLYMPUS d’évoluer vers une plus grande 
finesse de représentation des trajets.  

J’ai choisi d’utiliser les données fournies par OpenStreetMap9 (Boeing, 2017) pour construire le nouveau 
réseau routier à ajouter à OLYMPUS via le module python OSMnx. Ce module modélise le réseau routier 
de n’importe quelle région grâce aux données d’OpenStreetMap10 et de Google Maps11 (via son API). Ce 
choix se justifie, en premier lieu, par son degré de raffinement de la voirie que l’on peut constater sur 
la partie notée « C » de la Figure 52. Ensuite, ce module permet de télécharger rapidement et facilement 
(en une ligne de code) n’importe quel type de voirie (routière, de service, piétonne ou cyclable) sur un 
territoire donné puis de les convertir en « graph ». Il permet aussi de simplifier les réseaux téléchargés 
en fusionnant les nœuds proches et assemblant leurs brins (ainsi que leur attributs) pour alléger les 
calculs (voir en Figure 53). Au final, ce réseau téléchargé et simplifié grâce au module OSMnx contient 
313 313 brins de routes, soit 7 fois plus que le nombre de tronçon du réseau LVMT. 

 

                                                           
9 https://github.com/gboeing/osmnx 
10 https://www.openstreetmap.org/#map=11/10.5061/-66.9146 
11 https://developers.google.com/maps/documentation/elevation/overview 
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Figure 52 - Réseau routier généré par le LVMT sur le domaine Ile-de-France (A), zoom sur un exemple de traversée des zones 
d’habitation par les tronçons de route (B) et réseau routier généré grâce à OSMNX (C). En dessous, zoom sur une partie de la 
ville de Paris où le bâti est représenté en marron, les tronçons de route du réseau LVMT sont représentés en rouge et ceux du 

réseau OSMnx sont représentés en noir. 

 

 

Figure 53 - Représentation schématique de la simplification du réseau OSMnx. 

 

Les réseaux issus d’OSMnx contiennent les informations relatives à la longueur et la largeur (en m), au 
type de tronçons de route (autoroute, route principale/secondaire/tertiaire/non classée/résidentielle) 
et au nom du tronçon. Il contient aussi les informations sur les vitesses maximales autorisées (en km/h) 
par type de route et permet, ainsi, d’en déduire les temps de déplacement sur chacune d’entre elles. 
Enfin, des informations supplémentaires sont décrites avec, notamment, la présence ou non d’accès 
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particuliers aux routes, le sens de direction d’un tronçon, les identifiants des nœuds d’origine et de 
destination d’un brin ou encore la géométrie des brins de routes pour permettre de cartographier les 
résultats. 

Je n’ai utilisé le module OSMnx que pour télécharger et simplifier le réseau routier de l’Île-de-France, 
puis j'ai utilisé Networkx12, un autre module python permettant de créer, organiser et visualiser des 
graphs sous forme de réseaux orientés ou non. Dans notre cas, il est important de pouvoir considérer 
les tronçons de routes en sens-unique et, de ce fait, j’ai créé un réseau dirigé (appelé « DiGraph » pour 
« Directed Graph ») afin d’effectuer des calculs d’itinéraires plus réalistes. OSMnx organise alors les 
nœuds et les liens sous forme de Graph Networkx pour permettre à l’utilisateur de les manipuler, les 
visualiser et/ou les enregistrer sous différents formats de fichiers - ce qui est intéressant car du point 
de vue technique, OLYMPUS a besoin d’un réseau routier sous format Shapefile en entrée de simulation. 
J’ai choisi de créer un réseau regroupant toute la voirie francilienne en sélectionnant l’attribut « drive » 
du type de route demandé. Cette option permet de regrouper tous les tronçons de route pouvant être 
empruntés par des véhicules motorisés - qu’elles soient principales, secondaires, tertiaires, 
résidentielles ou autres.  

Il s’avère toutefois que certaines données sont manquantes dans le réseau téléchargé par le module. Il 
manquait, notamment, l’information sur la vitesse maximale autorisée (VMA) sur certain brin de route. 
Or, un des paramètres les plus importants pour OLYMPUS est la vitesse moyenne de déplacement des 
véhicules sur les routes. Normalement, ces données de vitesses moyennes sur les routes lui permettent 
de prendre en compte la congestion lors des calculs d’itinéraires. Je n’ai pas pu obtenir ces données. À 
défaut, je me suis dirigée vers une attribution de VMA en fonction du type de route en question. Mes 
recherches m’ont conduite vers un projet appelé OSRM (Open Source Routing Machine) qui est une 
application de calcul d’itinéraire haute performance basée sur les réseaux routiers d’OpenStreetMap. 
Ils énumèrent, dans le code source de l’application, les valeurs de VMA retrouvées, en moyenne, par 
type de route (tout pays confondu) et avec un détail des VMA en zones rurales en fonction des pays. 
Les valeurs qu’ils proposent sont résumées dans le Tableau 13. On peut se poser la question de la 
pertinence de ces valeurs appliquées aux routes franciliennes mais, comme expliqué précédemment, 
ce sont les seules données que j’ai pu me procurer. Toutefois, l’application de ces VMA n’était possible 
que lorsque le tronçon ne correspondait qu’à un seul type de route. Il arrive, en effet, qu’un tronçon de 
route corresponde à plusieurs types. Pour ces brins de routes, j’ai choisi d’appliquer une valeur de VMA 
correspondante à la moyenne des VMA des types de routes donnés (Tableau 14). Parmi ces brins, 
certains avaient pour type de route le type ‘unclassified’, pour lequel la VMA donnée par OSRM est de 
25 km/h. Or, ce type de route était souvent associé à d'autres types bien identifiés (Exemple : 
‘unclassified’ et ‘motorway_link’ ayant respectivement des VMA de 25 et 45 km/h). Pour ces brins, je 
n’ai considéré que le type de route identifié dans le calcul de la VMA. 

 

Tableau 13 - Récapitulatif des valeurs limites utilisées pour compléter les données du réseau OSMNX en fonction du type de 
route des tronçons. 

Type de route VMA (km/h) 

“motorway” (autoroute) 90 

“motorway_link” (bretelle d’autoroute) 45 

“trunk” (Frett) 85 

                                                           
12 https://networkx.org/documentation/stable/ 



137 

 

“trunk_link” (bretelle Frett) 40 

“primary” (route principale) 65 

“primary_link” (bretelle route principale) 30 

“secondary” (route secondaire) 55 

“secondary_link” (bretelle route secondaire) 25 

“tertiary” (route tertiaire) 40 

“tertiary_link” (bretelle route tertiaire) 20 

“unclassified” (non classifiée) 25 

“residential” (résidentielle) 25 

“living_street” (?) 10 

“service” (route de service) 15 

“rural” (route rurale) 80 

 

Tableau 14 - Moyenne des VMA pour les tronçons correspondant à plusieurs types de route. 

Type de route 1 Type de route 2 Moyenne VMA (km/h) 

‘primary’ ‘trunk’ 75 

‘secondary’ ‘tertiary’ 47,5 

‘secondary’ ‘trunk_link’ 47,5 

‘secondary’ ‘residential’ 40 

‘motorway_link’ ‘primary_link’ 37,5 

‘tertiary’ ‘primary_link’ 35 

‘tertiary’ ‘residential’ 32,5 

 

Une représentation de la VMA sur le réseau OSMnx (Figure 54) avant (A, zoom sur la ville de Paris, seuls 
les tronçons ayant une information sur les VMA sont tracées) et après les avoir complété (B, sur 
l’ensemble du réseau) montre l’intérêt d’avoir mené cette correction. 
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Figure 54 - Réseau OSMnx avec des VMAs manquantes au niveau de la ville de Paris (A) et complétées sur l’ensemble du 
réseau (B). 

 

J’ai enfin intégré ce réseau au modèle OLYMPUS et ai déjà lancé des simulations « tests » avec cette 
configuration. Avant de pouvoir l’utiliser, il est nécessaire de mener un travail d’évaluation des résultats 
du modèle afin de vérifier que les statistiques de mobilité et de répartition modale simulées sont 
correctes. Les simulations prennent beaucoup plus de temps, et une réflexion sur un réseau 
intermédiaire (simplifié en grande couronne) doit être mené. 

 

VI. Conclusions 

J’ai développé, dans cette étape de mon travail de thèse, une méthodologie pour l’estimation des 
expositions des individus d’une région, considérant les déplacements effectués et les lieux visités par 
tous les individus au cours de leur journée. Si cette démarche souffre encore de nombreux verrous de 
connaissance (de la qualité de l’air intérieure et dans les transports), j’ai pu démontrer la faisabilité de 
la démarche et l’intérêt d’une approche de l’exposition liée à chaque individu. Nous sommes encore au 
début d’une démarche qui peut intéresser des épidémiologistes autant que des services 
d’aménagement urbain, et dans laquelle on voit déjà que les valeurs de concentrations dans les 
habitacles des véhicules particuliers, dans les transports en commun ferrés et routiers, et dans les lieux 
d’activité professionnelle ou domestique joueront un très grand rôle.  

Une autre problématique qui est apparue lors de ce travail est l’inadéquation du réseau utilisé pour le 
calcul de mobilité d’OLYMPUS. J’ai initié le travail de remplacement du réseau routier dans le modèle 
OLYMPUS et les premiers tests de simulations montrent que la prise en compte du nouveau réseau par 
le modèle, ainsi que les calculs d’itinéraires, se font correctement. Un travail de calibration et 
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d’évaluation de cette configuration du modèle est en cours d'exécution. Il requiert de vérifier voire de 
recalculer les fonctions d’utilité qui permettent au modèle, lors des simulations, de déterminer les choix 
modaux des individus.  
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I. Contexte  

L’objectif de ce chapitre de thèse est de réaliser un exercice de diagnostic de la qualité de l’air sur un 
scénario impliquant des modifications de l’aménagement urbain, de la mobilité et des politiques 
publiques, réalisé dans le cadre de la collaboration avec le Département des Transports, de la Voirie et 
du Développement (DTVD) du Conseil Départemental du Val-de-Marne (CD94). Leur but premier est la 
production de science aux niveaux des quartiers de gare du Grand Paris Express en vérifiant si 
d’éventuels impacts sur la qualité de l’air sont observés à la suite de la mise en activité de ces dernières. 
À la suite de nombreuses discussions avec le CD94, le quartier de gare de Créteil l’Échat a été choisi 
comme zone d’étude du scénario (dont la zone géographique est répartie sur un rayon de 800m autour 
de la station de métro actuelle, et est illustrée dans la Figure 55). C’est ce quartier qui a été choisi parmi 
les différents quartiers en transformation, car il représente un des principaux pôles d’activité et 
d’emploi du département du Val-de-Marne (avec une densité de l’emploi comprise entre 15 000 et 28 
000 par IRIS) et son taux d’urbanisation est très élevé (notamment grâce au mélange de ses pôles 
d’activités et de résidences). Aujourd’hui, 16 000 personnes travaillent dans ce quartier dont environ 
8500 travaillant dans les services publics. 

Les services du CD94 dans lesquels j’ai conduit ce projet ont pour but commun d’améliorer la qualité de 
l’air des quartiers de gare du Grand Paris Express (GPE) se trouvant sur leur territoire, en amenant les 
individus à reconsidérer leur mobilité, en la réalisation via des modes de transport moins polluants que 
la voiture. Pour cela, ils travaillent à remodeler l’architecture urbaine du quartier de gare de Créteil 
l’Échat, située le long de la future ligne 15 Sud, afin de contraindre l’utilisation de la voiture et favoriser 
l’utilisation des modes de déplacements doux. Le Plan de Déplacement du Val-de-Marne cite, en 
particulier, des objectifs de répartition de choix modaux pour ces quartiers à l’horizon 2030 : 20% 
d’utilisation des véhicules particuliers, 50% d’utilisation des modes de déplacements doux et 30% 
d’utilisation des transports collectifs. La favorisation des modes doux sera, en particulier, aidée par 
l’aménagement de parkings pour vélo qu’ils planifient d’installer à proximité de la gare pour faciliter les 
intermodalités. De nouveaux bâtiments seront construits à proximité de la gare pour accueillir des 
bureaux supplémentaires et, ainsi, augmenter l’activité de la zone.  

L’objectif de ce chapitre de thèse était de répondre aux questionnements du CD94 via la mise en place 
d’un scénario d’aménagement urbain : l’objectif était de produire un diagnostic sur la future mobilité 
interne au quartier et sur l’amélioration de la qualité de l’air que l’on pouvait attendre, à l’horizon 2030. 
Cependant, dès le milieu de ma thèse, la crise sanitaire du COVID-19 a conduit à une modification des 
priorités du conseil départemental ce qui a considérablement freiné mes échanges avec eux. De fait, la 
mise à disposition prévue d’un scénario complet sur lequel je devais travailler n’a pas pu se faire, et je 
n’ai pu accéder qu’aux informations sur l’évolution des parts modales au niveau du département et qu’à 
des plans de restructurations du réseau routier. Je n’ai donc pu mener la construction d’un scénario que 
sur ces bases-là.  
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Figure 55 - À gauche, vue satellite du quartier de Créteil l'Échat. À droite, délimitation du quartier de gare de Créteil l'Échat. 

 

Depuis le début de mon travail de thèse, deux options étaient considérées pour simuler la qualité de 
l’air dans le scénario du CD94. La première était d’utiliser l’approche de descente en échelle sur laquelle 
je travaillais, la seconde de mettre en œuvre une approche plus déterministe, de type modélisation 
urbaine, qui permettrait de prendre en compte explicitement la structure du quartier et de son bâti. 
Même si elle nous permet de retrouver des niveaux réalistes de pollution par rapport aux observations, 
l’approche de descente en échelle n’a pas pu être connectée à la structure du bâti : elle ne prend donc 
pas explicitement en compte l’influence du bâti et de l’orientation des rues sur l’accumulation ou la 
dispersion de la pollution locale. Or, nous estimons qu’il s’agit d’un paramètre important dans la 
précision de notre scénario. Cela sera encore plus déterminant lorsque nous aurons les données sur la 
modification du bâti dans le scénario. Nous avons donc opté pour l’utilisation d’un modèle urbain en 
sortie des simulations de CHIMERE. Malheureusement à nouveau, la crise sanitaire n’a pas permis 
d’avancer sur les collaborations que nous avions initiées en cours de thèse. En revanche, j’ai eu 
l’opportunité de pouvoir échanger et collaborer avec le CEREA en cours d’année 2021 autour de 
l’utilisation de leur modèle urbain MUNICH, présenté ci-après. Le retard accumulé durant cette période 
ne m’a toutefois pas permis de pousser au maximum le développement de cette partie du scénario. Je 
ne présente ici que la configuration du scénario et non sa mise en œuvre. 

 

Nous avons décidé de réaliser deux séries de simulations, sur l’année 2017, pour évaluer le potentiel 
impact sur la qualité de l’air de l’ouverture de la gare du GPE :  

- Une première simulation dite de référence considère la voirie ainsi que le réseau de transport 

en commun actuels (identiques à ceux utilisés dans le Chapitre précédent d’estimation des 
expositions dynamiques de la population) pour la spatialisation de la mobilité des individus et 

le calcul des émissions dans le modèle OLYMPUS. Le réseau routier actuel, ainsi que le bâti 

actuel du quartier de gare, sont ensuite utilisés pour les simulations avec le modèle MUNICH. 

- La seconde série de simulation considère un réseau routier modifié (suivant les indications du 

Plan de Déplacement du Val-de-Marne) et un réseau GTFS prenant en compte les stations du 

GPE. Ainsi, lors des simulations OLYMPUS, seules les valeurs d’émissions sur les routes sont 
impactées par la présence ou non de la gare et impacteront, par la suite, les simulations de 

concentrations de fond réalisées avec CHIMERE. Les autres données d’entrées nécessaires aux 
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modèles WRF et CHIMERE (météorologie, données de landuse) sont, quant à elles, identiques 

pour les deux situations. 

 

II. Présentation de MUNICH et choix de son intégration dans la chaîne de modélisation 

Le fait de mettre en œuvre un modèle urbain pour simuler la qualité de l’air au niveau du quartier de 
gare permet de produire un diagnostic plus fin que celui que l’on établit de manière statistique sur 
l’ensemble de la région. D’abord parce qu’il permet de moduler le diagnostic en fonction du bâti 
environnant - et nous avions démontré qu’il s’agissait là d’une limitation de notre approche - mais aussi 
parce qu’il inclut la réactivité des polluants à fine échelle et ne se limite pas à la correction de leurs 
concentrations. C’est donc plus adapté dans ce type d’exercice.  

 MUNICH13 (Model of Urban Network of Intersecting Canyons and Highways) est un modèle de qualité 
de l’air à l’échelle urbaine développé au CEREA et permet de calculer l’impact du trafic routier sur la 
qualité de l’air le long des routes et au niveau des intersections. Ce modèle a besoin d’informations 
concernant les hauteurs des bâtiments, des obstacles bordant les tronçons de routes considérés, du 
réseau routier du domaine ainsi que des émissions sur chaque brin de route (Figure 56) afin de prendre 
en compte les phénomènes d’accumulation/dispersion des émissions dans les calculs de concentration. 

MUNICH a initialement été développé dans le but d’être connecté aux sorties du CTM Polair3D pour 
former le modèle Street-in-Grid (SinG) (Kim et al., 2018). Dans les versions actuelles, il peut prendre en 
compte la chimie des phases gazeuses et particulaires atmosphériques (par couplage avec le modèle 
ssh-aerosol14) ou uniquement celle des phases gazeuses (module photochemistry). C’est cette dernière 
option que j’ai choisie car elle est cohérente avec mes simulations CHIMERE. En effet, des travaux 
récents réalisés au LMD par Myrto Valari ont permis de connecter MUNICH aux sorties de CHIMERE, en 
intégrant le schéma chimique MELCHIOR2 au module photochemistry. Par ailleurs, au moment où j’ai 
commencé à prendre le modèle en main, le module ssh-aerosol n’était pas encore stabilisé dans 
MUNICH. 

Concrètement, la chaîne de modélisation considérée dans le cadre de ce scénario se présente comme 
suit : (i) le modèle OLYMPUS est utilisé pour calculer les émissions le long des tronçons de route et 
générer les cadastres d’émissions de trafic, (ii) les champs météorologiques sont simulés par le modèle 
WRF, (iii) les émissions et les champs météo sont lu par CHIMERE qui simule les concentrations de fond 
urbain des espèces d’intérêt et (iv) ces valeurs de fond ainsi que les champs météo et les émissions le 
long des tronçons de routes sont lus par MUNICH pour calculer les concentrations des polluants à 
l’échelle des rues. L’usage du schéma chimique MELCHIOR2 et l’utilisation des concentrations de fond 
de CHIMERE étaient opérationnels dans la version du modèle qui m’a été fournie, mais il m’a fallu 
adapter certains des scripts de MUNICH afin de pouvoir lire et utiliser les données d’OLYMPUS. 

 

                                                           
13 http://cerea.enpc.fr/munich/doc/munich-guide-v2.pdf 
14 http://cerea.enpc.fr/ssh-aerosol 
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Figure 56 - Cartographie des surfaces du quartier de gare (marron), de sa voirie (issue d’OSMnx en orange) et de 
l'emplacement de la gare (étoile rouge). Les mailles CHIMERE chevauchées par le quartier de gare sont représentées en 

hachuré dans le fond. 

 

Comme je l’ai mentionné, la collaboration avec le CEREA s’est effectuée assez tardivement dans ma 
thèse et je n’ai pas pu réaliser les simulations de qualité de l’air à fine échelle avec MUNICH. La difficulté 
principale que j’ai rencontrée est liée au fait que le réseau routier considéré jusqu’ici dans les 
simulations d’OLYMPUS - et précédemment présenté comme le « réseau LVMT » - ne me permet pas 
de pouvoir réaliser des simulations cohérentes pour MUNICH étant donné que ses tronçons de routes 
sont trop simplifiés, et que certains traversent le bâti. Néanmoins, suite à plusieurs réunions avec 
l’équipe de développement du modèle, j’ai pu préparer la grande majorité des fichiers d’entrée 
nécessaires aux simulations basées sur le module photochemistry.  

Ma première cible concernait l’évolution des niveaux de NO2 dans le quartier de Créteil l’Échat. Les 
fichiers que j’ai eu à préparer sont : (i) les fichiers d’identification des tronçons de routes contenant la 
localisation géographique de leurs extrémités, (ii) les fichiers d’émissions le long des tronçons de route, 
(iii) le fichier contenant les niveaux moyens de concentrations simulées par CHIMERE au niveau du 
quartier de gare et (iv) sa météo. 

 

III. Modification des données d’entrées d’Olympus 

1. Modification de la voirie 

J’ai sollicité le département du Val-de-Marne pour avoir des informations et/ou des documents sur les 
modifications prévues pour la voirie à proximité de la gare. Les données que j’ai pu récupérer sont 
présentées sous forme de plan des travaux à venir et sont résumés dans un document présentant en 
détail les modifications de l’aménagement du quartier (considérant les éléments relatifs à la mobilité, 
le stationnement et les pôles d’emploi. 
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Le but du réaménagement de la partie nord du quartier de gare, appelée le « triangle de Créteil l’Echât » 
est d’ajouter 3 nouveaux tronçons de routes au nord-ouest du triangle pour relier la rue des bleuets (au 
nord) avec l’avenue du Général de Gaulle (au sud) et d’en retirer deux sur sa partie est qui menaient 
vers la rue Gustave Eiffel. La construction de nouvelles surface bâtie est aussi prévue dans cette zone et 
est décrite dans la Section VI.1. 

Pour le moment et comme expliqué dans le chapitre précédent, les simulations de qualité de l’air ont 
été réalisées en considérant le réseau routier LVMT car le modèle n’a pas encore été calibré avec celui 
que j’ai créé via les données d’OpenStreetMap. Pour cela, je me suis basée sur les tracés présentés dans 
ces plans pour modifier manuellement le fichier SIG de la voirie actuelle grâce au logiciel ArcGIS. Mais 
le réseau LVMT n’est pas représentatif de la voirie réelle et, de ce fait, les modifications que j’y ai 
apportées sont restées approximatives. J’ai ajouté manuellement 3 nouveaux tronçons de routes 
(présentés en rouge dans la Figure 57). Ensuite, j’ai forcé la répartition modale du scénario pour 
correspondre aux projections du département du Val-de-Marne citées dans leur plan de Déplacement 
et résumées dans le Tableau 15. Pour cela, j’ai trié dans le modèle tous les déplacements ayant une des 
communes du Val-de-Marne comme points d’origine et/ou de destination et ai forcé la répartition 
modale des déplacements en VP, TC et mode doux tout en laissant celle des autres départements telles 
qu’elles ont été calculées par les fonctions d’utilités d'OLYMPUS avec le réseau LVMT. 

J’ai, quand même, déjà préparé la voirie prospective du réseau OSMnx pour que les fichiers soient déjà 
disponibles lorsque ce réseau sera intégré entièrement au modèle OLYMPUS. Il a été plus simple de 
réaliser les modifications (Figure 57) car les voies de ce réseau superposent celles de la réalité. Au total, 
j’ai eu à ajouter 3 nouveaux tronçons de route au réseau et à en supprimer deux. Cette façon de 
procéder, bien qu’assez approximative, m’a permis de générer un fichier dans le format qui pourra être 
lu par le modèle. J’ai attribué à chaque nouveau brin de nouveaux identifiants et ai eu à calculer leurs 
longueurs pour en déduire les temps de déplacements. 

 

Tableau 15 – Parts modales décrites dans le Plan de Déplacement du Val-de-Marne (en %) 

 TC Vélo Marche 2 RM Voiture 

Estimations 2016 23 1,7 41 2 32,3 

Objectif 2030 30 9 41 2 18 

Forçages OLP 
considérés 

30 50 20 
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Figure 57 - À gauche, ajout des trois nouveaux tronçons de route au réseau LVMT (en rouge). À droite, ajout des trois 
nouveaux tronçons (en rouge plein) et suppression de deux tronçons du réseau OSMnx (en rouge pointillé). 

 

Le CD94 souhaite également restructurer la circulation autour de la gare en modifiant les sens de 
circulations de certaines voies afin qu’elles deviennent des voies à sens unique. L’objectif est de 
simplifier et à terme limiter la circulation en véhicule particulier autour de la gare. Toutefois je n’ai pas 
eu accès à ces informations et n’ai donc pas considéré cette modification. 

 

2. Ajout des stations du GPE au réseau GTFS 

La Société du Grand Paris (SGP) a mis à disposition des données prospectives des stations du GPE sur 
leur portail de données. Cela inclut la localisation des gares15, les temps de correspondances16 avec les 
autres stations de transport en commun et les temps de parcours intergares17. 

Les données fournies par la SGP ne sont toutefois pas totalement abouties. J’ai pu constater que de 
nombreux temps de parcours ne sont pas renseignés et que les listes de stations données pour les 
correspondances ne sont pas complètes. En particulier, dans le cas de la station de gare de Créteil 
l’Échat, le document ne cite qu’une seule correspondance possible avec la station de métro de la ligne 
8. Or, actuellement, à l’extérieur même de la station de métro, il y a 5 lignes de bus dont les arrêts se 
trouvent à moins de 100 m de la gare (172, 281, O1, O2 et B) et dont on peut bien sûr penser qu’elles 
constitueront des correspondances stratégiques. Pour compléter les informations manquantes sur les 
correspondances autour de toutes les gares du GPE, j’ai donc cartographié les localisations des stations 
de transport en commun actuelles (GTFS) et du GPE. J’ai ensuite tracé une zone tampon de 500 m 
autour de chaque gare du GPE et ai extrait tous les arrêts de transport en commun qui s’y trouvent. J’ai 
calculé la distance entre les gares et les autres arrêts et, en considérant une vitesse de déplacement 
moyenne d’un individu de 6 km/h, j’ai pu en déduire des temps de correspondances. Par la suite, j’ai 
mis les résultats sous forme de tableau pour ajouter ces nouvelles informations au fichier GTFS 
transfer.txt initial. 

 

                                                           
15 https://www.data.gouv.fr/fr/datasets/point-de-localisation-des-gares-du-grand-paris-express/ 
16 https://www.data.gouv.fr/fr/datasets/temps-de-correspondance-previsionnels-dans-les-gares/ 
17 https://www.data.gouv.fr/fr/datasets/temps-de-parcours-intergares-previsionnels/ 
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IV. Simulations OLYMPUS : Comparaison de la situation de référence et du scénario 

La répartition modale obtenue en fin de simulation OLYMPUS pour la situation de référence et pour le 
scénario Val-de-Marne est présentée dans le Tableau 16. 

 

Tableau 16 – Répartition modale (en %) de la population simulée pour la situation de référence et pour le scénario Val-de-
Marne sur l’ensemble de l’Île-de-France et sur le Val-de-Marne. 

 Référence Scénario 

 Île-de-France Val-de-Marne 
Île-de-
France 

Val-de-Marne 

Véhicules 
particuliers 

30 50 37,2 49,6 

Transports 
collectifs 

22,6 33,9 19,6 34,1 

Modes 
doux 

47,4 16,1 43,2 16,3 

 

Le résultat que l’on obtient avec OLYMPUS apparaît surprenant. Lorsqu’on analyse les résultats pour 
l’ensemble de la région Île-de-France, l’ajout des stations du GPE au réseau de transport en commun ne 
modifie en effet que très peu les répartitions modales, et le sens des écarts obtenus est même inverse 
à celui escompté.  

La part modale des transports collectif diminue ainsi de 3% et celle des modes doux de 4%, le tout au 
profit d’une augmentation de l’utilisation des véhicules particuliers de 7%. L’augmentation du nombre 
de stations de métro et la facilitation des déplacements entre les différentes banlieues de la petite 
couronne auraient, en théorie, dû favoriser une augmentation de l’utilisation des transports collectifs 
par la population se déplaçant sur ces territoires. Ce résultat est en fait dû à un effet rebond. 
L’augmentation du nombre de stations de métro amène un nombre important d’individus de se 
reporter vers les transports en commun. Mais alors que cela diminue la congestion routière, cela amène 
une autre partie de la population - pour laquelle l’utilisation des TC était surtout forcé par la congestion 
routière sur leur chemin habituel -  de privilégier un déplacement en VP. Cet effet a été simulé et décrit 
par Coulombel et al., 2019 dans le cadre d’un scénario de covoiturage ayant induit une augmentation 
du trafic routier, à cause de la place libérée sur les voies.  

Sur le département du Val-de-Marne, cet effet d’augmentation du trafic n’est pas observé : on constate 
une légère diminution de l’utilisation des véhicules particuliers (à hauteur de 0,4%) au profit des 
transports collectifs et des modes doux (Tableau 15). Cela ne veut pas dire qu’il n’y a pas de changement 
modal, mais a minima qu’ils se compensent.  

Pour de futures simulations, on peut imaginer deux façons de conduire notre scénario CD94 tel qu’il a 
été voulu et non tel qu’il pourrait être s’il amenait des effets rebond.  

- La première façon est de simuler l’augmentation de l’utilité des transports pour l’ensemble de 
la population francilienne. En effet, le scénario que j’ai produit ne s’appuie que sur 
l’amplification du réseau de TC francilien via l’ajout de nouvelles lignes, et sur les nouvelles 
connexions créées autour du quartier de l’Échat. Il n’intègre pas les nouvelles connexions qui 

seront créées autour de toutes les nouvelles gares de banlieue du GPE, ni l’aménagement de 
ces nouveaux quartiers de gare qui seront également pensés pour rendre la mobilité douce, la 
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mobilité en TC et la multi modalité plus efficaces et plus agréables pour les individus, et rendre 

les VP moins utiles.   

- La seconde façon est d’accompagner la simulation en prescrivant une augmentation de l’utilité 
des TC, afin de restituer l’effet de paramètres non codés dans OLYMPUS (trains plus 
confortables, correspondances bien agencées…) ou de restituer des changements de 
perception des individus (prise de conscience de l’importance de limiter l’usage des véhicules). 
On peut également imaginer toucher au coût du transport qui pourrait pencher en faveur des 

TC du fait d’une politique volontariste pour devenir plus compétitif face au coût des véhicules 
particuliers.  

 

 

V. Simulations CHIMERE : Comparaison de la situation de référence et du scénario  

1. Comparaison des données de la référence et du scénario au niveau du quartier de gare 

J’ai réalisé les simulations pour ce scénario sur les 1 000 premiers pas de temps de l’année 2017 (ce qui 
équivaut à 42 jours de simulation). Le quartier de Créteil l’Échat s’étale sur deux mailles CHIMERE, j’ai 
donc extrait et moyenné leurs concentrations et je présente, dans les deux figures comparatives 
suivantes (Figure 58), les différences de concentrations entre la situation de référence et le scénario 
Val-de-Marne pour NO2 et les PM10. Cette figure représente les concentrations brutes de CHIMERE, 
moyennée entre les deux mailles, en gris. J’ai aussi appliquée la correction 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 à ces valeurs pour 
pouvoir mieux évaluer de façon plus robuste les différences de concentrations entre les deux situations. 

On voit, sur la Figure 58, des différences de concentrations qui restent négligeables entre les deux 
situations pour NO2 (0,3 µg/m3

 au plus) et des différences plus marquées pour les PM10 (jusqu’à 5 µg/m3 
de différence pour le signal corrigé). Qu’ils soient obtenus par CHIMERE ou par 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, les résultats sont 
d’amplitude et de signe très similaires. La différence étant réalisée dans le sens [Référence - Scénario] 
on peut conclure que les concentrations simulées sont presque toujours plus faibles pour les PM10 dans 
le scénario du Val-de-Marne que dans la référence. Cet effet est trop partagé entre valeurs positives et 
valeurs négatives pour pouvoir en tirer des conclusions sur NO2. Ces faibles différences ne sont pas 
étonnantes compte tenu de la forte inertie des choix modaux sur le département du Val-de-Marne 
(Tableau 16). 

Tel qu’il est simulé par OLYMPUS, avec la possibilité d’un effet rebond sur toute l’Île-de-France, 
l’implémentation de la station l’Échat du GPE et la modification de l’aménagement du quartier 
n’amènent donc pas de changement significatif dans la qualité de l’air locale. 
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Figure 58 - Différences entre les niveaux de fond simulés pour la situation de référence et pour le scénario Val-de-Marne pour 

NO2 (en haut) et les PM10 (en bas), et calculées dans le sens [Référence - Scénario]. Elles sont présentées pour les sorties brutes 
de CHIMERE (en gris) et pour les sorties corrigées par l’approche statistique 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (en vert). 

 

On voit une augmentation des concentrations de PM10 pour le scénario et l’impact sur ces 
concentrations de fond semble être lié à l’augmentation de 7% des déplacements en véhicules 
particuliers de la population (au niveau de la région), seules sources d’émissions évoluant entre les deux 
situations. Même si cette augmentation des déplacements n’est observée qu’au niveau de la région 
(stagnation au niveau du département), le fait que les PM10 soit un polluant régional montre 
l’importance d’avoir à faire évoluer l’intégralité des habitudes de mobilité de la population francilienne 
pour pouvoir, in fine, diminuer leurs niveaux de concentrations. 

 

2. Comparaison des cartographies issues de l’approche statistique 

Afin de pouvoir analyser spatialement les résultats du scénario, j’ai cartographié les différences de 
concentrations de NO2 et de PM10 sur le quartier. Les concentrations que j’ai tracées sont celles issues 
de 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, calculées le long des routes du quartier de Créteil l’Échat et non celles issues directement de 
CHIMERE (Figure 59). 
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Figure 59 - Cartographies des différences de concentrations de NO2 (en haut) et des PM10 (en bas) entre la situation de 
référence et le scénario le long des routes du quartier de Créteil l'Échat. 
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En dehors des différences de concentrations observées au niveau des trois tronçons de routes ajoutés 
au réseau routier (en rouge gras et entouré en vert sur la Figure 59 - au nord-ouest de la commune de 
Créteil), on peut remarquer que les concentrations diffèrent très peu entre les deux situations 
(différences < 0,1 µg/m3 pour les deux polluants) dénotant le faible impact du scénario sur la qualité de 
l’air à forte proximité des routes. Le scénario a plus d’impact, en terme de qualité de l’air, sur les 
concentrations de fond urbain plutôt que celles à proximité du trafic routier avec une tendance à la 
dégradation de la qualité de l’air liée aux particules (Figure 58). Cette dégradation ne peut être liée 
qu’aux forçages de mobilité, au niveau de la région ou du département, car la seule donnée d’entrée 
ayant variée entre les simulations des deux situations sont les cadastres d’émissions issus d’OLYMPUS. 

 

VI. Préparation des simulations MUNICH 

1. Fichiers d’entrés du modèle 

MUNICH nécessite plusieurs fichiers d’entrées, sous un format attendu, pour son étape de 
prétraitement des données :  

- Les émissions calculées par le modèle OLYMPUS ne doivent pas être fournies à MUNICH sous 

forme de cadastres d’émissions mais plutôt comme des totaux d’émissions par polluant pour 
chaque tronçon de route. Il m’a fallu générer un fichier d’émission par pas de temps considéré 
et, ensuite, au cours de l’étape de prétraitement, réaliser une conversion de ces fichiers en 
format binaire. 

- Comme pour les émissions, il faut générer un fichier résumant les niveaux moyens de NO2, NO 

et O3 pour chaque pas de temps des simulations, ce que j’ai produit. 
- Les réseaux routiers considérés dans le modèle MUNICH sont des versions zoomées sur un 

rayon de 800m autour du point de localisation de la gare comme il l’est illustré dans la Figure 2.  

Il n’y a pas de travail à effectuer pour les fichiers issus de WRF et doivent être utilisés tels quels. 

 

Les simulations avec MUNICH nécessitent de fournir des données sur la surface bâtie du quartier, que 
j’ai récupéré dans la BDTOPO. Comme pour le réseau routier, il faut adapter les surfaces bâties pour les 
simulations du scénario. Dans ce but, j’ai étudié l’évolution des surfaces bâties du quartier. 
Actuellement, il compte 1 539 logements. 

Le document présentant les modifications de l’aménagement du quartier de Créteil l'Échat présente 
trois projets d’aménagements immobilier :  

- Au niveau de l’ancien parking de la station de la ligne 8 (au nord du quartier) : il est prévu de 

créer 150 logements et 270 logements étudiants/de tourisme, 6 000 m2 de bureaux (ce qui 

équivaut à 330 nouveaux salariés) ainsi qu’une crèche et un restaurant.  

- Au nord du quartier (au niveau du « triangle de l'Échat ») : ils projettent de créer 1 300 

logements avec près de 200 logements étudiants, 7 000 m2 d’activités hôtelières, 24 000 m2 de 

bureaux, 2 000 m2 de commerces ainsi que d’ajouter un groupe scolaire et une crèche. 

- Ensuite, à proximité de l’Hôpital H. Mondor (au sud du quartier) : des projets de constructions 

ont été établis avec la création de 550 logements, 12 000 m2 qui seront attribués à des activités 

et 4 000 m2 pour des équipements et des services. 

L’agencement des nouveaux bâtiments n’est illustré dans les documents qui m’ont été fournis, que pour 
la partie nord du quartier. De ce fait, j’ai ajouté les nouveaux bâtiments, pour lesquels j’avais des 
informations, de la même façon que pour les modifications que j’ai apportées à la voirie (grâce à ArcGIS) 
et j’ai laissé telle quelle la partie sud du quartier par manque de données. J’ai estimé la hauteur des 
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nouveaux bâtiments en me référant à des figures présentées dans le Plan de Déplacement du Val-de-
Marne qui illustrent, approximativement, leurs hauteurs par rapport aux bâtiments alentour déjà 
existant (pour lesquels les données se trouvent dans la BDTOPO). Il s’agit là d’un travail très approximatif 
mais j’ai dû m’en contenter puisque je n’ai pas pu avoir de plans futurs sur les surfaces bâties. 

 

 

2. Verrous pour le lancement des simulations 

Au cours de ce travail de scénarisation, j’ai rencontré plusieurs verrous techniques qui ne m’ont pas 
permis de mener jusqu’à leur terme réaliser les simulations de qualité de l’air à fine échelle avec 
MUNICH.  

Au-delà des différences de réseau routier entre OLYMPUS et MUNICH, j’ai rencontré des problèmes de 
compatibilité informatique. En effet, j’ai cherché à mettre en œuvre mes simulations sur les serveurs 
du TGCC (Très Grand Centre de Calcul), serveurs sur lesquels j’ai l’habitude de réaliser les simulations 
de OLYMPUS, CHIMERE et WRF. Travailler ces serveurs permet de pouvoir utiliser une puissance de 
calcul importante ce qui réduit les temps totaux de simulations. Cependant, une partie de la version de 
MUNICH qui m’avait été fournie était codée en python2 et cela a généré plusieurs problèmes de 
compatibilité avec les librairies du TGCC. Il m’a été conseillé d’utiliser python3 sur ces serveurs mais le 
travail de conversion du modèle était, à ce moment-là, toujours en cours de réalisation au CEREA. J’ai 
donc pu avoir accès aux serveurs du CEREA afin de lancer MUNICH dans sa version python2 mais le 
retard pris sur ce volet du travail ne m’a pas permis de pouvoir m’y atteler dans les délais. 

 

VII. Conclusion 

J’ai construit, dans ce chapitre de thèse, une procédure pour la simulation de l’impact de 
l’implémentation de gares du Grand Paris Express, sur la qualité de l’air dans le quartier considéré. Cette 
scénarisation inclut l’amplification de l’offre de TC et de sa connexion avec les réseaux existants, la prise 
en compte de l’évolution du bâti pour la dispersion des masses d’air et la modification du réseau routier 
local. Ce type de simulation doit permettre d’apposer un diagnostic de l’évolution de la qualité de l’air 
sur un projet d’aménagement du territoire.  

Mon cas d’étude concernait l’ouverture de la station de la ligne 15 Sud du Grand Paris Express dans le 
quartier de Créteil l’Échat. Cet exercice cherche à répondre aux questions du Conseil Départemental du 
Val-de-Marne par la production d’une expertise sur les potentiels impacts, positifs comme négatifs, de 
l’installation de la gare et de la modification des modes de vie des habitants du quartier et des usagers 
des lignes de transports en commun. En effet, ces nouvelles lignes de métro visent à faciliter les 
déplacements inter-banlieues sans avoir à transiter par la ville de Paris et à diminuer la place de la 
voiture dans la mobilité quotidienne des franciliens. En conséquence, elles doivent permettre de 
désengorger les routes et de diminuer les niveaux de concentrations de polluants atmosphériques à 
proximité des voies, tout en augmentant l’offre de logement en Île-de-France. Le CD94 vise notamment 
à profiter de l’arrivée de cette gare pour favoriser les déplacements des Val-de-Marnais en transports 
collectifs et/ou en mode doux. Ils souhaitent par exemple ajouter des parkings à vélo à proximité de la 
gare pour inciter la population à recourir à la multi modalité plutôt qu’à utiliser leurs véhicules. 

Initialement, afin de répondre à cet objectif, j’ai décidé de mettre en œuvre la chaîne de modélisation 
utilisée dans l’ensemble de mon travail de thèse (WRF-OLYMPUS-CHIMERE) et d’y ajouter une étape de 
simulation de la qualité de l’air à l’échelle de la rue grâce au modèle urbain MUNICH. Le but des 
simulations avec MUNICH est de pouvoir considérer les effets d’accumulation et de dispersion des 
polluants dû aux bâtiments environnants. Si ce point n’est pas fondamental dans une approche de calcul 
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statistique de l’exposition, il devient limitant lorsque l’on cherche à connaître l’effet du réaménagement 
d’un quartier sur l’exposition des habitants ou usagers de la voirie. Néanmoins, la pandémie du COVID-
19 ainsi que des restructurations internes au sein du CD94 ont conduit à un fort retard dans le 
développement du scénario et ne m'ont pas permis de pousser à bout les simulations de la qualité de 
l’air avec MUNICH. J’ai, cependant, pu préparer la grande majorité des données nécessaires pour 
pouvoir avancer dessus dans un temps futur. 

Dans un premier temps, j’ai pu utiliser les objectifs de mobilité cités dans le Plan de Déplacement du 
Val-de-Marne pour forcer la répartition modale des déplacements au sein du département en plus de 
la modification des réseaux de transport en commun et de la voirie du modèle OLYMPUS. Les 
modifications du réseau de transport collectif permettent de prendre en compte les nouvelles stations 
de métro du GPE et les correspondances qui y sont associées dans les déplacements quotidiens des 
franciliens. J’ai aussi modifié la voirie et les surfaces bâties autour de la station de gare en fonction des 
plans prospectifs de l’aménagement du quartier pour préparer les futures simulations avec MUNICH. 

J’ai ensuite réalisé les simulations jusqu’à l’étape de calcul de la qualité de l’air avec CHIMERE et y ai 
appliqué la correction statistique pour caractériser les niveaux le long des routes, ce qui constituait un 
futur de comparaison avec MUNICH et qui me permettrait d’évaluer la qualité de mon approche 
statistique. Les résultats ont en fait montré très peu d’évolution des parts modales - que ce soit sur le 
département ou sur la région. Ces résultats sont probablement attribuables au faible gain en utilité des 
TC qui doit être repensé dans OLYMPUS pour restituer des phénomènes de gain en confort, ou encore 
l’accessibilité réduite à des parkings pour les VP, et/ou à une compensation des reports entre TC et VP 
sur l’ensemble des individus simulés.  

On a pu constater une augmentation des niveaux de concentration de fond de particule pour le scénario 
par rapport à la référence. La pollution aux particules est une pollution régionale et cette augmentation 
peut être expliquée par l’augmentation des déplacements en véhicules particuliers entre les deux 
situations qui conduit donc à l’augmentation des émissions. Ce phénomène montre l’importance de 
devoir faire évoluer les habitudes de mobilité de l’ensemble de la population de l’Île-de-France pour 
diminuer, en particulier, les niveaux de fond des particules. C’est pourquoi les actions menées pour 
créer des Zones à Faibles Émissions dans la Métropole du Grand Paris et l’imposition de vignettes pour 
contrôler les véhicules se déplaçant vers et dans Paris et diminuer les émissions de PM10 dans 
l’atmosphère. De plus, limiter les variations de vitesses permettra de limiter les émissions indirectes des 
PM10 via leurs remises en suspension dans l’atmosphère. 

Ce scénario fait partie d’un ensemble de scénarios fondamentaux visant à améliorer les conditions de 
mobilité des habitants vivant le plus en périphérie d’une région telle que la région parisienne, c’est-à-
dire organisée autour d’un centre dense, riche en emploi et en zone de loisir, de culture et de 
commerce. En s’éloignant de ce centre, les communes sont de moins en moins densément desservies 
par les transports en communs, contraignant la population à dépendre des véhicules particuliers pour 
se déplacer, et faciliter l’abandon des véhicules particuliers pour une partie - au moins la partie 
pendulaire - des trajets, constitue un véritable enjeu pour la région. Les premiers résultats de cette 
étude ont montré qu’il était difficile de s’écarter d’un équilibre modal en grande partie contraint par la 
congestion routière. Pour tester des scénarios permettant une rupture dans l’usage du véhicule 
particulier, il serait intéressant de pouvoir également simuler des changements d’habitudes des 
populations, liés par exemple à un changement de perception des risques environnementaux et 
sanitaires, mais aussi d’y inclure une proposition de redistribution des pôles d’emploi, d’achat et de 
loisirs sur les nouveaux quartiers. Cela aurait pour effet d’augmenter l’attractivité locale et possiblement 
de soutenir une mobilité différente pour les habitants du département. 
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Conclusion générale 

Avec plus de 12 millions d’habitants en 2022, l’Île-de-France est la région la plus peuplée de France. 
Centrée sur la ville de paris dont la densité d’habitation dépasse 20 000 habitants par km², la Métropole 
du Grand Paris est également un pôle d’emploi 30 fois plus dense que la périphérie francilienne. Dans 
un tel contexte, il est logique que les problématiques relatives à la mobilité, à l’accès aux services, à 
l’environnement en zone urbaine dense et plus largement à la qualité de vie, soient devenues critiques. 
La surveillance de la qualité de l’air a mené depuis longtemps à l’identification d’un point noir 
environnemental majeur : la proximité au trafic routier, où les dépassements du seuil réglementaire 
annuel de NO2 perdurent encore aujourd’hui. Mais même au-dessous des seuils, l’exposition chronique 
des habitants au dioxyde d’azote et aux particules fines (PM10 notamment) reste une préoccupation 
majeure des habitants qui sollicitent toujours plus d’information à l’échelle de leur rue, de leur quartier 
pour pouvoir connaître et maîtriser leur exposition. Et c’est bien la question de l’exposition qui doit être 
soulevée car elle seule permet d’accéder au réel problème de pollution atmosphérique parisien. En 
effet, si l’on surveille aujourd’hui de près la qualité de l’air et que les approches de modélisation 
développées à Airparif permettent de reproduire les gradients de concentrations en extérieur, (i) il 
n’existe pas de suivi individuel de la qualité des environnements atmosphériques auxquels les individus 
sont successivement exposés durant leur journée et (ii) une partie importante de la journée des 
franciliens se passe dans des lieux pour lesquels la qualité de l’air est mal ou pas connue (logements, 
zones de commerce, habitacles, transports en commun, bureaux, parking…).  

Il faut donc avancer sur la compréhension de ce qu’est l’exposition d’un individu, afin de pouvoir - dans 
une deuxième étape - travailler à son amélioration. Cela demande le développement de méthodologies, 
l’appui sur des outils permettant d’accéder à la fois à l’individu et à la globalité de la population, ainsi 
que la conduite d’une réflexion sur les besoins en données et en qualité des données, sur la résolution 
spatiale ou temporelle nécessaire à chaque étape, ou encore sur le sens des données produites. 
Construire une telle approche a été le cadre de mes travaux de thèse. A partir des outils sur lesquels 
mon équipe s’appuyait, j’ai identifié plusieurs points qu’il fallait pouvoir maîtriser : l’accès à des champs 
de concentration fine échelle robustes en termes de moyenne annuelle (la temporalité réglementaire), 
un état de l’art des connaissances sur les environnements intérieures ou clos (habitacles par exemple), 
la modélisation des habitudes de mobilité quotidienne et l’agenda des activités des franciliens - à la fois 
au niveau de l’individu et intégré sur toute la population, et enfin une méthodologie d’intégration de 
l’ensemble des cas informations dans une plateforme de calculs pour produire des données 
d’exposition.  

J’ai travaillé à implémenter le calcul de l’exposition dans une plateforme de modélisation utilisée au 
laboratoire. Cette plateforme permet de construire des situations d’occupation des sols, d’habitation 
de la région et d’organisation des transports et de l’emploi, ainsi que les émissions routières et 
domestiques qui s’y rattachent. Mon travail se découpe en deux grands chapitres de développement 
de la plateforme et de ses fonctionnalités, et en un cas d’étude localisé sur un quartier francilien.  

 

I. Augmentation de la résolution spatiale des simulations de la qualité de l’air d’un CTM 

Dans ce premier volet de mon travail, je me suis attachée à produire une représentation fine échelle 
des concentrations extérieures, capable de distinguer la proximité aux voies routières, avec la contrainte 
- voulue par l’équipe dans laquelle j’ai travaillé - de réfléchir à une démarche statistique qui pourrait 
s’appliquer à différents scénarios simulés par un CTM.  



157 

 

J’ai réalisé des simulations de la qualité de l’air grâce au modèle de chimie transport CHIMERE, 
fonctionnant sur l’Île-de-France à une résolution kilométrique et forcé à ses bornes par deux domaines 
de résolution décroissante fournissant les conditions aux limites sur toute l’Europe de l’Ouest. J’ai 
analysé les écarts des sorties de modèle avec la mesure, et démontré le besoin d’augmenter 
l’hétérogénéité des sorties du modèle pour représenter les gradients de concentrations effectivement 
observés dans les zones urbaines les plus denses. J’ai développé une approche statistique basée sur 
l’apprentissage de l’erreur du modèle, permettant de corriger le signal pour restituer l’effet de proximité 
au trafic. 

Pour cela, j’ai initialement travaillé avec des données simulées et mesurées pour l’année 2009. J’ai 
séparé mes jeux de donnés mesurés en deux groupes : un premier groupe pour l’apprentissage, 
permettant l’établissement d’une équation de correction par site de mesure, et un second groupe 
permettant de vérifier la transposabilité de l’approche à d’autres sites urbains. L’équation de correction 
statistique a été développée en partant du constat que l’erreur affecte à la fois la concentration de fond 
urbain produite par CHIMERE, et l’intensité des pics de concentration lorsqu’on se rapproche des voies 
de circulation. La correction est - logiquement - dépendante du polluant considéré. Et le postulat que 
l’on pourrait sommer ces deux signaux, affectés de coefficients de correction, pour obtenir des valeurs 
de concentration fine échelle, offrant une variabilité d’échelle plus fine que celle de la maille de 
CHIMERE. Les proxys retenus pour représenter le bruit de fond urbain en NO2 et celui en PM10 sont 
respectivement la moyenne glissante sur 24h et le percentile glissant sur 24h des champs CHIMERE. Les 
coefficients de pondération ont été déterminés par un algorithme itératif contraint par la recherche 
d’un compromis entre la diminution des biais sur la moyenne annuelle, l’amélioration de la variance et 
la RMSE. Des aménagements ont été nécessaires, notamment l’ajout d’une variabilité de la correction 
en fonction du vent simulé, afin de tenir compte de l’accroissement de l’erreur du modèle avec la vitesse 
du vent.  

La généralisation de cette équation permet de ne plus dépendre de la mesure pour calculer la 
concentration sur l’ensemble des voies du réseau francilien. Pour cela, j’ai cherché un paramètre 
discriminant les environnements des stations de mesures corrélé aux coefficients de correction. 
L’hétérogénéité des émissions dans la maille (plus précisément le rapport entre un proxy des émissions 
dans la rue et les émissions totales dans la maille) est le paramètre qui présentait la meilleure corrélation 
avec les valeurs de mes coefficients. Je l’ai utilisé pour deviner les coefficients sur des sites 
n’appartenant pas à l’apprentissage. La faiblesse de ce proxy est qu’il s’appuie sur les comptages des 
véhicules sur la voie, que j’obtiens via le modèle d’émission basée sur l’activité, OLYMPUS. Toutefois, 
les coefficients devinés pour de nouveaux sites ont montré une amélioration significative des critères 
de qualité (moyenne annuelle notamment, mais aussi RMSE) sur tous les sites de validation. J’ai pu, au 
fil du développement de l’approche, proposer une équation plus simple pour les stations de mesure de 
fond urbain, pour lesquelles la condition sur les vitesses de vent n’avait pas besoin d’être ajoutée. Tout 
d’abord parce que les champs de concentration CHIMERE sont assez proches des niveaux moyens de 
concentrations mesurés sur les sites de fond et que l’application d’un coefficient correcteur constant 
permettait d’améliorer suffisamment les résultats. Mais surtout parce que les environnements des sites 
de mesure de fond urbain sont situés dans des espaces bien ventilés et qu’ils ne présentaient pas 
d’erreur significativement croissante avec le vent.  

Une seconde façon de valider l’approche a été de l’appliquer à une année plus récente. J’ai choisi de 
travailler sur l’année 2017. Cet exercice m’a demandé un travail majeur de mise en forme du cadastre 
d’émission d’Airparif. J’ai recalculé les coefficients obtenus par itération pour pondérer les 
représentations des concentrations locales et du bruit de fond urbain, puisque la modification du 
cadastre d’émission impliquait une nouvelle amplitude de l’erreur de CHIMERE. Les résultats que j’ai 
obtenus à la suite de l’étape de généralisation de l’approche sont très satisfaisants notamment en 
comparaison avec les sorties du modèle HOR’AIR d’Airparif, fonctionnant également sur l’ajustement 
des sorties de modèle par rapport à la mesure mais incluant au préalable la mise en œuvre d’un modèle 
urbain forcé par les sorties de CHIMERE. 
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Un point limitant du développement de cette approche est le faible nombre de stations de mesures 
utilisables pour l’apprentissage et la validation, notamment pour les particules fines à proximité des 
voies. C’est sans aucun doute le facteur influant le plus sur la construction de mon équation de 
correction finale, notamment dans la phase de mise en relation de ses coefficients avec les proxys des 
sites de mesure. Pour la suite et à des fins d’amélioration de l’approche, il serait intéressant de réaliser 
des simulations sur plusieurs années, encadrant l’année pour laquelle on a un cadastre d’émission, afin 
d’augmenter le nombre de mesure par station, voire considérer les nouvelles stations installées entre 
deux années successives. Ainsi, les résultats découlant de la phase d’apprentissage seront plus robustes. 
Bien sûr, la qualité des résultats est dépendante de la qualité de CHIMERE. Au-delà des erreurs 
spécifiques à certains sites complexes (en nature du trafic notamment), le travail sur 2017 a montré une 
saisonnalité forte de l’erreur de CHIMERE. Comme on l’a vu ici, la période printemps-été est beaucoup 
moins bien représentée par le modèle. Il semble essentiel d’introduire la question des saisons dans 
l’approche de correction. Enfin, l’absence de considération des surfaces bâties dans la construction des 
champs de concentration fine échelle (je n’ai pas identifié de paramètre qui pourrait être lié à la valeur 
des coefficients de correction) ne permet pas de considérer le facteur « accumulation locale » tel qu’on 
peut pourtant le voir dans certaines rues confinées entre de hauts immeubles. C’est un obstacle majeur 
pour la caractérisation de nouveaux types d’environnements urbains - autres que des environnements 
« trafic routier » et probablement une limitation intrinsèque à mon approche. Ce n’est pas pénalisant 
de mon point de vue pour un travail statistique sur l’ensemble d’une métropole, mais cela peut 
contraindre la précision de nos résultats si l’on travaille sur des problématiques associées à un quartier 
précis. C’est d’ailleurs pour cette raison que j’ai choisi de mettre en œuvre un modèle urbain dans mon 
cas d’étude.  

Un des prochains travaux à mener sera de comparer les sorties de mon approche de correction 
statistique avec d’autres approches fine échelle : les sorties des simulations CHIMERE pour lesquelles le 
module de discrimination de l’usage des sols sous-maille est mis en œuvre, mais aussi des sorties de 
modèle urbain (MUNICH notamment). Cela permettrait ainsi de qualifier et de quantifier les atouts et 
biais potentiels de notre approche, au regard également de la complexité de la mise en œuvre de 
chaque approche.  

 
 

II. Estimation des expositions dynamiques de la population 

Dans un second temps, je me suis attachée à l’estimation d’une version « dynamique » de l’exposition 
des individus, prenant en compte les déplacements quotidiens et les lieux visités (statistiquement) par 
chaque individu. Ce travail a nécessité une part importante de révision de la manière dont la mobilité 
était codée dans le modèle d’activité et d’émissions OLYMPUS. A partir d’un contexte urbain et d’usage 
des sols donnés, OLYMPUS génère une population synthétique à qui il attribue diverses caractéristiques 
propres (âge, regroupement en ménage, possession d’un véhicule, activité salariée ou non…) et pour 
qui il produit un emploi du temps et qu’il spatialise et associe à un mode de déplacement afin de calculer 
les émissions de polluants qui en découlent. J’ai effectué un travail approfondi d’amélioration des 
réseaux de mobilité pour les véhicules particuliers et de création d’un réseau pour les transports en 
commun (TC), de façon à pouvoir disposer à l’échelle de chaque individu des distances, durées et étapes 
du déplacement.  

Pour ce qui est du réseau routier, il s’agit d’un travail effectué en fin de thèse pour remédier à certains 
verrous de calcul de l’exposition liés à l’implicité excessive du réseau utilisé jusqu’alors dans OLYMPUS. 
J’ai implémenté un réseau routier plus dense et, surtout, plus proche de la réalité en considérant les 
données d’OpenStreetMap. Cette étape a nécessité de poser quelques hypothèses sur les vitesses 
maximales autorisées, manquantes sur une partie des brins du réseau routier.  
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Pour ce qui est des TC, l’objectif principal était d’avoir une représentation précise des trajets (et de leurs 
caractéristiques) pour les individus utilisant les transports en commun, mais également de pouvoir 
raffiner les éléments de choix modal à disposition de chaque individu en particulier pour de futurs 
scénarios d’offre de transport. J’ai implémenté dans OLYMPUS un réseau de transport en commun grâce 
aux données publiques GTFS, qui m’ont permis de proposer une représentation réaliste de l’intégralité 
des arrêts constituant le réseau des TC sur la région, de différencier le type de mode de transport associé 
à chacune des lignes et de tenir compte des informations relatives aux horaires et durées de 
déplacements des modes de transport sur une journée complète.  

L’ajout d’une mobilité désormais bien décrite pour les personnes empruntant les TC a mené à 
l’obtention d’un descriptif complet et spatialisé de l’agenda de tous les individus modélisés, en 
l’occurrence un échantillon représentatif de la population francilienne - pour des questions de temps 
de calcul sur cette étape d’évaluation. J’ai procédé au calcul des temps passés dans la réalisation de 
chaque activité et déplacement.  

Je me suis ensuite impliquée dans la proposition de valeurs pour les niveaux ambiants de pollution dans 
chacun des environnements intérieurs ou clos fréquentés par mes individus. Cette étape, qui s’est 
appuyée sur un travail détaillé de recherche bibliographique, met en lumière les nombreux points sur 
lesquels une meilleure connaissance de la qualité de l’air est souhaitée. En particulier, en l’absence de 
relations claires entre intérieur et extérieur pour certains environnements, et du fait de la variabilité 
temporelle (ou d’un endroit à un autre) pour ces environnements fermés, je n’ai pu que proposer des 
valeurs moyennes qui restent sujet à débat, et mettent en évidence le besoin de plus de données 
d’observation (rames de transport souterrain, quais de gare, logements, bureaux, écoles, cœur du trafic 
routier…). Exception faite des déplacements réalisés sur le réseau VP (mobilité en véhicule particulier 
ou en mode doux) pour lesquels j’ai considéré des valeurs d’exposition liées à 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥 (via un coefficient 
de transfert ou non), j’ai dû en effet utiliser des valeurs moyennes prescrites qui restent insatisfaisantes. 
Cette approche d’estimation des expositions peut être grandement améliorée en calculant les niveaux 
intérieurs à partir des concentrations extérieures. Des études comme celle menée par l’ANSES en 
collaboration avec CSTB (ANSES, 2019) ont établi des coefficients de transfert entre les logements et 
l’extérieur et une des voies à privilégier pour l’amélioration de mon approche est de distribuer les 
individus dans des bâtiments (et pas uniquement dans des communes) afin de pouvoir y associer une 
valeur de concentration extérieure ambiante adéquate, corrigée par l’approche de statistique de 
descente en échelle, et à laquelle on appliquera le coefficient de transfert. Un travail est en cours de 
réalisation dans l’équipe pour augmenter la précision de la mobilité des individus en leur attribuant des 
adresses de déplacement plutôt que de considérer les centroïdes de commune. Il est pour l’instant 
mené dans le but de mieux distinguer les individus, et d’apporter une différenciation des catégories 
sociales dans la population. Ce travail servira bien au-delà de cette question (majeure), puisqu’il 
amènera de la précision à la mobilité et offrira la possibilité de mieux traiter l’exposition à la pollution 
routière dans certains logements.  

J’ai enfin écrit un programme permettant d’associer les temps d’activité/déplacements aux niveaux 
moyens de pollution dans les lieux concernés, afin d’en déduire les totaux d’expositions sur la durée 
d’une activité ou d’un trajet ainsi que les expositions cumulées au cours de la journée pour tous les 
agents de l’échantillon de population. Bien qu’affaiblie par l’absence de données robustes sur la plupart 
des environnements clos, la méthodologie que je propose pour le calcul de l’exposition présente tout 
de même l’intérêt de pouvoir s’adapter aux futures connaissances sur ces environnements. Elle permet 
surtout dès à présent d’évaluer la part que prennent ces environnements dans le cumul d’exposition 
des personnes concernées, et on peut apprécier l’impact qu’aura le réajustement de ces concentrations 
selon l’évolution des connaissances.  

Une prospective moins prioritaire, mais nécessaire pour mener nos simulations, est de paralléliser les 
scripts que j’ai développés afin de pouvoir considérer facilement effectuer les calculs sur toute la 
population.  
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III. Construction et analyse d’un scénario d’aménagement urbain 

Mes travaux de thèse ont également été pensés dans le cadre d’une collaboration entre le LISA et le 
conseil départemental du Val-de-Marne. L’objectif principal du CD94 était d’accéder à plus de savoirs 
sur les impacts de la mise en place des nouvelles lignes de métro du Grand-Paris Express (GPE) en Île-
de-France et, plus spécifiquement, au niveau du quartier de gare de Créteil l'Échat, sur la qualité de l’air 
ambiante. Mais, les évènements ayant survenu au cours de ma thèse (restructuration des services du 
département et la pandémie du COVID-19) ont induit des retards sur plusieurs volets de ce chapitre. 

La construction du scénario était le premier verrou de ce chapitre et du fait de la re-priorisation des 
questions de mobilité/travail au CD94, je n’ai pas pu le construire durant les deux dernières années et 
je n’en propose ici qu’une ébauche.  

Le second point critique de ce travail était d’identifier la démarche la plus adaptée à l’exercice. Comme 
nous travaillions sur l’organisation du bâti et des flux de trafic du quartier, et que seules quelques rues 
étaient concernées, l’usage d’un modèle statistique d’exposition était discutable. J’ai donc travaillé à la 
configuration d’une chaîne de simulations comprenant le modèle MUNICH développé au CEREA. 
L’essentiel de mon travail a consisté à préparer la simulation, à lever les verrous de format et de nature 
des données, et à implémenter la scénarisation en ma possession dans OLYMPUS. J’ai pu adapter les 
réseaux de déplacements au niveau de la région et au niveau du quartier de gare en question pour 
modifier les habitudes de mobilité des individus - même si les données que j’ai obtenues sur l’évolution 
de la voirie étaient assez limitées. J’ai imposé un forçage de la répartition modale du modèle pour les 
déplacements s’effectuant au sein du département du Val-de-Marne pour correspondre aux objectifs 
du CD94. J’ai pu récupérer les fichiers GTFS prospectifs mis en ligne par la Société du Grand Paris pour 
la représentation des lignes du GPE mais ils ont nécessité un travail de complétion car toutes les 
données (distances, temps de déplacement entre deux stations consécutives et les correspondances) 
n’étaient pas complètes. Ces modifications représentent pour l’instant les seules différences entre les 
simulations de la situation de référence et du scénario expliquant, très probablement, les faibles 
différences des niveaux de concentrations obtenus en sortie de chaîne de modélisation. La faisabilité a 
donc été démontrée, et le travail de scénarisation doit être approfondi. Le résultat a montré que 
l’évolution des parts modales pouvait être contraire à celle souhaitée par le scénario (en l’occurrence 
on observe une augmentation de la part de la voiture), ce que l’on pense devoir à un effet retour de la 
réduction de la congestion. Cela nous amène à deux conclusions : 

 le scénario de modification routière et de réattribution du bâti ne doit pas être désolidarisé de 
son contexte et il sera pertinent de faire évoluer dans OLYMPUS des paramètres collatéraux 
comme l’évolution de l’accès au stationnement pour les vélos (croissant) ou les voitures 
(décroissant), le confort des nouvelles lignes de TC ou la facilitation de la multimodalité ou 
encore les incitations financières vers certains modes, afin de mieux restituer le choix qui 
s’offrira aux habitants et usagers de ces futurs quartiers de gare. De même, un travail de 
réévaluation de l’attractivité de la zone sera nécessaire. En effet, de nombreux emplois, 
logements et zones de loisirs vont voir le jour dans les années à venir, dont l’ouverture d’un 
centre commercial à proximité de la station. Cet ajout dans le scénario pourrait donc inciter 
davantage d’individus à se rendre à Créteil l’Échat et dimensionnera également la mobilité 
locale.  

 Ma plus grande priorité concerne la mise en œuvre des simulations de qualité de l’air avec 
MUNICH. Cet outil nous amènera des résultats particulièrement intéressants sur le rôle du bâti 
local dans la dispersion des polluants émis sur les routes, et sur l’effet que l’on peut attendre 
de la modification de la structure bâtie du quartier. J’ai pu préparer la majorité des fichiers 
d’entrée pour les simulations. Il reste à calibrer le modèle OLYMPUS avec le réseau routier plus 
fin que j’ai implémenté durant ma thèse, pour pouvoir réaliser des simulations pertinentes avec 
MUNICH (les réaliser avec le réseau actuel induirait en effet des superpositions des tronçons de 
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routes avec les zones bâties). Au-delà de l’exercice de scénarisation, les résultats de cette 
simulation, nous fourniront également des points de comparaison avec l’approche 𝐶𝑝𝑟𝑜𝑥, ce 
qui constituera un élément essentiel de sa validation.  

 

Plus largement, ces travaux de thèse s’inscrivent dans une démarche de modélisation urbaine plus 
systémique, visant à explorer de nouvelles formes de scénarios urbains, pour mieux comprendre et 
hiérarchiser voire quantifier les relations qui existent entre les éléments structurels et organisationnels 
d’une métropole, les pratiques et usages des habitants, le contexte économique et réglementaire, et 
les questions environnementales et de risque sanitaire. Ils ont contribué au projet POLL-EXPO 
(PRIMEQUAL, ADEME) dans lequel ils ont participé au développement de l’outil OLYMPUS au sein d’une 
chaîne de modèles, autour de la question des expositions et des inégalités d’exposition des individus 
dans les métropoles.  
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ANNEXE 1 
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ANNEXE 2 

Données comparées à la mesure pour l’année 2009. 

 

Tableaux de données de NO2 – Les moyennes sont écrites en bleu dans les tableaux. 
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Tableaux de données des PM10 – Les moyennes sont écrites en bleu dans les tableaux. 
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Tableaux de données de NO2 – Comparaison des variances des sites de trafic. 

 

 

 

Tableaux de données de NO2 – Comparaison des variances des sites de fond. 
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Tableaux de données de PM10 – Comparaison des variances des sites de trafic. 

 

 

 

 

Tableaux de données de PM10 – Comparaison des variances des sites de fond. 
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ANNEXE 3 

Résultat de la construction de Cprox via comparaison des données à la mesure. 

 

Séries temporelles NO2 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles NO2 – Sites de fond. 
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Séries temporelles PM10 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles PM10 – Sites de fond. 
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ANNEXE 4 

Présentation des résultats de la phase de validation de l’approche. 

 

Séries temporelles et boxplots NO2 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles et boxplots NO2 – Sites de fond. 
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Séries temporelles et boxplots PM10 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles et boxplots PM10 – Sites de fond. 
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ANNEXE 5 

Résultats statistiques de la validation de l’approche pour les sites de validation de fond de l’année 2009. 
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ANNEXE 6 

Données comparées à la mesure pour les sites d’apprentissage de l’année 2017. 

 

 

Tableaux de données de NO2 – Les moyennes sont écrites en bleu dans les tableaux. 
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Tableaux de données des PM10 – Les moyennes sont écrites en bleu dans les tableaux. 

 

 

 

 

 

 

 

Tableaux de données de NO2 – Comparaison des variances des sites de trafic. 

 

 

 

  

Étape d’apprentissage Étape de 
généralisation

Station
Variance 
Mesure
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

Variance 
CHIMERE 
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

A1 658,4 640,9 317,4 542,9

AUT 1020,5 1015,7 262,4 465,6

BASCH 937,8 926,4 311,5 1377,9

BONAP 485,9 432,9 369,4 457,5

CELES 891,5 608,0 349,9 517,2

ELYS 494,9 453,5 358,5 617,1

RN6 487,5 484,6 106,2 328,9
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Tableaux de données de NO2 – Comparaison des variances des sites de fond. 

 

 

 

 

Tableaux de données de PM10 – Comparaison des variances des sites de trafic. 

 

 

 

  

Étape d’apprentissage Étape de 
généralisation

Station
Variance 
Mesure
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

Variance 
CHIMERE 
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

AUB 486,3 403,1 326,6 390,9

LOGNES 345,0 299,8 173,6 204,7

MANT 229,5 224,3 45,6 56,8

MONTG 286,5 283,5 193,3 259,2

NEUIL 475,2 451,9 334,0 427,1

PA04C 422,1 408,4 295,9 418,1

PA13 357,9 348,1 253,0 399,2

PA15L 378,8 340,4 270,1 376,9

PA18 404,3 337,1 349,9 423,7

TREMB 391,4 353,3 322,3 287,9

VERS 397,3 340,2 321,9 230,6

VILLEM 407,8 265,0 305,5 306,3

Étape d’apprentissage Étape de 
généralisation

Station
Variance 
Mesure
(µg/m3)2

Variance 
Cprox 

(µg/m3)2

Variance 
CHIMERE 
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

A1 343,8 333,9 202,8 175,2

AUT 327,8 327,8 168,0 211,7

BASCH 238,1 235,2 256,7 473,7

ELYS 268,2 267,8 276,6 257,1

RN6 255,8 255,4 91,2 168,4
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Tableaux de données de PM10 – Comparaison des variances des sites de fond. 

 

 

 

 

 

 

  

Étape d’apprentissage Étape de 
généralisation

Station
Variance 
Mesure
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

Variance 
CHIMERE 
(µg/m3)2

Variance Cprox 
(µg/m3)2

LOGNES 138,7 122,0 135,4 120,4

NOGENT 172,9 186,7 168,1 174,9

PA04C 165,6 279,0 162,1 257,7

PA15L 170,6 224,6 166,9 223,4

RAMBO 113,1 60,9 110,8 78,2

TREMB 201,2 162,1 195,2 145,8

VITRY 161,1 208,1 156,9 200,2
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ANNEXE 7 

Données comparées à la mesure pour les sites d’apprentissage de l’année 2017. 

 

Séries temporelles NO2 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles NO2 – Sites de fond. 
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Séries temporelles PM10 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles PM10 – Sites de fond. 
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ANNEXE 8 

Données de l’universalisation appliquée aux sites de validation de 2017. 

 

Séries temporelles NO2 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles NO2 – Sites de fond. 
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Séries temporelles PM10 – Sites de trafic. 
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Séries temporelles PM10 – Sites de fond. 
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ANNEXE 9 
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ANNEXE 10 
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