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Introduction

Pollution atmosphérique par les métaux lourds

Découpage vertical de ’atmosphere

L’atmosphere est habituellement divisée en plusieurs couches se caractérisant par
des propriétés physiques et chimiques différentes, et notamment le profil vertical de
température. On distingue ainsi en premier lieu quatre couches dont les épaisseurs
peuvent varier des poles a ’équateur. Celle dans laquelle ’homme vit, la troposphere,
s’étend de la surface a une dizaine de kilometres et possede un gradient négatif de
température avec 'altitude en dehors de la couche limite atmosphérique * (CLA). La
couche suivante est la stratosphere qui s’étend jusqu’a 50 km environ. La température
y est croissante avec l'altitude, du fait de ’absorption des rayonnements Ultra-Violet
par certaines especes chimiques (notamment O). Les deux derniéres couches sont la
mésosphere (50—85km) et la thermosphere (85—150 km). Au-dela, lattraction terrestre
devient négligeable et la densité des gaz la constituant tres faible.

Les inversions des profils verticaux de température entre ces différentes couches
sont importantes car elles conditionnent les temps de transfert des polluants de 'une
a lautre. Une inversion thermique (un gradient positif) favorise la stabilité verticale et
limite de ce fait les échanges. C’est ce qui explique par exemple le temps de passage
relativement long de la troposphere a la stratosphere (5 a 10 ans).

Classification des pollutions atmosphériques

La notion de pollution atmosphérique recouvre de nombreux phénomenes aux
origines et conséquences diverses qui concernent principalement les deux premieres
couches de I'atmosphere. Leurs points communs étant d’étre engendrés ou accentués par
I'activité humaine et d’avoir un impact néfaste sur ’homme et son environnement. Tout
comme les phénomenes météorologiques sur lesquels ils peuvent éventuellement avoir
une influence, ils se caractérisent par des échelles de temps et d’espace tres variables.
A titre d’exemple et de fagon non exhaustive, on peut citer :

o L’effet de serre qui est un phénomeéne naturel assurant le maintien de la tempéra-

ture moyenne de surface et d’un climat auxquels 'homme et les écosystemes sont
adaptés. Les émissions anthropiques de gaz & effet de serre 2 en augmentant la

'La troposphere est usuellement subdivisée verticalement en deux régions distinctes, la couche limite
atmosphérique et la troposphere libre. La CLA peut-étre définie comme la couche d’air au contact du
sol qui est sensible au cycle diurne et aux forces de frottements engendrées par les reliefs de surface.
L’altitude moyenne de son sommet est de 'ordre de 1 a 2km.

2Gaz & effet de serre : dioxyde de carbone - CO,, méthane - CH,, dioxyde d’azote - N,O, chloro-
fluorocarbures, également appelés chlorofluorocarbones - CFC, etc...
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capacité de captation de I’énergie par la troposphere induisent un effet de serre
additionnel et risquent de modifier les équilibres climatiques naturels. C’est typi-
quement un phénomene global concernant la troposphere et la stratosphere avec
des échelles de temps de l'ordre de plusieurs dizaines d’années.

e La destruction de I'ozone stratosphérique (on parle communément du “trou de la
couche d’ozone”) est corrélé a des concentrations excessives de radicaux Cl et ClO.
Ces composés sont naturellement présents dans la stratosphere suite aux émissions
par les océans de chlorure de méthylene (CH,Cl,). Les émissions anthropiques de
chlorofluorocarbures (CFC), des molécules trés stables, constituent un apport
supplémentaire de chlore dans la stratosphere qui accentue la baisse naturelle des
concentrations d’ozone (O4) au sortir de I'hiver polaire. Les échelles de temps et
d’espace caractéristiques sont similaires a celles envisagées précédemment pour
leffet de serre.

e Les pluies acides, qui sont reliées aux émissions anthropiques de gaz acidifiants 3.
Ces phénomenes de pollution ont été mis en évidence par I'acidification des eaux
des lacs Scandinaves en lien avec les émissions soufrées de I’Europe continentale.
On parle souvent de “pollution transfrontiere”, les polluants pouvant étre trans-
portés sur des milliers de kilometres avant d’étre ramenés au sol et de provoquer
des dommages sur les écosystemes.

e Les polluants organiques persistants (POP) constituent une famille d’espéces chi-
miques présentant pour caractéristiques communes d’étre toxiques, résistantes
aux dégradations biologiques naturelles, capables de bioaccumulation et suscep-
tibles d’étre transportées sur de longue distance. Pour les étudier on se place
également dans le cadre de la “pollution transfrontiere”.

e La pollution photo-oxydante fait intervenir des échelles de temps et d’espace tres
variées. Le monoxyde d’azote (NO) émis entre autre par le trafic routier a une
durée de vie ne dépassant pas quelque heures et concerne donc principalement
les zones géographiques proches des émissions. L’ozone (O4) possédant une durée
de vie plus conséquente et n’étant pas directement émis (polluant secondaire)
peut impacter des zones relativement éloignées des principales sources de ses
précurseurs .

La problématique des Métaux Lourds a laquelle on s’intéresse ici, s’inscrit dans les
phénomenes de pollution a longue distance par des éléments “trace” concernant la tro-
posphere. Leurs temps de résidence dans ’atmosphere, pouvant varier de quelques jours
a plus d’une année selon les especes, font d’eux des polluants capables d’impacter les
écosystemes a plusieurs milliers de kilometres de leur zones d’émissions. Les problemes
de pollution locale ne seront pas abordés.

Un peu d’histoire

Le Plomb est employé pour des applications tres disparates depuis I’ Antiquité. 11 a
été exploité pour toute sorte d’objet utilitaires et a notamment longtemps servi a la fa-
brication de canalisations d’eau, dans 1’élaboration de cosmétiques ou comme pigment
de peintures. La révolution industrielle lui a trouvé des applications dans 'agricul-
ture, 'imprimerie et la construction. Depuis 1970 sa principale utilisation par les pays

3Gaz acidifiants : dioxyde de soufre - SO,, chlorure d’hydrogene - HCI, oxydes d’azote - NO,, etc...
4Précurseurs de 'ozone : monoxyde d’azote - NO, dioxyde d’azote - NO,, composés organiques
volatils - COV, etc...
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de ’Organisation de Coopération et de Développement Economiques (OCDE), qui en
sont de loin les premiers consommateurs, est liée a la production de batteries et d’ac-
cumulateurs (75 % de la consommation en 2000, OCDE [1993]). Les autres secteurs
demandeurs correspondent notamment a la production de matériaux de construction,
de gaines de protection pour céble et de différents composés comme les pigments de
peinture. Jusqu’a récemment le plomb entrait également dans la composition de cer-
tains additifs antidétonants pour l’essence. Cette derniere utilisation est en tres forte
régression depuis I'adoption des lois sur les carburants sans plomb (10% de la consom-
mation en 1970 pour 1% en 2000, NMR [2003b]). La demande mondiale de plomb reste
cependant globalement en augmentation depuis trente ans (~ 4502kt en 1970 pour
~ 6494kt en 2000, NMR [2003b]).

Le Mercure est également connu et employé depuis I’Antiquité. Ses champs d’ap-
plication au cours du temps sont allés des pigments de peinture a la fabrication d’instru-
ments de mesure en passant par la médecine. L’utilisation la plus immuable étant sans
doute I'amalgamation servant & séparer les métaux (en particulier l'or et 1'argent) de
leur minerai (estimée & 20% de la consommation mondiale en 2000, Maxson [2004]). La
synthese du chlore et la production de batteries sont actuellement les principales activi-
tés utilisatrices de mercure (24% et 32% respectivement de la consommation mondiale
en 2000, Maxson [2004]). Il est toutefois a noter que ses utilisations varient beaucoup
de pays en pays. La demande mondiale de mercure est en forte baisse depuis les trente
derniéres années (~ 10kt en 1975 pour ~ 2kt en 2002, QSC-EPA [2003]) sa toxicité et
ses potentiels impacts négatifs sur 'environnement ayant déja motivé de nombreuses
mesures de remplacement dans I'industrie.

Le Cadmium contrairement au plomb et au mercure n’a été découvert que rela-
tivement récemment, au début du 19¢ siécle. Ses possibles usages n’en sont pas moins
nombreux et concernent par exemple une fois encore la fabrication de batteries. Cette
application est de loin la principale actuellement dans 1'Union Européenne (73% de
la consommation en 2000, NMR [2003a]). Ses utilisations pour la production de pig-
ments de peinture ou de revétements anticorrosion sont en déclin du fait ici aussi de son
remplacement par des substances moins toxiques, mais reste significatives (12% et 8%
respectivement en 2000, NMR [2003a]). La production mondiale de ces trente dernieres
années est en légere augmentation (~ 16,5kt en 1970 pour ~ 20,1kt en 2000) ce qui
laisse penser que les nouvelles applications (batteries de téléphone portable notamment,)
font un peu plus que remplacer celles progressivement abandonnées.

On remarquera que 'utilisation de ces métaux dans I'industrie manufacturiere, si
elle contribue aux rejets atmosphériques, n’en représente pas forcément la principale
source. Ces trois composés sont naturellement présents dans les hydrocarbures et le
charbon par exemple et sont donc logiquement émis lors de toute activité recourant a
leur combustion. Ils sont présents plus généralement dans la crotte terrestre et peuvent
étre introduits dans l’atmosphere par différents phénomenes naturels. L’importance
relative et la nature des différentes émissions seront abordées plus précisément par la
suite.

La Convention sur la Pollution Atmosphérique Transfrontaliéere a Longue
Distance (1979) est le principal cadre de travail pour la protection de I’environnement
atmosphérique a I’échelle Européenne. Elle doit permettre la coopération de différentes
structures politiques et scientifiques dont le but commun est de contréler et diminuer
I'impact sur la santé humaine et I’environnement de la pollution transfrontiere. Elle
comporte huit protocoles correspondant chacun & un type de polluant (soufre, NO,,
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COV, etc...). Celui d’Aarhus (Danemark), relatif au métaux lourds, adopté le 24 juin
1998, vise spécifiquement le mercure, le plomb et le cadmium considérés comme particu-
lierement nocifs. Il est par ailleurs prévu de pouvoir étendre le champ d’application de
ses dispositions a d’autres métaux si nécessaire. Les recherches se portent donc simul-
tanément sur d’autres composés susceptibles de représenter un danger pour ’homme et
son environnement (chrome, nickel, zinc, cuivre et arsenic). Ce protocole a pour but de
limiter les rejets d’origine anthropiques de ces composés dans I'atmosphere. Cela se fait
a travers la définition de valeurs limites d’émissions et la préconisation de 1'utilisation
des meilleures techniques disponibles de production et de traitement des effluents.

Caractéristiques des métaux lourds

Le mercure est un des rares métaux liquides dans les conditions normales de tempé-
rature et de pression. Sa forte tension de vapeur saturante rend toutefois tres hypothé-
tique sa présence sous cet état dans la nature. Le mercure existe dans ’atmospheére sous
de multiples formes physiques et chimiques et a différents états d’oxydation. Ces di-
verses especes se retrouvent aussi bien dans la phase gazeuse que dans la phase aqueuse
atmosphérique. Le mercure élémentaire en phase gazeuse, avec des concentrations de
fond dans air de 'ordre de 1,5 & 2ng.m 3, représente de loin la part la plus importante
de la masse (plus de 95%, Ryaboshapko et al. [2002]).

Bien que les doses et les effets puissent varier d’une espece a ’autre, leurs concen-
trations de fond restent tres en deca des niveaux dangereux pour la santé humaine par
simple inhalation. Les niveaux d’exposition les plus bas pour lesquels ont été obser-
vés des effets nocifs sur I’lhomme sont de I'ordre de 15 & 30 ug.m 2, ce qui conduit I’
Organisation Mondiale de la Santé & évaluer le niveau d’innocuité a 1 ug.m =3 (WHO
[2000]). C’est sa faculté de bioaccumulation, en particulier dans les chaines alimentaires
aquatiques et sa capacité a causer des lésions séveres ciblées dans I'organisme, notam-
ment sur le systéme nerveux, qui justifie que ’'on s’intéresse au mercure. Une attention
particuliere doit donc étre portée aux phénomenes de transfert du mercure vers les
écosystemes.

La tension de vapeur saturante élevée du mercure élémentaire explique sa présence
a 'état gazeux dans I'atmosphere. Ses relativement faibles réactivité chimique et so-
lubilité lui conféerent une durée de vie importante de l'ordre de plusieurs mois. En
comparaison, les temps de résidence des autres especes sont nettement plus réduits, de
I'ordre d’une heure & une journée pour les especes oxydées gazeuses et d’une journée a
une semaine pour les especes particulaires. Ces différences s’expliquent principalement
par des solubilités bien plus importantes pour ces dernieres, ce qui favorise aussi bien
leur lessivage par les nuages et les précipitations que le dépdt sec en surface. Ce sont
ces phénomenes qui sont responsables du transfert du mercure de I’atmosphere dans les
milieux vivants. La masse de mercure déposée étant essentiellement constituée d’especes
oxydées il est nécessaire de tenir compte aussi précisément que possible des processus
physiques et chimiques qui peuvent conduire a leur formation.

Le plomb et le cadmium, a l'instar de la plupart des métaux lourds présents dans
I'atmosphere, se retrouvent principalement incorporés dans les particules atmosphé-
riques. Les concentrations de fond typiques sont de 'ordre de 10 ng.m =2 pour le plomb
et de 0,1ng.m~3 pour le cadmium. La majeure partie de la masse est liée aux parti-
cules fines et tres fines (particules dont le diametre aérodynamique est inférieur ou égal
a 1 pm, habituellement notées PM; o).
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Les concentrations de fond dans lair ne représentent pas une menace a proprement
parler, mais la bioaccumulation peut entrainer des troubles sérieux dans ’organisme
(anémie due au plomb ou lésions rénales dues au cadmium par exemple). Une valeur
de 5ng.m™3, tenant compte des contaminations “historiques”, est recommandée comme
valeur moyenne d’exposition au cadmium & ne pas dépasser (WHO [2000]). Une telle
préconisation n’est pas proposée dans le cas du plomb, ’exposition pouvant étre indi-
recte. A titre indicatif on remarquera que les niveaux de concentrations dans le sang les
plus faibles pour lesquels ont été observés des effets nocifs sont autour de 100 pg.17!.
Dans certaines circonstances une concentration dans 'air en plomb de 1 pug.m ™3 peut
étre responsable d’une concentration sanguine approximative de 16 & 19 ug.17!.

La durée de vie dans ’atmosphere du plomb et du cadmium est liée a celle des
particules porteuses qui est de 'ordre d’une journée a une semaine. Les métaux lourds
n’en constituent généralement qu’un tres faible pourcentage de la masse totale en sus-
pension (Ryaboshapko et al. [1999]), mais leur prise en compte nécessite de s’intéresser
aux phénomenes concernant ces dernieres. L’étude attentive des processus de dépot,
fortement dépendants de la taille des particules, est de nouveau nécessaire. Contraire-
ment au mercure, le plomb et le cadmium sont considérés comme inertes chimiquement
bien qu’ils puissent se dissoudre en présence d’eau.

Problématique de la modélisation
Généralités

Les deux définitions suivantes, applicables au contexte qui nous concerne ici, sont
issues du Trésor de la Langue Francaise Informatisé °.

Modeéle : “Systeme physique, mathématique ou logique représentant les struc-
tures essentielles d’une réalité et capable a son niveau d’en expliquer ou d’en
reproduire dynamiquement le fonctionnement”

Modélisation : “Opération par laquelle on établit le modele d’'un systeme com-
plexe, afin d’étudier plus commodément et de mesurer les effets sur ce systéme
des variations de tel ou tel de ses éléments composants”

Pour ce qui nous intéresse, un modele est un ensemble d’équations mathématiques qui
permettent de décrire les relations entre différentes “variables” et leur évolution. La
température ou la concentration dans ’air d’un polluant sont des exemples typiques
de variables en modélisation de la pollution atmosphérique. L’intérét d’'un modele est
dans un premier temps de s’assurer que notre compréhension des processus représentés
est correcte. Cela peut se faire en comparant les variables observables du modele & des
mesures. Le deuxieme avantage réside dans sa supposée capacité a fournir des informa-
tions sur les variables d’intérét sans pour autant que ’on ait de mesures a effectuer. Ce
qui peut permettre notamment d’obtenir des informations sur des grandeurs que ’on
ne sait pas mesurer, dans des lieux ou l'on ne peut pas mesurer et dans des temps futur
ou passés (prévision, reconstitution, études d’impact, prospective).

La modélisation physique des phénomenes de pollution atmosphérique est rendue
passablement complexe par la diversité des mécanismes qu’elle peut faire intervenir (mé-

http ://atilf.atilf.fr/t1fv3.htm, oeuvre conjointe CNRS - Université de Nancy 2
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canique des fluides, chimie, rayonnement, physique des aérosols, etc...). Ceux-ci étant
susceptibles d’interagir les uns sur les autres. Le réalisme de la description par le modele
est a adapter a la problématique a laquelle on s’intéresse, 'emploi de paramétrisations
permettant éventuellement de pallier le manque de finesse du modele. Dans notre cas,
la modélisation de I'impact des métaux lourds a 1’échelle européenne, nous
aurons recours a un modele de chimie-transport déterministe, eulérien tridimensionnel.

Modele de chimie-transport

Le modele de chimie-transport POLAIR3D utilisé et complété dans cette these pour
la prise en compte des métaux lourds décrit a travers une équation dite de “trans-
port réactive” 1’évolution des concentrations gazeuses des polluants dans un domaine
fixé (modele eulérien) a partir de conditions supposées connues et selon des principes
physiques (modele déterministe).

Nous avons vu précédemment que seul le mercure, parmi les métaux lourds consi-
dérés dans ce travail, était majoritairement sous forme gazeuse. Toutefois en premiere
approximation, ces équations établies pour des gaz peuvent étre transposées quasiment
en P’état pour représenter le comportement de particules de tailles réduites (~ 1 um de
diametre). Les différences étant essentiellement liées aux paramétrisations employées
pour tenir compte des phénomenes de dépot. Un des objectifs de ce travail est d’ap-
préhender 'impact potentiel des processus concernant la physique des aérosols sur le
transport des métaux lourds. Le modele utilisé dans ce but ayant fait ’objet de tra-
vaux de recherche antérieur (Debry [2004]) il ne sera que succinctement rappelé dans
la partie traitant ce sujet.

L’équation de transport est établie a partir des équations de Navier-Stokes réactives
en utilisant les hypotheses de “dilution” et d’incompressibilité (la premiere consiste a
négliger l'action des polluants sur I’écoulement du fluide). Fondamentalement, cette
équation traduit le principe de conservation de la masse appliqué au polluant.

Oc(z,t
% = — div (u(x,t) c(x, 1)) + div (Ko (@, t)Ve(w, 1))
advection};ar le vent diffusion ;nroléculaire
— Mz, t)c(z, t) + x(c(x,t)) +o(x,t) (1)
lessivage par production/destruction ~ SOUIce
les précipitations chimique

c(x,t) est la concentration du polluant considéré, exprimée en unité de masse par
unité de volume (par exemple en pug.m~3), au lieu « et & linstant ¢. Les différents
termes de cette équation représentent les phénomenes habituellement considérés pour
modéliser ’évolution et le transport de cette concentration.

e L’advection par le vent u(z,t) (en m.s~!) traduit le fait que le polluant se déplace

de concert avec la masse d’air au sein de laquelle il se trouve.

e [’homogénéisation des concentrations sous l'effet de la diffusion moléculaire est
représentée a travers la matrice des coefficients de diffusivité Ko (x,t), (en
m?2.s71).

o Le terme de lessivage est un terme de perte prenant en compte le retrait de
I’atmosphere d’une partie de la masse du polluant suite a son incorporation dans
la phase précipitante. Les divers phénomenes paramétrés par le coefficient de
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lessivage A(z,t) (en s~1) sont particuliétrement importants dans le cadre de ’étude
d’impact des métaux lourds et permettent de quantifier le flux de dépot humide.

e Le terme de chimie y(c(z,t)) (en pug.m™3.s71) représente tous les processus de

cinétique chimique, homogenes et hétérogenes, pris en compte dans le modele. 11
peut jouer le role d’un terme de perte ou de source selon les nombreuses conditions
qui le déterminent (température, concentrations des especes, humidité, etc...).

e Enfin le terme de source correspond aux différentes émissions volumiques a I'in-

térieur du domaine modélisé (en pug.m—3.s71).

La complexité des écoulements atmosphériques liée a la turbulence rend inabordable
leur description complete. On a donc recours a l'utilisation de variables moyennes et de
paramétrisations pour représenter la turbulence de ’écoulement. Les champs de concen-
tration c(x, t) et de vent u(x, t) notamment peuvent étre décomposés en la somme d’un
champs “moyen” et de fluctuations autour de cette moyenne.

c(z,t) =¢(z,t) + ' (z,t) et u(z,t) = u(z,t) + u'(z,t)
. dénotant l'opérateur de moyenne tel que,
d(z,t)=0 et u(x,t)=0

L’application de cet opérateur de moyenne a 1’équation (1), en supposant la commuta-
tivité avec les opérateurs de dérivation, fait apparaitre des produits de fluctuations.
Du terme d’advection provient le flux turbulent div(W(az, t)) qui peut-étre paramé-
tré & travers une matrice de coefficients turbulents, K (x,t) (en m2.s7!), en se basant sur
I’hypothese classique de proportionnalité avec le gradient de la concentration moyenne

(on est ici dans le cadre d’une fermeture de la turbulence & l'ordre 1) :
div(dw/ (z,t)) = —div (K (x,t)Ve(zx, t))

L’effet d’homogénéisation des concentrations par la turbulence étant dans I’atmosphere
beaucoup plus important que celui de la diffusion moléculaire (K > K ,), cette
derniere est par conséquent habituellement négligée.

Le terme de chimie qui n’est pas a priori linéaire peut également faire apparaitre
des produits de fluctuation de concentrations. Ceux-ci sont généralement négligés sous
I’hypothese de mélange rapide, ce qui revient a considérer :

x(c(z, 1)) = x(e(w, 1))

Des considérations précédentes on déduit I’équation moyenne effectivement em-
ployée pour représenter le transport des polluants dans l’atmosphere (l'opérateur de
moyenne est omis pour la lisibilité).

0 t
c(aﬂl;; ) = — div (u(z,t) c(x,t)) +div (K (x,t)Ve(z,t))
advection};ar le vent diffusion \t,urbulente
— Mz, t)c(z,t) + x(c(z, t)) +o(x,t) (2)
lessivage par production/destruction ~ SOUIce

les précipitations chimique
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A Déquation (2) doivent étre associées des conditions aux limites et initiales. Une
hypothese habituelle pour les problemes de pollution atmosphérique consiste a consi-
dérer que le transport dans la CLA est gouverné horizontalement par I'advection et
verticalement par la diffusion. La limite de cette couche se caractérise justement par
une diffusion turbulente verticale devenant négligeable. Le domaine modélisé allant
au-dela de cette limite, 'advection redevient le phénomene prépondérant. Ces considé-
rations meénent a utiliser les conditions aux limites suivantes sur les faces “latérales” et
au sommet du domaine :

Flux(xz,t) = n - u(x,t)c(x,t) si n-u(x,t) >0, (3)

ot Flux(z,t) est le flux entrant (en pg.m2.s57!) et n le vecteur normal & la surface
considérée, orienté vers 'intérieur du domaine. Au sol la condition s’écrit de la fagon
suivante :

(K(zx,t) - Ve(x,t)) -n = E(x,t) —vg(x, t) c(x, t) (4)

avec E(x,t) un terme représentant les émissions surfaciques (en pg.m—2.s71) & linté-
rieur du domaine et vg(z,t) un coefficient appelé “vitesse de dépot sec” (en m.s~!) qui
permet de quantifier le flux de dépot du méme nom. C’est le deuxieme processus de
perte auquel on portera une attention particuliere.

Domaine de simulation

Le domaine considéré dans le modele pour le transport des métaux lourds couvre
I’Europe. Il s’étend selon la longitude de 12,375 °W a 40,5 °E et de 36 °N a 72 °N selon la
latitude. La couche d’atmosphere prise en compte va du sol jusqu’a 5233 m en hauteur
relative.

Ce domaine est discrétisé horizontalement et verticalement (modele tridimension-
nel). Un pas angulaire constant de 1,125 ° le divise en 47 cellules selon la longitude et 33
selon la latitude. Verticalement le domaine est divisé en 14 couches de hauteur variable
(tableau 1).
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F1G. 1 — Structure horizontale et verticale du modele.
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TAB. 1 — Discrétisation verticale.
Couche n°®

1 2 3 4 5) 6 7 8 9 10 11 12 13 14
0-31-140-334-595-912-1275-1675- 2108 - 2569 - 3057 - 3568 - 4101 - 4656 - 5233
Altitude (m)

Plan de these

L’objectif de cette thése est de développer et d’utiliser un modele destiné & me-
ner des études d’impacts liées a la pollution atmosphérique par les métaux lourds, en
particulier le mercure, le plomb et le cadmium. L’organisation quelque peu répétitive
de cet exposé est a relier aux différences de comportement physique et chimiques des
composés auxquels on s’intéresse. Ces différences permettant des approches analogues
sur la forme, mais divergentes sur le fond.

La premiere partie de cette these est consacrée au modele voué au mercure :

e Dans le chapitre 1 sont décrits les schémas chimiques et les paramétrisations des
phénomenes de dépot développés pour la prise en compte du mercure dans le
modele de chimie-transport POLAIR3D.

e Le chapitre 2 présente les simulations réalisées griace a ce modele a partir des
données disponibles. Les concentrations dans lair et les flux de dépots obtenus
avec différentes configurations sont comparés aux mesures fournies par le Chemical
Coordinating Center du programme EMEP.

La deuxieme partie est dédiée au modele pour le plomb et le cadmium :

e Les diverses approches possibles pour représenter une population de particules et
les paramétrisations employées pour les phénomenes de dépot sont abordées dans
le chapitre 3.

e Le chapitre 4 est le pendant du chapitre 2 pour le plomb et le cadmium. Les
concentrations et les flux de dépot modélisés sont comparés aux mesures. Les
différentes configurations de modele sont également mises en perspective.

Le modele présenté dans les parties précédentes donne des résultats satisfaisants. Leur
analyse laisse entrevoir I'importance relative des champs de forgage utilisés pour les
simulations.

La troisieme partie présente des développements méthodologiques effectués pour
affiner cette appréciation et en tirer profit dans le cas du mercure :

e Le chapitre 5 expose une méthode adjointe originale basée sur la linéarité de
I’équation de transport réactive. Elle est appliquée théoriquement au modele
continu, puis transposée au modele discret.

e [’utilisation de cette méthode pour mener une analyse de sensibilité du modele
aux forcages est proposée dans le chapitre 6. Diverse applications sont présentées,
dont une particulierement intéressante dans le cadre de 1’étude de la pollution
transfrontiere.

e Le chapitre 7 présente un travail de modélisation inverse portant sur les conditions
aux limites du mercure. Ce travail étant également effectué en utilisant la méthode
présentée au chapitre 5 qui permet de raffiner la description de ce forgage essentiel
pour un modele régional.






Premiere partie

Le mercure






Chapitre 1

Modélisation

Résumé

Dans ce chapitre sont exposés deuxr schémas chimiques destinés a représenter le
comportement du mercure dans l’atmosphére. Le but de tels modéles est de pouvoir
évaluer les concentrations de mercure dans l'air, mais aussi et surtout les flur de dépot
qui en découlent. Nous nous intéresserons par la suite auzr principaur phénomenes qui
les induisent, le dépot sec et le lessivage par les nuages et les précipitations.

1.1 Chimie du mercure

Le mercure existe sous trois états d’oxydation, métallique (Hg?), mercureux (Hg') et
mercurique (HgH). Les propriétés et le comportement des différentes especes chimiques
du mercure sont liés a ce degré d’oxydation. Dans ses états oxydés le mercure peut
potentiellement former un grand nombre de composés organiques et minéraux. Dans les
conditions environnementales les composés mercureux sont généralement rares car peu
stables (Schroeder et Munthe [1998]) et ne sont donc pas représentés par les modeles.
Les durées de vie dans I'atmosphere des especes organiques, qui se distinguent des
minérales par U'existence d’une liaison covalente C-Hg, sont également faibles (Lin et
Pehkonen [1999]) ; ils ne représentent de plus quune part tres restreinte de la masse
totale (~ 0,1%, Shia et al. [1999]). Malgré I'existence de quelques travaux sur l'origine et
le comportement de ces composés dans I’atmosphere (Lindberg et al. [2001], Gardfeldt
et al. [2003]) leur prise en compte dans les modeles reste délicate. Il est pourtant possible
qu’une part non négligeable du méthylmercure (la forme la plus toxique du mercure)
présent dans certains écosysteémes soit due a un apport direct de atmosphere (Rolfhus
et al. [2003]).

Des données de mesure font état de brutales et massives baisses des concentrations
de mercure élémentaire gazeux au niveau de stations de mesure dans I’Arctique et
I’Antarctique (Lindberg et al. [2002], Ebinghaus et al. [2002], Steffen et al. [2002]). Ces
baisses semblent étre corrélées au lever de soleil polaire, mais également & la fonte des
glaces (Ilyin et al. [2002]). Ces épisodes de faibles concentrations, appelés MDE (Mer-
cury Depletion Events), peuvent durer plusieurs heures. Des modeles de mécanismes
chimiques comportant des réactions photolytiques faisant intervenir des composés et
des radicaux halogénés, notamment bromés, ont été proposés pour tenir compte de
ces phénomenes dans les modeles de transport globaux et hémisphériques (Calvert et
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Lindberg [2003], Ariya et al. [2004]). Des paramétrisations plus pragmatiques ont éga-
lement été proposées (Travnikov et Ryaboshapko [2002], Christensen et al. [1997]). Si
les mécanismes entrant en jeu dans ces événements ne sont pas encore forcément tres
bien compris, il n’en reste pas moins qu’une augmentation notable du dépot de mercure
est constatée aux latitudes extrémes, probablement liée & une importante formation de
mercure oxydé. Dans notre cas, il n’est pas possible de simuler le phénomene lui-méme
en conservant le domaine de travail actuel puisqu’il n’inclut pas la zone géographique
d’occurrence. Une solution naturelle consisterait en 'utilisation d’un modele hémisphé-
rique, qui permettrait non seulement de prendre en compte directement les MDE mais
également de limiter les incertitudes liées aux conditions aux limites. Le recours a un
domaine hémisphérique dépassant le cadre de cette these cette solution ne sera pas
retenue.

1.1.1 Modele de Petersen

Le modele proposé dans Petersen et al. [1995] néglige la chimie du mercure en
phase gazeuse. Différentes hypotheses d’équilibre et des considérations sur les ordres de
grandeur des especes intervenantes permettent d’exprimer le comportement chimique
du mercure a travers un coefficient de lessivage. Seule I’équation d’évolution du mercure
élémentaire gazeux est résolue dans ce modele, les concentrations des autres especes
étant diagnostiquées & partir de celle en Hg” et de valeurs moyennes de concentration
pour l'ozone et les particules de suie.

e suie dont la concentration est prise égale & 0,2 ug.m 2 (Petersen et al. [1995]).

e O, donné par des champs climatologiques de concentration élaborés a partir des
valeurs proposées dans Barrett et Berge [1996].

Réactions considérées

Hg(0)

Fi1G. 1.1 — Schéma chimique de Petersen.
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Les réactions et équilibres chimiques considérés sont en phase aqueuse 1'oxydation
de Hg par Og, la complexation de Hg?* par SO? et la réduction de Hg(SO3)§7 :

Hg’ + 05 + H,0 2% Heg?™ +20H + 0, (R1.1)
wi

Hg?t 4+ 2503 == Hg(S0,)3~ (R1.2)
wy

Hg(S0,)5~ = Hg), (R1.3)

Les autres phénomenes évoqués sont 1'équilibre de Henry pour Hg et Péquilibre
d’adsorption de Hg!! par les particules en phase aqueuse :

Hg? | 2 g (R1.4)
(g T~ "8(aq) '

+
Ho!! B ngI;d

! (R1.5)
(a) = ' B(ad)

Etablissement de I’équation d’évolution

La considération de ces processus avec leurs taux de réaction associés (wq, w;r ,
wy, w3, ot a”, BT et B7) permet d’écrire le systeme suivant d’équations pour les
. N . . A —
concentrations des especes chimiques (en M = mol.L 1) :

d [Hg"]
(aq)
= — 1.1
T w1 + ws ( )
d [Hg?* _
7[ pn ] = w —wi +w (1.2)
d [Hg(S03)3~
—[ g(dt 22| = w3 +wyi —wy (1.3)

L’équilibre représenté par (R 1.2) étant rapidement atteint, on introduit le regrou-
pement d’espece (“lumping”) Hggq) tel que Hggq) = Hg?" —i—Hg(SO?))%_. On peut alors
remplacer les équations (1.2) et (1.3) dans le systéme précédent par (1.2) + (1.3) et la

relation obtenue en appliquant I’hypothese d’équilibre :

d [HgH] (aq)
dt
[Hg(S0,)2| = K, [Hg®"] [S027]° (1.5)

W1 — ws (1.4)

ot K3 (en M~2) est la constante d’équilibre de (R 1.2). On peut compléter le systeme
d’équations d’évolution pour obtenir :
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d [He']
(9) — + _ 1
g at -« (1.6)
d [Hg®
[ dt] (ag)  _ —w1+ws—at +a” (1.7)
d [Hg!
% = wi—ws— A (1.8)
d [He']
(ad) — + _ a— 1
— 55 (19)

On définit maintenant deux nouveaux regroupements :
0 _ 0 0 1T _ 11 11
[Hg ](tot) = [Hg ](aq) + [Hg ](g) et [Hg ](tot) = [Hg ](aq) + [Hg ](ad)
Si I'on suppose que 1’équilibre de Henry (R 1.4) est atteint et que I’équilibre (R 1.5)
peut-étre décrit par une isotherme de Langmuir, on peut alors substituer le systeme
suivant au précédent :

d [He] ,,
- ot = oy +ws (1.10)
[He],, = Hug [He"] (1.11)

d [He"],,
% G — i —wy (1.12)

[Hgﬂ] (ad)
e Kaa [He"] ) (1.13)

. . . . _ 1
ou Hy, est la constante de Henry adimensionnelle pour le mercure (Hyg = K BT aVec

Kye = 0,112 M.atm™! et R = 8,2.1072atm.M~1.K™!), F représente la surface totale
de particule de carbone (suie) par unité de volume d’eau (en m~!) et K,4 la constante
de I’équilibre d’adsorption (en m). On peut écrire F' en fonction de la concentration en
phase aqueuse de suie :

3
F= o [800t] 4 (1.14)
otl p est la masse volumique des particules en phase aqueuse (en g.m~3) et r leur rayon
moyen (0,5.107m). La concentration des particules en phase aqueuse, [soot] ag» €St

exprimée en g.m 3. Les expressions des taux w; et wz (Munthe [1992] et Munthe et al.

3
[1991]) sont en notant K,q= = K, =510 %m*g™! :
p

1
o = ke Oslag = Py e [Oslag
K, [s02]°  r[He"],, (1.15)

= k3 [Hg(S0,)3~ =
w3 3 [ 2(S03)3 ] 3 1+ K, [Sog—f r+ K, [soot](aq)

avec k1 et ks les constantes cinétiques des réactions (R1.1) et (R 1.3). En considérant
le fait que 1’équilibre (R1.2) est tres fortement déplacé en faveur du complexe (Ko ~
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1024 M2, Munthe et al. [1991]) et que la concentration en ion sulfite est relativement
importante, on peut simplifier en partie ’expression de ws :

272 N I
Ky [803 ] >1 = w3~k;s [Hg ](tot) (116)
Si I'on envisage les équations précédentes comme représentatives des réactions domi-
nantes pour la chimie du mercure dans ’atmosphere, et que 'on se place dans une
situation correspondant a un état stationnaire, on obtient la relation suivante, en ex-

primant wi; = w3 et en utilisant [Hgo] ) plutot que [Hgo] (tot)

k [soot]
m 1 (aq) 0
He = 7 i O <1+K* - ) Mg, (1.17)

A partir de I’équation (1.17) on obtient aisément le rapport de lessivage si 'on néglige
[Hgo] (aq) PAT rapport a [HgH] (tot)" Cette hypothese se vérifie en substituant dans la

relation (1.17) [Hg"] (aq) a [Hg" @) En effet :

ki =4,710" M 1s7! ks =4.1074s7!

[03],) ~ 10 — 100 pg.m=3

= [0 ~ 10719 —107°M
Ko, = 0,013 M.atm ™! } (O3 (a)

kq

k3
On obtient donc le rapport de lessivage du mercure, noté W (Hg) en fonction des concen-
trations en ozone gazeux et en particules :

11
He oy _ B 105l i )
[Hgo] (g) k‘3 HHg H03 T

[03](aq) >1 = [Hgﬂ] (tot) > [Hgo] (agq)

W (Hg) ~ (1.18)
ot Ho, est la constante de Henry adimensionnelle pour l'ozone ( Ho, = ﬁ ). La
3

relation suivante est utilisée pour exprimer la concentration de suie en phase aqueuse
en fonction de la concentration moyenne dans lair :

[s00t](4q) = 5.10° [soot] (1.19)

On remarque que dans ce schéma n’apparaissent pas des especes comme HgO, HgCl,,
ou Hg(OH),, pourtant présentes dans ’atmosphere, qui sont susceptibles de pénétrer
rapidement la phase aqueuse et d’y interagir avec les autres especes.

1.1.2 Modele complété

Le modele chimique présenté dans ce qui suit a été développé sur la base d’un travail
de comparaison (Ryaboshapko et al. [2002]) organisé par le Meteorological Synthesizing
Centre-East (MSC-E) impliquant cinq modeles différents pour le mercure atmosphé-
rique :

e Le Tropospheric Chemistry Module (TCM) du GKSS Research Centre.

e Le Community Multiscale Air Quality Model (CMAQ) de I’ Environmental Pro-
tection Agency.
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e Le Mercury Chemistry Model (MCM) développé par la société Atmospheric and
Environmental Research avec le financement de 1’ Electric Power Research Insti-
tute.

e Le modele MSC-E/HM du MSC-E (EMEP).

e Le Chemistry of Atmospheric Mercury Model (CAM) de I’ IVL Swedish Environ-
mental Research Institute.

Ces modeles se distinguent par le nombre de réactions considérées, en particulier en
phase gazeuse. Il existe également des divergences sur la modélisation de certaines de ces
réactions aussi bien au niveau des constantes cinétiques que des produits obtenus. Deux
raisons & cela peuvent étre envisagées. La premiere est que ces modeles n’ont pas tout a
fait les mémes applications (dichotomie modele de recherche/modele opérationnel). La
deuxieme est que cet état de fait souligne simplement les lacunes actuelles dans notre
connaissance des mécanismes intervenant dans la chimie du mercure atmosphérique. La
compréhension que 'on en a évolue et s’améliore régulierement mais reste incomplete.

Réactions considérées

Hg CI2

FiG. 1.2 — Schéma chimique complété.

La principale évolution par rapport au modeéle exposé au paragraphe 1.1.1 est la
représentation de cinqg réactions d’oxydation en phase gazeuse faisant intervenir quatre
especes du mercure (Hg?, HgO, Hg(OH), et HgCl,). Le nombre de réactions simulées
en phase aqueuse a également augmenté, avec quatre réactions d’oxydation, une de
réduction et seize équilibres qui modélisent le comportement de neuf especes du mercure
(Hg", Hg(OH),, HgCl,, Hg*", HgOHT, HgOHCI, HgSO,, Hg(SO;); et Hg,). Ces
améliorations ont essentiellement pour but de mieux représenter le comportement des
especes oxydées qui sont cruciales pour 1’évaluation des flux de dépot et la quantification
des transferts de masse de 'atmosphere vers les écosystemes.

Les processus d’échange entre la phase gazeuse et la phase aqueuse sont représentés
selon les cas comme des équilibres de Henry ou en tenant compte de la cinétique au tra-
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vers de 'interface air/eau. Les réactions représentées par le schéma chimique complété
consacré au mercure sont les suivantes :

Ozydations en phase gazeuse :
e Le premier oxydant a avoir été considéré en phase gazeuse est ’ozone.

0 w1
Hg ) + Og(g) — HgO(g) et/ou HgO(p) (R1.6)

La cinétique de la réaction utilisée est celle proposée par Hall [1995],

wy =k [Hgo] (O] avec ki =2,1.10"" exp <_ijil6> em?.molec .71
(1.20)
L’incertitude sur la nature, gazeuse ou particulaire, de HgO est liée au manque
d’information dont on dispose sur les processus chimiques intervenants. Hall sug-
gere existence de deux mécanismes différents dont un hétérogene (HgO (p) €
formerait seulement apres qu’un précurseur ait déja atteint une surface solide).
Deux possibilités sont proposées dans Calvert et Lindberg [2005] conduisant &
la formation de HgO(g) et HgO p)» une possible surestimation de la constante
cinétique proposée par Hall y est envisagée. Par ailleurs la pression de vapeur
saturante de HgO est faible, 9,2.1072 Pa & 25°C (Schroeder et Munthe [1998]). A
cette température 'oxyde mercurique commence a condenser lorsque la concen-
tration atteint 0,8.10 2ng.m~>. La nature du produit de la réaction peut donc
également dépendre de la concentration de HgO o déja existante. Dans le mo-
dele le produit de la réaction sera considéré comme étant sous forme gazeuse. On
notera toutefois qu’il est suggéré dans Calvert et Lindberg [2005] que ce composé

peu stable pourrait rapidement conduire a la formation de Hg(OH), ou HgCl,.
e La deuxieme réaction d’oxydation représentée correspond a l'interaction de CIQ(g)

avec Hg%). Le dichlore est essentiellement présent dans la couche limite marine
e

la nuit. Cette réaction a une cinétique d’ordre 2 indépendante de la température
(Tokos et al. [1998]).
0 w2
Hg(g) + CIQ(g) == HgClQ(g) (R1.7)

Une valeur de la constante cinétique (en cm3.molec™!.s71) de 4,1.107!6 en guise
de limite supérieure est citée dans Seigneur et al. [1994] d’apres les travaux de
Hall (Hall [1992]). Une valeur plus faible, 4,8.107'8, apparait dans Lin et Tao
[2003] et Ryaboshapko et al. [2002] se basant sur Calhoun et Prestbo [2001]. Plus
récemment la valeur 2,6.1071® a été proposée dans Ariya et al. [2002], cette valeur

étant utilisée dans le modele :
wy = ko [He"] [CL)] avec ko = 2,6.10718 cm® molec™!.s7? (1.21)

La nature du produit de la réaction ne pose pas ici de probleme. La pression
de vapeur saturante de HgClZ(g) étant relativement élevée, 8,99.1073 Pa & 20°C
(Schroeder et Munthe [1998]) P’espeéce est sous forme gazeuse.

e La réaction d’oxydation de Hg((]g) par HCl(g) est également prise en compte. Elle
produit le méme composé que la réaction précédente.

Hgl,) +HCl,, <% HeCl, (R1.8)

(8) (8)
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On a a nouveau une cinétique d’ordre 2 avec une constante de réaction indépen-
dante de la température, sa valeur (en cm?®.molec™!.s7!) est celle proposée dans
Shia et al. [1999] d’apres Hall et Bloom [1993].

w3 = k3 [Hg"] [HC]] avec k3 = 107 em® molec ™1 571 (1.22)
e Le quatrieme oxydant représenté est le peroxyde d’hydrogene, H,O,.

Hgl,, + H,0,,, < Hg(OH), (R1.9)

) (2)
On utilise ici la cinétique d’ordre 2 décrite dans Travnikov et Ryaboshapko
[2002] :
0 —6 9021 3 -1 —1
wy = ky [Hg ] [H,0,] avec ky = 8,4.107° exp ——p ) m .molec™ " .s
(1.23)
e La derniére réaction d’oxydation considérée fait intervenir le radical hydroxyle,
OH’', le mécanisme proposé dans Sommar et al. [2001] conduit & la formation de
l'oxyde mercurique.
(R1.10)

0 . ws
Hg ) + OH,) — HeO,

La constante cinétique initialement proposée est 8,7.1014 cm®.molec~!.s7!, la
dépendance en température n’étant pas évoquée. Une valeur proche de 9,0.10
est présentée dans Pal et Ariya [2004] & température de la piece. Une dépendance
en température y est également envisagée. Une constante plus faible, 2,9.10 714,
est conseillée sur la base de résultats de modélisation dans Lin et Tao [2003]. Une
étude de sensibilité confirme 'obtention de résultats plus réalistes avec une telle
correction. Il est & noter que deux études récentes (Goodsite et al. [2004] et Calvert
et Lindberg [2005]) remettent en question la pertinence de cette réaction dans
des conditions atmosphériques réelles du fait de la cinétique de décomposition
extrémement rapide de lintermédiaire réactionnel envisagé, HgOH . Il est par
ailleurs suggéré dans Calvert et Lindberg [2005] que le produit de la réaction serait
plutot de la forme HgOHX ou X représente un radical potentiellement présent
(notamment OH"). Dans le modele le produit de la réaction sera considéré comme
étant sous forme gazeuse.

w5 = ks [Hg"] [OH] avec ks = 2,9.1071* cm® molec™!.s 7! (1.24)

Ozydations en phase aqueuse :

e L[’oxydation par I’ozone peut aussi avoir lieu en phase aqueuse. Le produit obtenu
n’est pas étudié dans Munthe [1992], méme si le passage par HgO est évoqué, suivi
éventuellement d’une hydrolyse pour former Hg(OH), ou d’une complexation avec
I’ion thiosulfate aboutissant & Hg(SOg)gf. Une décomposition rapide de HgO sous
Peffet du pH est suggérée dans Pleijel et Munthe [1995].

Hg  +0

) 2, Hg?t (R1.11)

3(aq)

La cinétique communément utilisée (Ryaboshapko et al. [2002], Lin et Pehkonen
[1999]) , d’ordre 2, indépendante de la température et du pH, est proposée dans
Munthe [1992] :

we = kg [Hg"] [O,] avec ke = 4,7.10" M~ ts7! (1.25)
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e Le radical hydroxyle est également un oxydant potentiel durant le jour dans la
phase aqueuse.

0 : w7 2+
Hgl,,) + OH[,, <& Hg (R1.12)

Des valeurs similaires sont introduites pour la constante de réaction dans Lin et
Pehkonen [1997], 2,0.10° M~1.s71, et Gardfeldt et al. [2001], 2,4.10° M~ 157! La
plus récente étant utilisée dans le modele.

wr = ky [Hg°] [OH]  avec  ky =2,4.10°M s (1.26)

e Les interactions entre 1’acide hypochloreux/l'ion hypochlorite et le mercure élé-
mentaire sont également représentées. Ces composés sont présents pendant la nuit
dans la phase aqueuse atmosphérique de la couche limite marine.

Hg?aq) +HOCL,, 25, Hg?t (R1.13)
Hgl,,) + OCl—(,, ~ He* (R1.14)

Les cinétiques utilisées dans le modele sont celles proposées dans Lin et Pehkonen
[1998a]

wg = ks [Hg"] [HOCY]  avec kg =2,09.10° M~ s, (1.27)

wg = kg [Hgo] [OCI_] avec ko = 1,99.10 M~ 1.1, (1.28)

Réduction en phase aqueuse :

e Des travaux récents ayant éliminé la réaction avec le radical hydroperoxyle comme
processus de réduction possible dans la phase aqueuse atmosphérique (d’apres
Ilyin et Travnikov [2003]), l'unique réaction de réduction considérée en phase
aqueuse est la décomposition de HgSO,.

HgSO04(, > Heloy (R1.15)

La cinétique utilisée est celle proposée dans Van Loon et al. [2000].

12595
wig = k1o [HgSO,] avec k1o = 7,7.103 T exp <—T> sl (1.29)

Equilibre en phase aqueuse des composés du mercure :

e Les premiers équilibres considérés sont ceux de complexation avec l'ion sulfite.
Les constantes utilisées sont celles proposées dans Munthe et al. [1991], soit K| =
5102 M~ et Ko =2,5.101 M1

Hg?* + SO~ &= HeSO, (R1.16)
HgS0,,, +SO3~ <= Hg(S0)3" (R1.17)
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e Le chlorure mercurique en phase aqueuse peut se décomposer, la constante ap-
pliquée a cet équilibre est celle adoptée dans Ryaboshapko et al. [2002] d’apres
Sillen et Martell [1964], K3 = 1.10~ 14 M~1,

HgCly, | oo gt +2C1° (R1.18)

(aq)

e Les équilibres suivants concernent les complexes impliquant 1’ion hydroxyde, com-
me précédemment les constantes d’équilibres employées sont celles présentées dans
Ryaboshapko et al. [2002] d’apres Sillen et Martell [1964] et Smith et Martell
[1976].

HgOH" —% He?t + OH- (R1.19)
Hg(OH),,,, —= Hg +20H" (R 1.20)
HgOHCI,, == HgOH* + CI~ (R1.21)

Equilibre en phase aqueuse avec la phase particulaire :

e Les especes complexées du mercure sont susceptibles d’étre adsorbées par les par-
ticules présentes en phase aqueuse. Les processus intervenants sont assez mal
cernés et constituent une des principales incertitudes du cycle du mercure atmo-
sphérique. Le travail présenté dans Seigneur et al. [1998] y remédie en partie en
proposant une réanalyse de données expérimentales liées aux particules de car-
bone ainsi que de nouveau résultats portant plus généralement sur la matiere
particulaire. Cette étude montre que le phénomene d’adsorption semble essen-
tiellement concerner les especes oxydées du mercure en phase aqueuse. Dans le
modele celles-ci seront supposées se comporter identiquement :

= HeX
wp

HgX (R1.22)

(aq) (p)

Dans Ryaboshapko et al. [2002] les différents modeles divergent sur plusieurs
points. Premierement la répartition de la matiere particulaire entre les phase ga-
zeuse et aqueuse n’est pas identique, certains modeles utilisant la relation (1.19)
proposée dans Petersen et al. [1995], d’autres supposant que toutes les parti-
cules pénetrent dans la phase aqueuse. Cela a naturellement une influence sur la
quantité de “support” disponible pour adsorber les complexes mercurique. Deuxie-
mement, le coefficient d’adsorption, qui détermine la répartition de Hg!! entre la
phase dissoute et la phase solide differe également, il dépend pour certains modeles
de la quantité de “support” alors qu’il est figé dans d’autre. Enfin, le caractere
soluble/insoluble du mercure particulaire couvre tout le champ des possibilités.
Dans le modele développé ici le mercure particulaire est totalement intégré a la
phase aqueuse lorsque celle-ci est présente, il est de plus considéré comme totale-
ment soluble. Les processus d’adsorption/désorption sont traités par une cinétique
d’ordre 1 selon la proposition de Bullock et Brehme [2002].

FEquilibre en phase aqueuse des espéces forcées :
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e Une partie des especes considérées dans ce schéma chimique (en rouge sur la figure
1.2) ne sont pas suivies par le modele, mais déterminées a partir de champs de
concentrations forcées comme une entrée du modele au méme titre que les champs
météorologiques. L utilisation de tels champs sous-entend implicitement un faible
impact des concentrations des especes simulées sur les especes “forcées”. Cette
hypothese dans le cas d’un gaz trace comme le mercure reste raisonnable. Les
équilibres concernant exclusivement ces especes sont considérés comme atteints.

S0, +2H,0 =2 HSO; + HyO™ (R1.23)

_ K _
HSO; + H,0 == 805~ + H,0" (R1.24)
Clyy +2H,0 =2 HOCI + CI™ + H,0" (R 1.25)
HOCI + H,0 < OCI~ + H,0" (R1.26)

Les champs forcés sont établis dans un premier temps a partir de valeurs climato-
logiques de concentration proposées dans la littérature et concernent les especes sui-
vantes :

e O3, champ climatologique utilisé précédemment pour le modele simplifié (Barrett
et Berge [1996]).

e SO,, 90 pptv au-dessus de la mer (Hedgecock et Pirrone [2004]), 10 ppbv ailleurs
(Lin et Pehkonen [1998b]), une dépendance selon la latitude est également intro-
duite conformément & ce qui est proposé dans (Barrett et Berge [1996]).

e H,0,, 0,5ppbv (Lin et Pehkonen [1998b]).
e HCI, 0,7 ug.m=3 (Seigneur et al. [2004]).

e C17, 7.107° M dans I’eau nuageuse (Ryaboshapko et al. [2003]). Ce forcage est
nécessaire dans la mesure ou les réactions modélisées ne sont pas suffisantes pour
une prise en compte réaliste de la chimie du chlore.

e Cl,, 100 pptv dans la couche limite maritime la nuit (Ryaboshapko et al. [2003]).
e OH', 10°molec.cm™ le jour (Hedgecock et Pirrone [2004]).
e suie, 0,2 ug.m =3 (Petersen et al. [1995]).

Des parametres physiques supplémentaires sont nécessaires au modele pour la prise
en compte de la chimie aqueuse , les valeurs qui leur sont attribuées sont également
issues de la littérature :

e Le pH de l'eau est fixé a 4,5 (Ryaboshapko et al. [2003]).

e L[’échelle de temps caractéristique de la durée de vie d’'un nuage est fixée a 1h
(Roselle et Binkowski [1999]).

e L’échelle de temps caractéristique des processus de sorption/désorption est éga-
lement fixée a 1h (Bullock et Brehme [2002]).

e Le diametre d’une goutte d’eau nuageuse est fixé a 10um (Seinfeld et Pandis

[1998)).
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La chimie aqueuse est déclenchée lorsque le contenu en eau liquide nuageuse est supé-
rieur & 0,05¢g.m ™3 (Fahey et Pandis [2003]). Cette valeur seuil est utilisée pour diagnos-
tiquer la présence d’un nuage et ’existence potentielle des espéces en phase aqueuse.
Cette derniere n’étant pas simulée dans POLAIR3D, ces especes sont advectées et dif-
fusées de fagon analogues aux especes gazeuses. Un relargage, c’est a dire un transfert
de la chasse aqueuse nuageuse vers la phase gazeuse atmosphérique, a lieu lorsque le
contenu en eau liquide nuageuse passe sous la valeur de seuil. En cas de relargage les
masses en phase aqueuse sont redistribuées sur les especes gazeuses et particulaires.

TaAB. 1.1 — Récapitulatif des choix effectués pour le modele chimique complété.

réaction constante cinétique unités

Oxydations en phase gazeuse

Hgo(g) + Os(g) - Hgo(g) k1 =2,1.10718 exp (—L;G) cm?3.molec™1.s71
Hgo(g) + Clz(g) - chlz(g) ko =2,6.10718 m3.molec—1.s71
He" (4 + HClg) —  HeCly k3 = 10719 cm?.molec™1.s71
Hgo(g) +Hy05 —  Hg(OH), k4 = 8,4.1076 exp (—2921) m3.molec—!.s~1
Hg" (4 + OHy) —  HgO, ks = 2,910 14 em? molec—1.s~1

Oxydations en phase aqueuse

0 2 B B B
Hg (aq) T 03 (aq) — Hg; kg = 4,7.107 M 1_5 1
Hg'(ag + Oty —  He™ by = 24100 M
Hg’ () + HOClyq) —  Hg>" ks = 2,09.10 M-1s—
HgO(aq) + OC1™ — Hg2+ ko = 1799.106 M-1g-1
Réduction en phase aqueuse
HgSO3,,, - Hgo(aq) k1o = 7,7.1013 T exp(fﬁ) g1

Etablissement des équations d’évolution

Les équilibres chimiques peuvent étre considérés comme la superposition de deux
réactions opposées, I'une ayant pour réactif le produit de ’autre. Un équilibre est consi-
déré comme atteint lorsque les vitesses de ces deux réactions opposées sont telles que
globalement les concentrations des especes concernées restent inchangées en proportion
I'une de l'autre. L’hypothese d’équilibre permet de traiter simultanément I’évolution
temporelle de différentes especes que I'on regroupe dans une espece modele (“lumped
species”, espece qui est effectivement simulée par le modele numérique). La concen-
tration de cette espece et les différentes relations d’équilibre permettent d’accéder aux
concentrations des especes regroupées.

Dans le modele les équilibres en phase aqueuse sont considérés comme rapidement
établis. Il en est de méme pour les équilibres de Henry des especes forcées et du mercure
élémentaire. Les équilibres de Henry des especes oxydées du mercure sont par contre
traités cinétiquement, ainsi que les équilibres de sorption/désorption. Dans la suite du
paragraphe les espeéces sont considérées par défaut en phase aqueuse, les indices aq
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TAB. 1.2 — Récapitulatif des choix effectués pour le modele chimique complété (suite).

équilibre constante d’équilibre unités
Equilibres de Henry
Hg ) =2 Hg%,, Hy =0,11 M.atm ™!
HgOy) = HgO(aq) Hy =2,7.10'2 M.atm~!
HgCIQ(q) = HgCIQ(aq) Hs = 1,4.106 M.atm !
Hg(OH‘)Q(g) =  Hg(OH),,, Hy=1,2.104 M.atm ™1
O3y = 3(aq) Hs =1,13.1072 M.atm~!
SOy, = 2(aq) Hg =1,23 M.atm ™!
Cly 2 Cly,y H7 = 0,076 M.atm ™!
OH(q) = OH(aq) Hg =25 M.atm™—1!
Equilibres en phase aqueuse
Hg?+ +503~ = HgSO, K1 = 5.10"2 M1
HgSO, + SO3~ =  Hg(SO0,)3~ Ks = 2,5.1011 M1
HgCly () = Hg?t 4+2C1~ K3 =10"14 M?2
HgOHT = Hg?>t +O0H~ K4 =2,51.10"11 M
Hg(OH)y = Hg*t +20H~ K5 =10722 M2
HgOHCl o) = HgOHT +ClI™ Kg = 3,72.10~8 M
SOy (4q) + H2O = HSO; +HT K7 =1,23.10"2 M
HSOj = SO03 +Ht Kg = 6,6.108 M
Cly (g +H0 = HOCl(,q +ClI” +HT K¢ =5.10"* M2
HOCl(aq) = OCl~ + HT Kig = 3,2.10_8 M
Equilibre particule gaz/liquide

1, :
Suieq;, = Suieqq K11 = 5.10° VO air
voleau

Equilibre en phase aqueuse avec la phase particulaire

HgSO3(aq) = HgSOS(p)
2= 2—

Hg(SOS)Q (aq) f Hg(SOS)Q(p)

o’ 2 o

&2 (ag) )

HgOHCl(,4) = HgOHSl(p)
+

HgOH (aq) = HgOH(p)

ks, kp
ks, kp
ks, kp
ks, kp
ks, kp
ks, kp
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et g seront utilisés si nécessaire. Les concentrations en phase gazeuse sont exprimées
en molec.cm™3, les concentrations en phase aqueuse en M. Les constantes sont celles
introduites aux paragraphes 1.1.2 et rappelées dans les tableaux 1.1 et 1.2.

Les relations d’équilibre en phase aqueuse permettent de regrouper la totalité des
especes oxydées dissoutes du mercure, espece correspondante sera notée Hg!'. Pour des
raisons de lisibilité des regroupements intermédiaires sont ponctuellement introduits.
L’équilibre avec I'ion chlorure fournit la relation suivante :

[HgCly) = [Heg**] [Cll(i;]z (1.30)

Les équilibres avec 'ion sulfite donnent :
[HgSO;] = K [Hg*"] [SO37] (1.31)
[Hg(SOg)g_] = K3 [HgSO4] [SO%‘] (1.32)

En notant [Hg(IL, S)] = [HgSO,] + [Hg(SO4)5~ | on obtient le relation suivante & partir
des équations (1.31) et (1.32)
[Hg(II,S)] = [Hg?] K1 [SO37] (1 + K3 [SO37]) (1.33)

Les équilibres faisant intervenir un complexe formé a partir de I'ion hydroxyde se tra-
duisent par :

K, [HgOH'] = [Hg*"] [OH™] (1.34)
K5 [Hg(OH),] = [HgOH'] [OH ] (1.35)
K¢ [HgOHCl] = [HgOH'] [C1™] (1.36)

On introduit [Hg(II,0)] = [HgOH*] + [HgOHCI] + [Hg(OH),] qui peut s’exprimer de
la maniere suivante a 'aide des relations (1.34), (1.35) et (1.36) :

[Hg(11, 0)] = [Hg**] %H;] (1 - [i;] + [Oli_]> (1.37)

On utilisera par la suite I'espece modele définie par : [HgH] = [Hg2+] + [HgCL,] +
[Hg(IL, S)]+ [Hg(II, O)]. Toutes les concentrations des especes oxydées du mercure pour-
ront étre déduites & partir de Hg!! et des relations précédentes :

[HeCly] = [Hg"] L - . (1.38)
1+[C—i32—]{1+1(1 [s037] (1+K2 [sog_])Jr[O;;I4 ] <1+[C,i6}+[01?5 ]ﬂ
[Hg(OH)2] = [Hgn] 2 ! — — (139)
H[ng]Al [1+[C;(3} +K1[5037] (14+K2 [sog—])+[0}?4 ] <1+[26])]
27
[HeSO,] = [Hg!!] - KifsoiT] S (1.40)
<1+7[C,1<3} +Kq [8057|[14+K2 [s037 ]|+ [011({4 J [H[(Qah [011(45 }D
912
He(509)37] — [1e] o afpoi’] (L41)

<1+I%E+K1 [s037 | [1+K2[s037]] + [011(44—] [1+ [(;;] + [OII({S_}D

Pour les autres especes les divers équilibres permettent d’exprimer les concentrations
en phase aqueuse en fonction du pH et des concentrations des especes forcées. Ainsi les
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concentrations des espéces formées a partir du chlore se déduisent de celles en Cl~ et
Cl, :

Cl
Ky [Cly] = [HOC]] [C1™] [HT] = [HOC]] = % (1.42)
E ClI(I)] = |OCI™ HOCI = (1] =1
nnotant[ ()]—[ j|+[ ],Q—metﬁ— —
B Ko [Cl,)]
Cl
[OC1™] = B[CI(D)] = [OCI7| = % (1.44)

Pour les especes faisant intervenir le soufre on obtient leurs concentrations en fonction

de celle en SOy :

- 4 K7[SO
K7[SO,] = [HSO3] [H*] = [HSO3] = % (1.45)
- _ 1 KsK7[SO,)
Ky [HSO3] = [SO57] [HY] = [SO37] = = 55 7™ (1.46)
Le produit ionique de I'eau donne :
K. = [H'] [OH"] = [OH™] = 10°H ~PFe (1.47)

Pour les équilibres impliquant la phase particulaire et les especes complexées de mer-
cure oxydé en phase aqueuse, on introduit la notation {chplx:| = [HgCl, ]+ [Hg(IL, S)] +
[Hg(IL, O)]. La relation de I’équilibre d’adsorption/désorption donne :

[Hg,| = Kuuic [suie] [chplx} - %

ol [ng] est la concentration de mercure oxydé lié aux particules de carbone (en M),

= Kguie [suie] (1.48)

Kqyie (680 Leau.g;u%e) la constante thermodynamique de 1’équilibre et [suie] la concen-
tration en particules de carbone (en gguie-Lo,, ). La considération de la cinétique de cet
équilibre mene a introduire les constantes de sorption, kg, et de désorption, kp (expri-
mées en s~ 1) se déduisant du produit Kyie [suie] (noté Rg/p par la suite) et d'un temps

de référence t* que l'on fixe & 1h selon les propositions de Bullock et Brehme [2002].

RS/D 1
kg=——21" e kp=—-—
t* (Rg/p +1) R (Rs/p +1)

La cinétique proposée est d’ordre 1, les taux de dissolution et d’adsorption sont donc :
ws = kg [chplx} et wp = kp [HgP|

Ces expressions permettent bien de vérifier que 1’évolution se fait vers I’équilibre décrit
ci-dessus et que, si celui-ci est atteint, les taux wg et wp sont égaux. L’expression de

[chplxi| en fonction de celle de I'espece Hg!' est donnée par :

gy =11 ( (1+15E fso-avclsos )+ 5] (+5)) ) (1.49)
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L’équilibre pour les particules entre la phase aqueuse et la phase gazeuse permet d’écrire
la relation suivante pour les concentrations :

[suie] ;) = K11 [suie] (1.50)

ou [suie] (9) la concentration en particules de carbone élémentaire dans l'air (en gsuie.L;ii).

Les différents équilibres de Henry pour les especes forcées fournissent des relations

de la forme :
103
[X](aq) = HXN—MRT [X](g) (1.51)

X étant une des especes suivantes : O, SO,, Cl,, ou OH, Hx la constante de Henry cor-
respondante (en M.atm™!), Ny, le nombre d’Avogadro, R la constante des gaz parfaits
(en atm.M~1.K~1) et T la température de l'air (en K).

Lorsque 1’équilibre de Henry n’est pas rapidement établi pour une espece X on
considere les taux de transfert d’une phase a l'autre :

— — Nav
W = hux wr (Kl eb W0 = hux 0r 7t e K

ol wy, est le contenu en eau liquide nuageuse (en mg’au.m;if) et ke x est appelé coef-
ficient de transfert de masse entre la phase aqueuse et la phase gazeuse (en s~!). De
maniere générale ce coefficient traduit les phénomeénes limitant le transfert de masse
d’une espece d’'une phase vers 'autre (son établissement est présenté au paragraphe
1.3) qui sont a considérer dans le cas d’une espeéce soluble. Son expression est donnée

pour une espece X par :

—1
Ry? 4 Ry
k = 1.52

mit, X <3D97X + 304)( UX ( )

Avec R, (en m) le rayon des gouttes d’eau nuageuse, Dy x (en m?.s™1) le coefficient

de diffusivité moléculaire dans ’air, ax le coefficient d’accommodation et vx la vitesse
moyenne des molécules de gaz (en m.s~!). L’expression de vx est donnée par la théorie

cinétique des gaz :
1
S8RT\?2
= 1.53
X < 7TMX ) ( )

R étant la constante des gaz parfaits (ici en J.mol 1. K~!) et Mx la masse molaire
(en kg.mol~1). Le dernier équilibre de Henry auquel on s’intéresse est celui concernant le

TAB. 1.3 — Propriétés chimiques des especes gazeuses considérées dans le modele.

espece masse molaire diffusivité dans 'air coeflicient

(en kg.mol 1) (en cm2.s71) d’accommodation
Hg" 0,201 0,1194 Massman [1999] 0,1
HgO 0,217 0,1628 EPA [1997] 0,1
HgCl, 0,271 0,1628 EPA [1997] 0,1
Hg(OH), 0,235 0,1628 EPA [1997] 0,1

mercure élémentaire. Sa faible solubilité et la taille réduite des gouttes d’eau nuageuses
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font que I’équilibre est rapidement atteint. On introduit donc le regroupement Hg tel
que :

wr, Nay
103

[Hgo] = [Hgo] © + [Hgo] (@) avec [Hgo] @ = [Hgo] (aq) (1.54)

[Hgo]a est la concentration en phase aqueuse ramenée a la phase gazeuse (et donc
exprimée en molec.cm™3). Les expressions des concentrations de mercure élémentaire
en phase gazeuse et aqueuse en fonction de 'espece modele sont :

1

0 _ 0
[Hg ](9) 14wy Hys RT [Hg ] (1.55)
[Hg ](aq) - Ny 1+ wr, HHgRT [Hg ] (156)

On s’intéresse maintenant aux équations d’évolution effectivement résolues par le
modele. Les concentrations en phase gazeuse et aqueuse sont exprimées dans les mémes
unités que précédemment. Les expressions des taux de formation et de disparition sont
données au fur et & mesure de leur apparition dans les équations en fonction des concen-
trations des especes réelles. Les équations d’évolution portent par contre sur les especes
modeles soit, en phase gazeuse HgO, HgOH, et HgCl, en phase aqueuse Hg"! et regrou-
pant les deux Hg et Hg,.

Pour le mercure élémentaire :

d

H L — W — wWa — w4 —
dt [ g ] W] — Wy — W3 — W4 — Ws
wr, Naw
— 103 (wﬁ + w7 +ws + WQ) (157)
wr, Naw
+1703 (w11 + w2 + w1z + wig)
avec :
en phase gazeuse en phase aqueuse
w1 =k [ng] (9) [03](9) 6 = ke [ ](aq aq)
wy =ky [Hg (9) [Cly] ) = k7 [Hg ](aq H] (o)
ws :k3 [Hgo] () [HC]](Q) ws —kS [H ] ( )}(aq)
wy = ky [Hg"] (o) [H202l gy wo =ko [Heg ] Cl( N(aa)
Wy = k5 [Hgo] (9) [OH] () w10 = kl(] [HgSO3]aq

Pour le mercure oxydé en phase gazeuse :

d —a
p [Hgo](g) wy +ws —wy M (1.58)
avec : wy ! = ki ugo wi, [HgO] )

d

7 [HECL] ) = wy w3 — wf 70 4 w51 (1.59)
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avec : wgﬁ 1= kmt,HgCI2 WL [HgCIZ](g)
ag—g _
wy® 7 = kmt HgCl, WLW HgCL] 4
d —
7 [Hg(OH) ]( ) = w4 — wi M Wy (1.60)
avec : wf‘ﬁ = ke igom), wr [Hg(OH),] )

1 =k ,Hg(OH), wLm [Hg(OH), ]( q)

Pour le mercure oxydé en phase aqueuse :

d 11 —aq g—aq g—aq
y [Hg ](aq) = wetwrtws+wy+wh @+ wi M+ wis (1.61)
—W10 — wggﬂg w4g—>g +wp — wg
avec :
k 103
aq~>g mt,HgCl,, g—aq
Wax — H3 RT [HgCIQ](aq) W - kmt JHgO 7 N [HgO](g)
o 103
wg* aq _ kmt,Hg012 N— [HgCIQ](g) wsg = kS |:Hnglx:| (aq)
av
k
ag—g mt,Hg(OH), N
Wy« = W [Hg(OH)Q](aq) wWwp = kD [ng] (aq)
g—aq _ 10°
Wie =k JHg(OH), nr N [Hg(OH) ]( )
Pour le mercure particulaire en phase aqueuse :
d
7 [Hg,,| (ag) = WS — WD (1.62)

1.2 Dépot sec des gaz

Le dépot sec se manifeste comme un flux de perte au niveau du sol. Ce flux massique
(en pg.m~2.s71) est défini par le produit d’un coefficient appelé vitesse de dépot sec,
vg, (en m.s~!) et de la concentration de I'espece déposée ¢ (en pug.m=3) :

Faepot = vgqc (1.63)

Le dépdt sec pour les gaz représente la combinaison de plusieurs processus physiques
qui participent au transfert des polluants depuis I'atmosphere jusqu’a la canopée. Clas-
siquement les vitesses de dépot sec sont exprimées comme l’'inverse de la somme de
“résistances” au dépot (par analogie a la loi d’Ohm), chacune traduisant un phénomene
devenant prépondérant au cours du transfert & travers la couche limite de surface !
(CLS). Une des caractéristiques de la CLS réside dans le fait que les flux verticaux y

La couche limite de surface est une subdivision verticale de la CLA. Elle représente environ 10%
de celle-ci et a donc une épaisseur de I'ordre de quelques dizaines de métres.
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sont constants. Cette propriété justifie que I'on calcule le flux de dépét sec a partir
des valeurs de concentration et des grandeurs météorologiques au premier niveau du
modele. L’expression de vg4 en fonction des résistances au dépot est donnée par :

1

- 1.64
Ra +Rb+Rc ( )

Vd

1/Rc = UYRsol + /Rcut + 1/(Rmes+Rsto)

Fic. 1.3 - Etapes du dépot sec

Une certaine incertitude concerne le dépot sec du mercure élémentaire. Des travaux
(Hanson et al. [1995]) mettent en évidence un comportement dynamique des échanges
sol-atmosphere de mercure élémentaire. Le flux dépdét n’étant supérieur au flux émis
pour différentes especes de végétaux (chéne, érable, sapin et peuplier) que dans des si-
tuations de forte pollution ([Hgo] 0 > 10ng.m~3). Ces résultats ont conduit & conclure
que le dépot sec du mercure élémentaire pouvait étre négligé a ’échelle régionale (EPA
[1997]). A Popposé d’autres travaux présentent ce mécanisme comme le principal pro-
cessus de perte du point de vue de 'atmosphere (Lin et Tao [2003]), le dépot sec
pouvant étre supérieur au dépot humide notamment en forét (Schroeder et Munthe
[1998], Rea et al. [2001]). Dans le modele développé ici, le mercure élémentaire sera
traité similairement aux autres especes.

Divers modeles sont proposés dans la littérature pour l'estimation du dépot sec
(Zhang et al. [2002], Wu et al. [2003]), leur principale distinction résidant dans la
représentation de la résistance de la canopée. Les paramétrisations des résistances au
dépot utilisées dans notre cas sont inspirées de celle proposée dans Baer et Nester [1992].
Celles-ci ont été évaluées indépendamment du modele POLAIR3D dans Boudrot [2001].

Ces paramétrisations sont appliquées aux especes gazeuses présentées aux para-
graphes 1.1.1 et 1.1.2. Pour le mercure particulaire c’est le modele présenté au chapitre
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3 relatif aux aérosols qui est employé. Les valeurs des parametres variant avec le type
d’occupation des sols (LUC) sont données au paragraphe 2.1.3.

1.2.1 Résistance aérodynamique

Elle représente le transfert de masse du polluant par diffusion turbulente, phéno-
mene prépondérant dans la CLS, conduisant a homogénéiser les concentrations des
différentes especes. Les parametres météorologiques et la nature du sol la déterminent
indépendamment du polluant considéré :

1
a — ; 1.65
Gy Ag Uvent (Zr) FH (RZ) ( )

avec :
e a,, coefficient de trainée a la surface en condition neutre pour la dynamique.
e ay, équivalent du coeflicient précédent pour la température et la vapeur d’eau.
e 2., altitude de référence (altitude du premier niveau dans lair, en m).
e Upent(2:), module du vent horizontal & I'altitude de référence (en m.s—1).
e Fyy, fonction décrivant les effets de la stabilité thermique.
e Ri, nombre de Richardson de couche.

Les différents termes de cette expression se déduisent de parametres variant avec I'oc-
cupation des sols et des données météorologiques.

K

Qqy —

(1.66)

20
avec zg (en m) la hauteur de rugosité dynamique, hauteur a laquelle la vitesse du vent

est nulle (c’est une donnée de sol) et x la constante de Karmann (x = 0,4).

K

In |:Zr +zo0t ]

20t

ag —

(1.67)

avec zo¢ (en m) la hauteur de rugosité thermique, hauteur a laquelle la température est
égale a la température de surface (zg; = zg exp(—2)).

- g H(Zr) - ‘95 5
i = 90 [Uvent(Zr)]2 " (168)

avec 0 la température potentielle (en K), 65 la température potentielle de surface (en K),
0y = %[H(zr) + 64] et g la gravité (en m.s~2). Le nombre de Richardson caractérise la
stabilité de la couche d’air comprise entre la surface et ’altitude de référence.

1
Fy = — si Ri >0,b,d=5
1+3bRi(1+dRi)"

-
—1- 30 1t SiRi<0,c=5

1+3bcaua9<—Ri [Zrizot]>1/2([%}1/3—1>3/2

(1.69)
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Un nombre de Richardson positif dénote un état stable qui défavorise le transfert de
masse de 'atmosphere vers la surface. Une valeur négative a l'inverse traduit une in-
stabilité qui le facilite.

Au-dessus de la mer, la rugosité dynamique dépend de la vitesse de friction u, (en
m.s~ 1), selon la formule de Charnock :

U2

g

L’expression de la vitesse de friction est donnée par la formulation de Louis (Louis et al.
[1982]) :

20 = 0,0144 (1.70)

Us = Ay Uyent (2r) FD(RZ')l/2 (1.71)
ou Fp est une fonction de stabilité dynamique pour le vent.
1
Fp = 7 si Ri >0,b,d=5
1+2bRi(1+dRi)""
2b Ri
—1- f SiRi<0,c=5

1+3bcaua9<—Ri [zrirzot]>1/2<|:%Ofot}l/3_1>3/2

(1.72)

1.2.2 Résistance de surface

La résistance de surface, ou résistance de couche quasi-laminaire, traduit I’impor-
tance de la diffusion moléculaire dans la fine sous-couche rugueuse d’air en contact avec
la surface de la canopée et du sol. La turbulence y devient négligeable.

S\ 2/3
Rb:3<”““"> 1 (1.73)

k\ D; U

avec :
® Ui, Viscosité cinématique de l'air (en m2.s71).
e D;, coefficient de diffusion moléculaire de I’espece chimique i considérée (en m?.s~1).

Ces termes se déduisent des données météorologiques :

_ Hair (1.74)

Vair =
air

avec flq; la viscosité dynamique (en Pa.s) et pg la masse volumique de Iair (en kg.m*3),
données respectivement par la loi de Sutherland,

416,16 [ T 1%?
r=1,83.107° — 1.75
flair =% T+ 120 [296,16] (1.75)
ou T est la température (en K), et la loi des gaz parfaits,
M.
pair = P oo (1.76)

ot P est la pression (en Pa), Mg, la masse molaire de I'air (28,97.10 3 kg.mol~!) et R
la constante des gaz parfaits (8,314 Pa.m?.mol~'. K1),
Au-dessus de la mer, la résistance de surface s’exprime de la maniére suivante :

1 20

Ry = In <— nu*> : (1.77)

K Ux D;
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1.2.3 Résistance de la canopée

La résistance de la canopée correspond aux interactions physico-chimiques entre le
polluant et la surface d’absorption/adsorption. Les phénomeénes qu’elle représente sont
complexes dans le cas d’'un dépo6t sur un couvert végétal. Ils dépendent aussi bien de
I’état physiologique de la plante que des propriétés chimiques du polluant considéré. Le
modele que 'on utilise est de type big leaf (“feuille globale”), ce qui sous-entend que la
structure verticale de la canopée n’est pas détaillée. L’ensemble du feuillage est traité
identiquement comme une seule et unique feuille.

+ LAI (——QL——-+ = )]1 (1.78)

Tst + T'mes Teut

1
Ro= |

Tsol
avec

e 74, résistance du sol (en s.m~1!).

e LAI (Leaf Aera Index), indice foliaire, c’est le rapport entre la surface des feuilles
de la canopée et la surface occupée au sol, c’est une donnée de sol.

e 74, résistance stomatale (en s.m™1!).
® Tpmes, Iésistance du mésophylle (en s.m™1).
e 7y, Tésistance de la cuticule (en s.mfl).

Les expressions des autres résistances sont données ci-dessous :

b 1
Tst = Tstmin | 1+ 1.79
! b < IPAR> fefr fw fp (1.79)

avec T'stmin la valeur minimale de la résistance stomatale (en s.m_l), Ipar = 0,555 le
rayonnement solaire incident disponible pour la photosynthese (Incident Photosynthe-
tically Active Radiation) déduit ici de S le rayonnement solaire incident (en W.m ~2)
et b une constante spécifique aux plantes ayant la valeur de Ip4r pour laquelle la résis-
tance est égale au double de la résistance stomatale minimum (en W.m_Q). Tstmin €t
b sont des données de sol, et S une donnée météorologique du modele. Les coefficients
fe, fr, fw et fp sont des facteurs correctifs permettant de tenir compte des effets
respectivement de 'humidité, de la température, du stress hydrique et de la diffusivité.
Une espece végétale placée dans de mauvaises conditions physiologiques a une activité
réduite et absorbe de ce fait moins de polluant. Ces termes sont obtenus en fonction
des données météorologiques, de données de sol et des propriétés du polluant considéré.
Pour le déficit d’humidité :

fe =1- (esat(T) - 6) be (180)

otl b, est une constante spécifique aux plantes (b, = 0,2.1073Pa™1), e et esy sont la
pression de vapeur et la pression de vapeur saturante (en Pa) qui s’expriment selon :

(1.81)

17,2694 (T — 273,15
esat = 610,78 exp < ’ ( ’ )>

T — 35,86
qP

_ 1.82
€ 0,622(1—q) + ¢ (1.82)

avec ¢ ’humidité spécifique (en kg.kg™!) et P la pression (en Pa).
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Pour le stress thermique :

_ - 1.83
fT TO - Tmzn Tmam - TO TO - Tmam ( )

- T_Tmam<TmaJ:_T>bT _Tmax_TO

avec b= —7—"——

To, Trnaz €t Tin (en K) sont des données variant avec le type de terrain.

Pour le stress hydrique on définit wy; = 1/3 (w; +wy+ws) la teneur totale en eau qui

se déduit des teneurs en eau des différentes couches du sol (en my,0), données par la

météorologie et deux valeurs de seuil we, = 0,171 (seuil critique) et wg = 0,086 (seuil
de flétrissement) :

fw =1 si W¢ > Wer
Wt — Wy .
— TN si wp < wp < Weyr (1.84)
Wer — Wi

= 0,01 si wy < Wy

Pour la diffusivité moléculaire :

Dy,0

Ip

(1.85)

ot D; est la diffusivité moléculaire du gaz considéré et Dy, o celle de I'eau (en m?2.s71)

La résistance du mésophylle, r,,es, intervient lorsque le polluant a traversé 1’ostiole
et pénétré la chambre sous-stomatique. Le site naturel de dépot d’un gaz est la surface
hydratée (présence d’une interface air/eau) d’une cellule du mésophylle.

H: -1
Tmes = (30(;0 + 100 f2> (186)

avec H; (en M.atm™!) la constante de Henry du polluant étudié et f; sa réactivité
chimique. Le manque de données précises sur ce dernier coefficient conduit & choisir
une valeur nulle (caractéristique des especes inertes) pour Hg® et une valeur de 0,1
pour HgO, HgCl, et Hg(OH), (caractéristique des especes peu réactives).
La résistance cuticulaire correspond au dépot direct sur la surface des feuilles et des
tiges.
3500

/rC'lLt - 7 -~
H;
(s, + 1)

avec H; (en M.atm™!) la constante de Henry du polluant étudié, H. so, celle du dioxyde
de soufre et f; la réactivité chimique.

(1.87)

La résistance du sol concerne le dépot sur les surfaces non végétales.

-1
Hi 1 :
7“501:< o+ Jéfg) (1.88)

H302 r 2 r

sol sol

(@)

S O
2 3
avec 1, et r

.5 (en s.m™!) des données du modele variant avec le type de sol.
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1.3 Dépot humide des gaz

Le dép6t humide désigne ’ensemble des processus traduisant le retrait d’un polluant
de 'atmospheére par le biais des précipitations (on néglige dans le modele le dépot lié au
brouillard). Cependant, selon l'origine de la présence du polluant dans les gouttes d’eau
précipitantes, on distingue généralement le lessivage par les nuages et le lessivage par
la pluie. Le premier cas correspond a ’absorption de polluants par le nuage, le polluant
peut alors étre transporté avec celui-ci et n’est retiré de ’atmosphere qu’a travers les
précipitations. Dans le second cas ’absorption du polluant survient au cours de la chute
des gouttes d’eau précipitantes.

1.3.1 Transfert des gaz vers la phase aqueuse

Nous nous intéresserons ici a la dissolution d’'un gaz dans une goutte qui peut se
décomposer en cing étapes successives (Seinfeld et Pandis [1998]) :

a) Diffusion du gaz vers l'interface air-eau.

b) Passage a travers l'interface.

c) Hydrolyse / ionisation de 'espece chimique considérée.
d) Diffusion dans la phase aqueuse.

e) Réaction chimique dans la goutte.

Chacune de ces étapes conditionne le transfert de masse de la phase gazeuse vers la
phase aqueuse de maniere plus ou moins importante. Les deux premieres vont étre
présentées en détail dans les paragraphes suivants, elles permettent d’expliquer le coef-
ficient de transfert introduit dans I’équation (1.52). L’étape concernant I’hydrolyse sera
supposée comme non limitante, les échelles de temps gouvernant ce type de phénomenes
étant considérées comme tres courtes vis a vis des étapes précédentes. L’étape de diffu-
sion dans la phase aqueuse sera également considérée comme non limitante. La derniere
étape concernant la chimie est traitée par le modele présenté en 1.1.2. On distinguera
au besoin les cas des gouttes d’eau immobiles et précipitantes, associées respectivement
aux nuages et a la pluie.

a) Diffusion dans la phase gazeuse

Cas d’une goutte nuageuse

On considére une goutte d’eau sphérique immobile de diametre Dy, placée dans
un espace rempli d’'un mélange homogene d’air et d’'un composé gazeux. Le centre de
la goutte sert d’origine au repere sphérique utilisé dans ce qui suit. A 'extérieur de la
goutte (r > Ry, avec Ry = D4/2) ’équation d’évolution de la concentration du composé
gazeux sous l'effet de la diffusion conséquente au transfert de gaz dans la goutte prend
la forme : 9 19

a—i =~ 5. (7T(r) (1.89)

avec ¢ = c(r,t) la concentration dans I'air de 1'espece chimique considérée (en pg.m —3)
et J(r) le flux massique radial (en pg.m~2.s7!). Cette équation traduit simplement la
conservation de la matiere dans une coquille d’épaisseur dr centrée sur la goutte.

L’expression de J(r) est donnée par la loi de Fick :

J(r)uy = (X(J(T‘) + Jair (1)) — Dg%u_;) (1.90)
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avec x la fraction molaire du gaz dans lair, J et Jg; les flux molaires du gaz et de
lair et Dy le coefficient de diffusivité du gaz dans Dair (en m?.s™1). Cette expression se

simplifie sous ’hypothese de dilution suffisante (y < 1) :

Oc; (1.91)

J(r)u, = —Dgaur

Si ’'on se place dans le cadre de 'hypothese de régime permanent on obtient alors

de (1.89) et (1.91) :

d*c 20dc
— +—-———=0 1.92
ar?2  ror (1.92)
En notant ¢, = ¢(00) et ¢ = ¢(R4) on aboutit a 'expression suivante pour c :
Ry
c(r) = coo — T(COO ) (1.93)

On déduit de (1.91) et (1.93) Pexpression de J(Ry ), le flux a la surface de la goutte
pour un régime permanent :

J(R)u; = —=2(coo — s )iy (1.94)

Remarque : Dans ce qui précede aucune autre hypothese que celle du régime perma-
nent ne conditionne cz. Son expression est gouvernée par les processus se développant
au sein de la goutte.

Hypothése de régime permanent :

Pour déterminer le flux de gaz absorbé par la goutte d’eau il est commode de
se placer dans I'hypothese du régime permanent fournissant (1.91). Nous allons voir
maintenant sous quelles conditions cette hypotheése se vérifie. En régime transitoire

(1.92) prend la forme :
0%’c 20c dc
by <W + ?E) = a1 (1.95)

avec les conditions suivantes : ¢(r,0) = co, pour r > Ry, ¢(00,t) = ¢ et ¢(Rg,t) = cs.
On montre (Seinfeld et Pandis [1998]) que la solution de (1.95) peut s’écrire :

r—Ry
R, 2R, 2y/Dgt  _.2
— _ 4 _ 2id _ ¢ z 1.
e(r) = coo . (Coo — Cs) + rﬁ(coo CS)/O e " dx (1.96)

On vérifie facilement lorsque ¢ — oo que 'on se rapproche de la solution en régime
permanent. Pour essayer d’évaluer le temps de mise en place de ce régime on peut
considérer que celui-ci est atteint lorsque le dernier terme de (1.96) est négligeable
devant le second, soit :

r—Rg
1> 2 [ e dx
VT Jo
ou en majorant dans l'intégrale e’ par 1 :
r— R r— Ry)?
P B R

\/7T_Dgt 7T-Dg
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a proximité de la goutte, r — Ry < Ry, la condition devient :

R,?

7w D

t> 1y = (1.97)

g

Pour une goutte d’eau nuageuse de 10 pum de diametre et une diffusivité moléculaire
typique, D, = 0,1 cm?.s7!, on obtient Trp ™ 1.1077s. Cette échelle de temps est com-
pletement négligeable par rapport au temps de résidence d’'une goutte d’eau nuageuse
(~ 1.10% — 1.10% s) ainsi qu’au pas de temps de calcul utilisé dans POLAIR3D pour le
mercure (~ 1.10%s). L’hypothese de régime permanent est donc valide.

Cas d’une goutte d’eau précipitante

Dans le cas d’une goutte en mouvement le flux massique donné par (1.94) est corrigé
en introduisant une grandeur adimensionnée, le nombre de Sherwood :

1/2 N\ 1/3
Sh=2+0,6Re2Sc? =24 06 <lsz> (’g) (1.98)
air g

avec Re le nombre de Reynolds, Sc¢ le nombre de Schmidt, Dy le diametre de la
goutte d’eau (en m), U sa vitesse de chute (en m.s™1) et vy, la viscosité cinématique

(en m?.s71). Le flux massique s’exprime alors de la maniere suivante :
. D, Sh S
J(R)u; = —=2 —— (oo — c5)i (1.99)
Ry 2

Remarque : Pour U = 0 on retrouve la formulation pour une goutte immobile.

Hypothése de régime permanent : Pour une goutte de pluie de 1 mm de diametre
et la méme diffusivité moléculaire que précédemment (D, = 0,1 cm?.s71), on obtient ici
Trp ~ 0,1s. Cette échelle de temps, bien que beaucoup plus importante que dans le cas
d’une goutte d’eau nuageuse, reste faible par rapport au temps de chute d’une goutte de
pluie (~ 50s pour une hauteur de nuage de 500m et une vitesse de chute de 10m.s~!)

b) Passage de 'interface air-eau
Les flux de masse intervenant dans le passage de l'interface peuvent étre décrits de
la maniere suivante :

e F, le flux provenant de la phase gazeuse et arrivant a la surface de la goutte du
a la diffusion.

o I ; , le flux depuis la surface de la goutte vers la phase gazeuse du a I’évaporation,
il est lié a la concentration c¢s indépendamment du fait que 1’équilibre de Henry
soit établi ou non.

o F,,, le flux pénétrant dans la goutte.

Si 'on considere qu’il n’y a pas d’accumulation de matiere a la surface de la goutte, il
est possible d’obtenir la relation suivante entre ces trois flux :

1Fy 1 = [1F 1+ [ gl (1.100)

La théorie cinétique des gaz donne comme expression pour ||F"| :

_ 1
|E; |l = Fav N (1.101)
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ou « et v sont le coefficient d’accommodation et la vitesse évoqués dans les équations
(1.52) et (1.53), Ny la concentration de l’espece considérée (en mol.m~—3) & la surface
de la goutte. Lorsque I’équilibre de Henry est effectivement atteint le flux de matiere
pénétrant dans la goutte est nul, on déduit de I'équation (1.100) I'égalité |[F, | =
| F;7||. 11 est alors possible d’exprimer le flux d’évaporation qui ne dépend que de la
concentration du polluant dans la phase aqueuse c,q lorsque la goutte d’eau n’est pas
saturée en polluant. On définit la concentration en phase gazeuse, N, telle que I’équilibre
de Henry soit atteint pour cqq (on a donc N, < Nj) et 'on obtient I'expression suivante
pour Ff :

1
1F"l = oo N (1.102)

On obtient pour le flux pénétrant effectivement dans la goutte d’apres ’équation (1.100) :

_ 1
gl = 1F 1l = [1Fg | = oo (N5 — Na) (1.103)

2

Et finalement, le flux net traversant I'interface air-eau, exprimé en ug.m—2.s~! dans le

repere sphérique centré sur la goutte :

Jaq Ur = —T(CS — Ca)Uy (1.104)
avec ¢, la concentration en phase gazeuse, exprimée en ug.m =3, pour laquelle la concen-

tration en phase aqueuse cgq serait a I’équilibre de Henry.

1.3.2 Retrait du polluant de ’atmosphere
Lessivage par ’eau nuageuse

Pour quantifier le transfert de matiere de la phase gazeuse a la phase aqueuse
constituée par ’eau nuageuse, et ses répercussions sur les concentrations gazeuses dans
latmosphere on utilise les équations (1.94) et (1.104). Dans le cadre du régime per-
manent on a I'égalité des flux J(Rq) et Juq (on notera J(Ry) = Juq = J5) dont on
déduit :

Ry

oo —Cs = T ds 1.1
c c D, J, (1.105)
4
Cs—Cq = — Jg (1.106)
Qv
(1.105)+(1.106) =
R;, 4\!
A . o — Co 1.1
J, <Dg+av> (c Ca) (1.107)

Le taux de transfert Wy ,, (en pg.s~1) pour une goutte d’eau nuageuse est donc donné
par :
Wy =47Rs* % Js (1.108)

Si 'on considere que la population de gouttes d’eau nuageuse est homogene en taille
(rayon Rg), et que 'on note Ny la concentration en nombre des gouttes, on a alors :

(1.109)
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Ce qui permet d’aboutir & l’expression suivante pour le taux de transfert volumique
W, (en pgm=3.s71):

R% 4Ry
3D, 3av

-1
Wy =Ng x Wy, = ( ) W, (Coo — €a) (1.110)
On retrouve bien le coefficient de transfert de masse introduit dans (1.52). Le lessivage
par I'eau nuageuse se fait en deux temps, le premier étant le transfert de la phase ga-
zeuse vers la phase aqueuse que 'on vient de présenter en détail. La deuxiéme étape
correspond au dépot lui méme qui n’advient que lors des précipitations, les polluants
absorbés par I'’eau nuageuse sont transportés de ’atmospheére vers le sol. Pour quan-
tifier la perte en polluant on définit un coefficient de lessivage comme suit (Roselle et
Binkowski [1999]) :
dc e~ ™/m 1

pri AnC avec A, = E— (1.111)

avec 7, une échelle de temps caractérisant la durée de vie du nuage (en s) et 7; son
temps de vidange pour une intensité de précipitation donnée (en s). L’expression de 7;
est donnée par :

3,6 wr, hy
10-6 P
oil hy, est la hauteur du nuage (en m) et P I'intensité des précipitations (en mm.h~1).
Ce coefficient s’applique aux especes présentes en phase aqueuse nuageuse, leurs concen-
trations étant déterminées par le schéma chimique via le taux de transfert décrit par
I’équation 1.110.

7= (1.112)

Lessivage par ’eau précipitante

Pour quantifier 'action de ’eau précipitante sur les concentrations gazeuses dans
I'atmosphere on utilise I’expression de I'’équation (1.99). Le taux de transfert Wy,
(en pug.s~!) pour une goutte d’eau est donné par :

h
Wyp = AT R4 X J(Rg) =47 Ry D, 57 (Coo — Cs) (1.113)

Si ’on considere que la population de gouttes d’eau précipitante est homogene en taille
(rayon Rgq), et que I'on note NN, la concentration en nombre des gouttes, on a alors :

WI.p
N, = : 1.114
b %ﬂRé ( )

3

avec wr, p le contenu en eau liquide précipitante (en meau.mmr) Nous pouvons en dé-

duire I'expression du taux de transfert volumique dans les gouttes d’eau précipitantes :

3 WL,p

Wp:Npr,p 9 Rd

9 Sh(Coo — Cs) (1.115)

Si I’on suppose ’équilibre de Henry atteint, la concentration a la surface des gouttes,
cs, peut alors s’exprimer en fonction de la concentration dans les gouttes cqq :

wrp Dy Caq
W, = 6—L"9 Sh 1.116
P Dg? ( HRT) ( )
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H étant la constante de Henry du gaz considéré (en M.atm™!), R la constante des gaz
parfaits (en atm.M~1.K=! ) et T la température de l'air (en K).

On s’intéresse maintenant a 1’établissement de I’expression du coefficient de lessivage
pour un gaz non completement soluble. L’objectif recherché est de ne plus faire interve-
nir la concentration en phase aqueuse, a priori dépendante de ’'altitude z et du temps
t, pour pouvoir exprimer simplement ce phénomene sous la formulation classique :

dc
— ==\ 1.117
dt 'y ( )
Si l'on reconsidere 1’équation (1.104) en supposant 1’équilibre de Henry atteint, on peut
écrire 1’égalité suivante qui traduit le bilan de masse dans la goutte d’eau.
1 3dcaq(2,1)

éﬂ'Dd — 0 = 7Dy Dy Sh(coo(2,t) — Cag(2,1)) (1.118)

On peut donc exprimer I’évolution de la concentration dans la phase aqueuse par :

dcag(z,t) 6Dy Sh
dt Dy

(coo(2:t) = cag(2,1)) (1.119)

et en supposant la vitesse de chute U constante

degg(z,t 6D,Sh
Zl(z ) _ Dng (Coo (2, 1) — Cagl(2, 1)) (1.120)

Si ’on suppose maintenant que la goutte ne change pas de taille au cours de sa chute, et
que la concentration en phase gazeuse est homogene verticalement (coo(2,t) = coo(t))
on peut alors intégrer I’équation (1.120) pour obtenir :

6Dy Shz

Caq(2,t) = Coo(t) HRT — (Coo(t) HRT — c44(0,t)) exp <_7Dd2 UHRT

) (1.121)
On remarque ici que z ne désigne pas l'altitude, mais la distance verticale parcourue
par la goutte d’eau précipitante. Le taux de lessivage pour une goutte peut se mettre
sous la forme :

1 Aoyt
Wy o(t) = —rD; UM
7 6 dz (1.122)
7 Dy D, Sh 6D, Sh = :
_ TPa g on HRT — _ _Olgonz
Tar (Coo(t) HRT = cag(0,1)) exp DU HRT

En multipliant par la concentration en nombre de gouttes (équation (1.114)) on obtient
le taux de lessivage global (en pug.m=3.s7!) :

6w, Dy Sh
P D4 HRT

(1.123)

(coolt) HRT — c4g 0, 1)) exp< 6D, Sh= >

" DU HRT

Enfin si I'on suppose que la concentration initiale dans la goutte, cqq(0,t), est négli-
geable par rapport & la concentration d’équilibre avec la phase gazeuse (cqq(0,t) <
Coo(t) HRT) on retrouve l'expression du coefficient de lessivage analysé dans Sportisse
et Du Bois [2002] :

(1.124)

D, Sh D, Sh
)\p(Z):—GwL’p—gS ex < 6Dy Shz >

Dy Dy " D2UHRT
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Ce coefficient est utilisé pour le lessivage des espéces en phase gazeuse par les précipi-
tations dans POLAIR3D. Il est établi pour un gaz non compléetement soluble, le facteur
exponentiel traduisant la “charge” progressive des gouttes au cours de leur chute. Par
contre la facon dont il est déterminé implique notamment une relative “propreté” de la
goutte a l'origine (la concentration de polluant déja présente dans la goutte au début
de la chute doit étre faible au regard de la concentration d’équilibre qu’elle atteindrait
dans le milieu ou elle évolue), ainsi qu'une certaine homogénéité verticale des concen-
trations en gaz lessivé. Les paramétrisations utilisées pour exprimer wy, ,, Dg et U en
fonction de l'intensité des précipitations sont exposées au paragraphe 3.3.

Conclusion

Dans le cadre de I'architecture du modele de chimie-transport POLAIR3D on dis-
pose maintenant de deux schémas chimiques dédiés au mercure atmosphérique. Des
représentations des processus de dépot sec et humide basées sur des modélisations pro-
posées dans la littérature ont également été développées pour I’évaluation des flux de
déposition.



Chapitre 2

Simulations

Résumé

Dans ce chapitre sont exposées dans un premier temps les données utilisées pour
réaliser des simulations avec l’ensemble de modélisation précédemment introduit. Les
résultats obtenus sont par la suite confrontés aux observations de concentration dans
Uair et de dépot humide. Une comparaison qualitative avec un modéle de référence est
finalement réalisée.

2.1 Données du modele

2.1.1 Emissions

Les émissions de mercure sont dues & des sources anthropiques (ex : centrales élec-
triques a charbon, incinérateurs de déchets, industrie chimique liée au chlore) mais aussi
naturelles (ex : volcan, érosion des sols). Le mercure donne lieu également & un phé-
nomene dit de ré-émission. Ces ré-émissions correspondent a la remise en circulation
de mercure dans ’atmosphere (principalement sous forme gazeuse), suite & un dépot,
du fait de processus biochimiques dans le sol et les étendues d’eau. On notera que le
terme de ré-émissions s’appliquera ici uniquement a du mercure d’origine anthropique,
les ré-émissions naturelles étant confondues avec les émissions naturelles.

L’évaluation des émissions est incertaine aussi bien pour les masses émises que
pour la spéciation chimique. Les données concernant les émissions naturelles sont peu
nombreuses bien que celles-ci soient estimées comme étant comparables voire parfois
supérieures aux émissions anthropiques. Les flux moyens sur I'Europe pour I'année
2001 sont ainsi évalués & 10g.km~2.an~! pour ce qui est des émissions anthropiques,
6g.km~2.an"! pour les émissions naturelles et 2g.km~2.an"! sont attribuées aux ré-
émissions. Ces chiffres sont issus des données fournies par le MSC-E en charge de
I’élaboration des inventaires d’émissions des métaux lourds pour les pays de la région
EMEP. Les flux imputables aux ré-émissions ne peuvent étre calculés que de fagon
assez sommaire. Ils traduisent I'impact des pollutions et dépots passés liés a lactivité

humaine (ex : traitement aurifere).
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Distribution spatiale

La distribution spatiale des émissions est fournie par le MSC-F selon leur origine,
naturelle, anthropique ou ré-émission. Les cadastres étant produits pour la grille de
calcul EMEP basée sur une projection stéréographique et ayant une résolution spatiale
plus fine que la grille latitude/longitude utilisée dans POLAIR3D il est nécessaire de les
interpoler. Pour les sources anthropiques deux niveaux d’émissions sont distingués, un

(a) Anthropiques (b) Re€missions
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Fia. 2.1 — Distribution spatiale des émissions.

niveau bas (< 100 m) et un niveau haut (> 100m). Dans le modele la répartition se
fait sur les deux premiers niveaux, chacun se voyant attribuer 50% des émissions. Les
sources naturelles et les ré-émissions sont affectées au premier niveau.

Distribution temporelle

La prise en compte des variations temporelles des émissions est rendue plus délicate
par le manque d’informations disponibles a ce sujet. Pour les métaux lourds de maniere
générale, une variation sinusoidale sur I'année est supposée pour les différentes sources
(Ryaboshapko et al. [1999]), les maxima survenant en hiver ou en été selon les cas :

e=FE+¢E sin(wt+ 1), (2.1)

avec F 1’émission moyenne sur I'année (en ug.m~2.s7!), e amplitude de la variation
(en %), w =2m/T ou T est la période de un an (en s) et 7y le déphasage déterminant
. . o s (o x
le maximum en hiver (79 = §) ou en été (19 = —3).
Pour les émissions liées a la combustion de fuel (ex : centrale électrique) une ampli-
tude de 30% avec un maximum en hiver est envisagée, en relation avec les émissions de
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dioxyde de soufre. Pour le secteur des transports on considére une amplitude de 15%
avec un maximum en été analogue a celle observée pour les oxydes d’azote. Les autres
sources (ex : usine métallurgique, incinération de déchets) sont supposées d’intensité
uniforme tout au long de ’année.

Les valeurs données dans Ryaboshapko et al. [1999] pour le mercure conduisent &
appliquer une amplitude de 11% pour le mercure avec un maximum en hiver (tableau
2.1).

TAB. 2.1 — Variation temporelle des émissions de mercure (2.1)
Type de source Amplitude (%) - Maximum - Pondération (%)

Combustion de fuel 30 - hiver - 35
a=0,35FE(1+0,30 sin(wt+ %))
Transport 15 - été - 0
b=0,0E(1+0,15sin(wt — 7))
Autres sources 0 - / - 65
c=065F
Emissions résultantes e=a+b+c~FE+0]11FEsin(wt+ 7)

Spéciation chimique

La spéciation chimique n’est connue que pour certaines catégories de sources alors
que les comportements physiques et chimiques des espéces sont considérablement diffé-
rents. La spéciation utilisée dans le modele est celle proposée par le MSC-FE qui distingue
les trois formes suivantes : le mercure gazeux élémentaire (Hg?), le mercure gazeux di-
valent (Hg'!) et le mercure particulaire (HgP).

Les sources naturelles et le phénomeéne de ré-émission produisent principalement du
Hg® qui en représente 90%, les 10% restant sont constitués de HgP.

Les sources anthropiques émettent les trois formes de mercure, mais la spéciation
chimique peut varier fortement selon les processus générateurs et les systémes de ré-
duction d’émission éventuellement mis en place (épuration des effluents gazeux, sub-
stitution des polluants mis en cause par des produits moins toxiques, optimisation des
processus de fabrication). Le tableau 2.2 donne quelques exemples de spéciation pour
différents types de source, ces valeurs sont toutefois indicatives et les incertitudes sont
ici également importantes. Dans le modele les émissions anthropiques attribuées a la
forme Hg'! sont distribuées & parts égales entre les différentes especes gazeuses oxydées

HgO, HgCl, et Hg(OH),.

TAB. 2.2 — Spéciation du mercure pour les sources anthropiques (Ryaboshapko et al.
[1998])

Type de source Hg' Hg" HgP
combustion de charbon 50 30 20
production de chlore et d’alcali 50-90 10-50 0
brilage des minerais de sulfure métallique  80-90 0 10-20
combustion de pyrite 100 0 0

incinération d’ordure 20 60 20
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Spatialement la spéciation est effectuée avec les chiffres utilisés par le MSC-E d’apres
Axenfeld et al. [1991] et varie selon les pays (tableau 2.3).

TAB. 2.3 — Spéciation des émissions de mercure selon les pays émetteurs.

pays répartition (en %) pays répartition (en %)
He® Hgll Hg, He® Hg!l Hg,

Albanie 50 30 20  Lettonie 51 29 20
Autriche 58 25 17 Lituanie 51 29 20
Biélorussie 51 29 20  Pays-Bas 36 47 17
Belgique 60 25 15  Norvege 69 23 8
Bosnie-Herzégovine 56 27 17 Pologne 52 29 19
Bulgarie 55 27 18  Portugal 63 30 7
Croatie 56 27 17 Moldavie 51 29 20
Chypre 51 29 20  Roumanie 50 30 20
Tchéquie 52 30 18  Russie 51 29 20
Danemark 44 40 16 Slovaquie 52 30 18
Estonie 51 29 20 Slovénie 56 27 17
Finlande 74 18 8 Espagne 64 26 10
France 51 30 19 Suede 74 19 7
Georgie 51 29 20 Suisse 55 27 18
Allemagne 60 31 9 Macédoine 56 27 17
Grece 51 29 20  Turquie 51 29 20
Hongrie 52 29 19  Ukraine 51 29 20
Irlande 50 30 20  Serbie et Montenegro 56 27 17
Italie 62 29 9 Luxembourg 51 29 20
Royaume-Uni 52 34 14

2.1.2 Conditions aux limites et initiales

Les conditions aux limites que I'on utilise en premiere approche sont celles préco-
nisées par le MSC-E avant la mise en place de leur modele hémisphérique. Soit pour
Hg®, 1,75 ng.m ™3 & Pouest, 1,7 ng.m™3 & l'est, 1,5 ng.m ™2 au sud et 1,42 ng.m ™3 au
nord. On rajoute & celles-ci une condition de plafond de 1,6 ng.m 3. Le mercure élé-
mentaire gazeux étant mélangé de fagon relativement homogene dans I’atmosphere on
ne considere pas de profil vertical pour les conditions aux limites (Banic et al. [2003]
et Ebinghaus et Slemr [2000]). Des conditions d’air “propre” sont par contre attribuées
ici aux autres especes du mercure.

Ces conditions aux bords sont a priori assez grossiéres, d’autant plus si 'on consi-
dere leur importance probable du fait de la durée de vie du mercure élémentaire. Une
possibilité pour affiner celles-ci serait d’utiliser des champs de concentrations issus d’une
modélisation a I’échelle globale ou hémisphérique. La forte dépendance des concentra-
tions dans l’air aux conditions aux limites motive le travail de modélisation inverse
présenté au chapitre 7 dans lequel ce genre de solution est examinée.

Les concentrations initiales sont considérées comme homogenes et fixées a la valeur
1,5ng.m~3 pour Hg® et nulles pour les autres especes. La faible sensibilité du modele
aux conditions initiales sera discutée quantitativement au chapitre 6.
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2.1.3 Autres données
Données météorologiques

Les champs de données météorologiques proviennent du Centre Européen pour les
Prévisions Météorologiques & Moyen Terme (CEPMMT). Ils sont donnés avec une ré-
solution horizontale latitude/longitude de 0,36° x 0,36° et sur 60 niveaux verticaux
hybrides (hauteur relative-pression, dits “c — p”). La résolution temporelle est de 3 h.
Ils sont calculés a partir de prévisions sur 12 h initialisées avec des champs analysés. Ces
champs sont interpolés sur la grille horizontale et verticale du modele, le pas temporel
étant conservé.

Données de sol

Les données d’occupation de sol (LUC) sont issues du Service Météorologique des
Pays-Bas, le Rijksinstituut voor Volksgezondheid en Milieu (RIVM). 9 types de sol dif-
férents sont définis. Pour chaque cellule du domaine I'information fournie est le pour-
centage de la surface occupée par LUC. A chaque type de LUC est associé un jeu de
valeurs pour les parametres (voir tableau 2.4) utilisés dans le modele de dépot sec.



N . . , SO O. _ N .
TAB. 2.4 — Parametres variant avec le type de sol et la saison, zg est donné en m, r_? et r_3 en s.m 1 Parametres variants avec le type
de sol uniquement, b est donné en W.m=2, Tst,min €N sm™ !, Ty, Tomin €t Tmae en °C. Les valeurs de la saison “neige” sont utilisées lorsque
la couverture neigeuse dépasse 1 cm. Ces valeurs des parametres sont basées sur celles proposées dans Baer et Nester [1992].

20
LAI forét forét terre culture prairie lac zone sol
8832 caduque persistante arable permanente mer urbaine détrempé
T o) LUC 1 LUC 2 LUC 3 LUC 4 LUC5 LUCG6-9 LUCT LUC 8
2 2 0,005 0,2 0,03 0,0001 2 0,01
Hiver 1 4 0 0,5 0,5 0 0,5 0
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2.2 Validation

2.2.1 Comparaisons aux mesures

Les mesures utilisées pour la validation du modele sont mises a disposition par le
Chemical Coordinating Center (EMEP) et concernent I’année 2001. Quatre stations
sont disponibles pour les comparaisons de concentrations dans 'air et sept pour les
comparaisons de concentrations dans les précipitations, ce sont celles utilisées dans Ilyin
et al. [2003] qui sont incluses dans le domaine de simulation. Trois autres stations ont
été écartées pour cette comparaison en raison de dysfonctionnements des instruments
de mesure, Knokke (BE04), Valentia Observatory (IE01) et Pallas (FI96G).

On notera que le nombre de stations pour effectuer une validation complete du mo-
dele est insuffisant, de plus leur répartition géographique n’est pas satisfaisante puis-
qu’elles concernent essentiellement I’Europe du nord. Les indicateurs statistiques utilisés
lors des comparaisons sont définis dans ’Annexe A.
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F1a. 2.2 — Localisation des stations de mesures de concentrations dans l'air (gauche)
et dans les précipitations (droite).

Mesures de concentrations dans 1’air

La figure 2.3 montre les comparaisons aux mesures des valeurs de concentrations
obtenues avec les deux modeles chimiques au premier niveau (0 — 31m). Le modele
complété (en rouge) surestime les mesures malgré une légere amélioration par rapport
a celui de Petersen (en vert). Ce résultat est dii & une meilleure prise en compte des
especes oxydées du mercure par le nouveau modele. Une partie des émissions qui étaient
attribuées au mercure élémentaire avec le premier modéle est maintenant reportée sur
les especes oxydées. A ceci se rajoute le fait que les especes oxydées gazeuses sont
a lorigine d’un flux de dépdt appréciable dans le modele complété qui ne peut étre
reproduit dans celui de Petersen.

Les différences entre les deux modeles sont plus importantes pour les stations situées
plus prés du centre du domaine, NO99 et SE02, que pour celles a proximité de sa
bordure, IE31 et FI96. Cela peut s’expliquer par la distance les séparant des principales
zones d’émissions (voir figure 2.1), les conséquences de la spéciation des émissions étant
plus importantes dans ces zones.

Les valeurs obtenues avec les deux modeles sont proches des valeurs des mesures, le
biais fractionnel moyen pour chacune des quatre stations, restant inférieur a 20% dans
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Fia. 2.3 — Comparaison mesure/modele des concentrations mensuelles moyennes de
mercure gazeux (Hg+HgO+HgCl,+Hg(OH),) pour 'année 2001 (en ng.m~3).

les deux cas (voir tableau 2.5), I'incertitude sur les mesures étant estimée & 10% (Rya-
boshapko et al. [2003]). Au vu des coefficients de corrélation on ne peut pas conclure
que le modele rende convenablement compte des évolutions temporelles (tableau 2.5),
I'exercice n’étant pas facilité par la faible dispersion des observations. Une raison poten-
tielle & cette divergence est la constitution des champs de concentrations forcées. Seul
l'ozone a une évolution temporelle a I’échelle du mois, les autres especes étant fixes
(SO2, H204, HCI et suie) ou suivant un cycle diurne (Cly et OH') mais pas saisonnier.
Des difficultés similaires sont rencontrées pour d’autres modeles quelles que soient les
échelles de temps considérées (Ryaboshapko et al. [2003] et Ryaboshapko et al. [2004]).

La variabilité des valeurs obtenues est plus forte pour les stations centrales : ce
résultat met en évidence I'impact des conditions aux limites imposées au modele. Ces
conditions sont fixes en temps, cela explique également le comportement “rigide” du
modele.

TAB. 2.5 — Statistiques des comparaisons modele/mesure pour les concentrations dans
I’air de mercure. Les concentrations, les observations et le biais moyen sont exprimés
en ng.m 3, le biais fractionnel et I'erreur fractionnelle absolue en %. Les indicateurs
statistiques utilisés sont définis en Annexe A.
modele de Petersen modele complété
IE31 FI96 NO99 SE02 IE31 FI96 NO99 SE02
observation 1656 1,33 1,63 1,67 1,66 1,33 1,63 1,67

modele 185 1,63 1,85 205 177 159 1,71 1,76
biais 021 -0,30 -022 -040 -0,12 -025 -0,08 -0,11
FB 12 20 -13 21 7 18 5 7
FE 13 20 13 21 9 18 7 9

COIT. 0,04 007 062 -017 003 02 004 -021
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Mesures de concentrations dans les précipitations

La figure 2.4 montre les comparaisons aux mesures des valeurs de concentrations
dans les précipitations (exprimées en terme de flux de dépot) obtenues avec le modele
complété. Les résultats issus du modele de Petersen n’étant pas dans les mémes ordres
de grandeur (les flux de dépot sont fortement sous-estimés), ils ne sont pas discutés.
La non considération des especes oxydées en phase gazeuse disqualifie ce modele pour
I’évaluation du flux de dépot humide.
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Fi1G. 2.4 — Comparaison des concentrations mensuelles moyennes de mercure dans les
précipitations (somme de toutes les especes) modélisées et observées (en g.km ~2.an"1).

Observation
Données ECMWF

o m

Le modele a tendance & surestimer les flux de dépot humide, les biais sont plus
importants que pour les concentrations dans 1’air. Toutefois plus de 75% des moyennes
mensuelles modélisées sont comprises dans un écart de 75% aux mesures et 55% dans
un écart de 50%. Les corrélations sont par contre meilleures, le modele rendant mieux
compte des évolutions temporelles des flux de dépot humide. Cela découle du fait que
ces flux sont intrinsequement liés aux champs de précipitations mais aussi probablement
moins influencés par les conditions aux limites.

Lorsque 'on s’intéresse aux concentrations dans les précipitations, une des sources
d’erreur les plus évidentes provient des différences entre les précipitations mesurées
et les précipitations fournies comme donnée météorologique en entrée du modele. En
Poccurrence les données de précipitations utilisées surestiment les mesures (tableau 2.6).

Une “correction” traditionnellement apportée aux flux modélisés consiste a “rem-
placer” les pluies des données d’entrée du modele par les pluies observées. On obtient
simplement les valeurs du modele corrigé par la formulation suivante :

précipitations observées

modele corrigé = x modele

précipitations modele
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TAB. 2.6 — Statistiques des comparaisons de précipitations modele/précipitations me-
surées. Le biais fractionnel est exprimé en %.
DEO1 DE09 NL91 NO99 SE02 SE05 SEl11
FB précipitations -0,46 -0,28 -0,25 -0,06 -0,39 -0,62 -0,57
corr. précipitations 0,92 0,87 0,82 0,73 0,25 09 0,38

Cette correction sous-entend une certaine relation de linéarité entre le flux de dépot
humide et les précipitations, ce qui ne peut étre le cas qu’avec des mesures moyennées en
temps sur une période assez longue. Dans tous les cas la portée d’une telle manipulation
reste relative, puisque ’on ne peut 'effectuer que pour les sites de mesure et que c’est
une correction a posteriori qui ne permet pas une rectification dynamique du modele.

TAB. 2.7 — Statistiques des comparaisons modele/mesure pour les flux humides de
mercure. Le flux moyen et le biais sont exprimés en g.km~2.an"', le biais fractionnel

et Perreur fractionnelle absolue en %.
DEO1 DE09 NL91 NO99 SE02 SE05 SE11

observation 44 6,2 9,1 8,9 5,4 3,6 47
modele 8,1 7,7 9,7 5,4 6,0 3,1 7,7
biais -3,7 -1,5 -0,62 35 -0,53 052 -3,0
FB -58 -22 -16 52 -7 20 -A47
FE 61 43 34 57 29 37 68
corr. 0,36 059 0,72 059 069 0,66 -0,16

modele “corrigé” 5,0 6,0 7,9 5,2 4,2 2,1 4.2

biais 058 0,13 12 36 12 15 04
FB 15 5 10 58 31 79 4
FE 42 35 18 61 33 81 41
COLT. 048 080 097 064 080 075 0,74

Les biais sont globalement améliorés apres la correction, plus de 85% des moyennes
mensuelles modélisées sont comprises dans un écart de 75% aux mesures et plus de 70%
dans un écart de 50%. Pour toutes les stations la corrélation est également accrue par
la correction, cela se faisant parfois au dépend du biais.

Une autre cause pouvant expliquer des différences entres les concentrations dans les
précipitations et les observations est la dégradation de la mesure de dép6t humide par
le dépot sec. Les stations utilisées ici sont de deux types différents : les trois premieres
(DE01, DE09, NL91) sont équipées de détecteurs qui leur permettent de ne se déclencher
qu’en cas de précipitations alors que les quatres suivantes (NO99, SE02, SE05, SE11)
effectuent des mesures en continu. Ce sont les stations du deuxiéme type qui sont
sujettes a des perturbations liées au dépot sec, celles-ci restent toutefois difficiles a
évaluer. Les stations du réseau EMEP sont censées étre controlées afin d’éviter ce
genre de désagréments, qui peuvent notamment étre limités grace a une fréquence
d’échantillonnage plus grande que pour les stations équipées de déclencheur.
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Fia. 2.5 — Distribution spatiale des concentrations annuelles moyennes au premier ni-
veau du modele pour I'année 2001.

2.2.2 Distribution spatiale des champs
Concentrations dans ’air

Les champs de concentrations annuelles moyennes au premier niveau illustrés sur
la figure 2.5 font naturellement ressortir les principales zones d’émissions. L’apport
de celles-ci dans le domaine se superpose a un niveau de fond a relier aux conditions
aux bords. Ces résultats sont conformes a l'idée que la majeure partie du mercure
dans ’atmosphere se retrouve sous forme de mercure élémentaire gazeux. On constate
également que les gradients de concentration pour les especes oxydées et particulaires
sont plus forts, ce qui est cohérent avec les différences de durée de vie dans I’atmosphere.

Le manque de mesures sur le long terme pour les especes oxydées gazeuses et le
mercure particulaire ne permet pas de valider quantitativement les concentrations mo-
délisées. Qualitativement celles-ci représentent quelques pour cent des concentrations
en mercure gazeux total ce qui correspond aux ordres de grandeur attendus. Les me-
sures de mercure particulaire et de mercure gazeux oxydé présentées dans Wéngberg
et al. [2003] pour des stations du nord de I'Europe confirment cela. Par ailleurs, les
résultats obtenus semblent compatibles avec celles-ci.

Flux de dépot

Les champs de dépot annuel moyen illustrés sur la figure 2.5 permettent d’appré-
hender les parts relatives du dépot humide (a) et du dépot sec (b) dans le flux de dépot
total. Le flux sec est nettement dominant a proximité des zones principales d’émissions,
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concentration minimum moyenne maximum
mercure gazeux total (en ng.m*3) 1,5 1,8 2.9
mercure gazeux oxydé (en pg.m~?) 0,75 16 170
mercure particulaire (en pg.m~3) 1,0 23 280

TAB. 2.8 — Echelle de variation spatiale des concentrations dans ’air pour I’année 2001.

(a) Flux humide total (b) Flux sec total
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F1G. 2.6 — Distribution spatiale des flux de dép6t annuels moyens pour 'année 2001.

il devient comparable puis inférieur au flux humide au fur et & mesure que ’on s’éloigne
de celles-ci.

Les valeurs modélisées moyennes de dépot sec sont comparables aux mesures an-
nuelles présentées dans Sakata et Marumoto [2005]. Dans ce travail le dépdt humide
mesuré est plus fort que le dépot sec (en moyenne un coefficient 1,6 relie les deux), mais
ce résultat est probablement attribuable en bonne partie & ’abondance des précipita-
tions.

Le flux sec de mercure élémentaire obtenu avec le modele de dépot présenté au
chapitre 1 ne constitue qu’une faible portion du dépot total prés des zones d’émissions
(sans pour autant étre négligeable), cependant il peut en représenter une part considé-
rable dans certaines zones éloignées (nord de la Scandinavie, Turquie). Le flux humide
de mercure élémentaire est par contre lui négligeable. Ce résultat est donc conforme a
I'idée que la majeure partie du mercure déposé ’est sous forme oxydée ou particulaire.
Ici aussi les gradients sont plus marqués pour ces especes que pour le mercure élémen-
taire (& I'exception des lignes de cote pour Hg?, sa faible solubilité limitant fortement
le dépot en mer).
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minimum moyenne maximum

dépot humide total (en g.km?.an—1!) 0,56 5,7 27
dépdt sec total (en g.km?.an™1) 0,21 6,1 63
dépét sec de Hg” (en gkm?.an~!) 22,1073 2,2 5,8

TAB. 2.9 — Echelle de variation spatiale des flux de dépot pour 'année 2001.

2.3 Comparaisons de modeles

2.3.1 PorLAIR3D vs POLAIR3SD+RACM

L’utilisation de champs de forcage générés par POLAIR3D avec le mécanisme chi-
mique RACM (Stockwell et al. [1997]) pourrait pallier le manque de variabilité tempo-
relle constaté. Afin de vérifier cette hypothese, une simulation utilisant ce mécanisme a
été réalisée sur le domaine utilisé pour le mercure. Celle-ci permet d’obtenir des champs
de concentrations tridimensionnels pour O, OH, H,O, et SO,. Les statistiques obte-
nues pour les concentrations dans 'air et les flux de dépot humide calculés avec les
champs de concentrations forcées issues du mécanisme RACM sont données respecti-
vement dans les tableaux 2.10 et 2.11.

Concentrations dans ’air

TAB. 2.10 — Statistiques des comparaisons modele/mesure pour les concentrations dans
Pair de mercure en utilisant le mécanisme chimique RACM pour la détermination des
champs de concentrations forcées. Les concentrations, les observations et le biais moyen
sont exprimés en ng.m ™3, le biais fractionnel et I’erreur fractionnelle absolue en %.
IE31 FI96 NO99 SEO02
observation 1,65 1,33 1,63 1,67
concentration 1,77 1,58 1,70 1,76

biais 0,12 -0,25 -0,07 -11
FB 7 18 5 7
FE 9 18 7 8
COIT. 026 -0,01 003 -0,13

Pour les concentrations dans l’air, 'utilisation de champs forcés générés par le mo-
dele RACM n’apporte aucune modification notable. Les résultats sont pratiquement
identiques a ceux obtenus précédemment, les corrélations restent non significatives.
Cela laisse penser que ce ne sont pas les concentrations des oxydants du mercure qui
gouvernent son évolution temporelle a 1’échelle mensuelle dans le modele. Ne dispo-
sant pas de mesures sur le long terme pour les especes oxydées et particulaires, il est
impossible d’évaluer l'effet, probablement plus important, occasionné sur ces dernieres.

Concentrations dans les précipitations

Si I'impact de ces champs sur les concentrations dans ’air de mercure reste anec-
dotique, il n’en va pas tout a fait de méme avec les flux de dépdt humide. Une légere
amélioration des corrélations (avant correction par les précipitations) est constatée,
mais elle se fait au dépend du biais. L’emploi de concentrations modélisées conduit le
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modele a surestimer globalement encore un peu plus les concentrations dans les pré-
cipitations. Seulement 60% des valeurs de dépots mensuels modélisées sont comprises
dans un écart aux mesures inférieur a 75% et tout juste 50% dans un écart inférieur
a 50%. Ces chiffres remontent respectivement & 80% et 65% apres correction par les
précipitations, mais dans ce cas 'amélioration apportée aux corrélations disparait.

Si les résultats obtenus en utilisant des champs de concentrations forcées ne pa-
raissent pas probants a priori, il n’en reste pas moins qu’ils introduisent une meilleure
variabilité saisonniere, leur utilisation reste donc préférable.

TAB. 2.11 — Statistiques des comparaisons modele/mesure pour les flux humides de
mercure en utilisant le mécanisme chimique RACM pour la détermination des champs
de concentrations forcées. Le flux moyen et le biais sont exprimés en g.km~2.an"!, le

biais fractionnel et l'erreur fractionnelle absolue en %.
DEO1 DE09 NL91 NO99 SE02 SE05 SE11

observation 4.4 6,2 9,1 8,9 5,4 3,6 4,7
modele 10 9,4 11 6,8 7,6 3,5 9,3
biais -5,6 -3,3 -2,6 -2,1 -2,1 -0,1 4,6
FB -71 -35 -28 37 22 15 60
FE 74 48 33 66 39 38 72
COrT. 0,60 0,75 0,78 0,36 0,72 0,68 0,18

modele “corrigé” 6,4 7,9 9,6 6,5 5,4 2.4 5,7

biais 19  -1,7 05 24 00l 12 10
FB -30 9 3 42 6 73 -8
FE 53 45 11 63 39 77T 47
corr. 063 082 099 038 080 0,76 0,72

2.3.2 PorLAIR3D vs MSC-E/HM

En I’'absence de données de mesures suffisantes pour une validation complete, une
comparaison avec un autre modele peut apporter quelques informations supplémen-
taires. Celui développé par le MSC-E (Travnikov et Ilyin [2005]) a été évalué avec des
données de mesure couvrant plusieurs années (Ilyin et Travnikov [2005]). Les résultats
positifs de cette évaluation laissent penser qu’il constitue un point de repere acceptable
pour le modele développé dans cette these.

Les divergences dans la formulation des modeles sont nombreuses mais toutes n’ont
pas forcément des conséquences profondes. On se contente de mentionner ici celles qui
semblent les plus pertinentes pour la comparaison. La premiére réside dans 1'utilisation
par le MSC-E d’'un modele hémisphérique pour générer les conditions aux limites de leur
modele régional. La deuxieme concerne le traitement de la chimie qui est passablement
simplifié dans le modele EMEP. Enfin le lessivage par les précipitations est traité avec
des paramétrisations utilisant des coefficients empiriques. La comparaison reste donc
assez qualitative et se limite aux moyennes annuelles des concentrations de mercure
total gazeux et des flux de dépot total afin d’évaluer les ordres de grandeur des résultats
obtenus avec POLAIR3D.

Pour les besoins de la comparaison les résultats du modele MSC-E/HM sont inter-
polés sur la grille de calcul employée pour les simulations précédentes . On note de plus
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Fi1ag. 2.7 — Comparaison des distributions spatiales des concentrations en mercure ga-
zeux total pour 'année 2001, le modele MSC-E/HM servant de référence.

que les résultats modele MSC-E/HM correspondent & une simulation effectuée sans la
paramétrisation des MDE décrite dans Travnikov et Ryaboshapko [2002], qui conduit
a une surestimation des flux de dép6t au nord de la Scandinavie. Le domaine régional
du MSC-E/HM inclut celui servant pour les simulations réalisées avec POLAIR3D a
I’exception de l'extréme angle sud-ouest.

Pour les deux types de champs considérés, les résultats sont assez similaires, bien
que les disparités soient plus marquées pour le flux de dépot total. Pour les concen-
trations elles n’exceédent pas 20% sur plus de 95% du domaine. La corrélation de 0,75
montre que les deux modeles sont en accord sur la description des tendances spatiales
pour le champ de concentrations annuelles. Pour le flux de dép6t les principales zones de
déviation correspondent aux fortes zones d’émissions et aux bordures du domaine, ou le
modele MSC-E/HM produit des flux plus importants. Toutefois ces divergences restent
inférieures & 40% sur plus de 60% du domaine et 95% des valeurs obtenues avec Po-
LAIR3D sont dans un intervalle d’un facteur 2 par rapport aux résultats du MSC-E. Les
différences aux bords peuvent étre facilement expliquées par les conditions aux limites
d’air “propre” employées pour les especes oxydées et particulaires avec POLAIR3D. La
corrélation calculée pour les flux de dépot est de 0,92 ce qui dénote ici encore d’une
bonne concordance des deux modeles dans la description de la distribution spatiale.

Conclusion

Les deux modeles de mercure ont été confrontés aux observations disponibles pour
les concentrations dans lair et les flux de dépdt humide. Les résultats de ces compa-
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Fi1G. 2.8 — Comparaison des distributions spatiales des flux de dépot annuels total pour
Pannée 2001, le modele MSC-E/HM servant de référence.

raisons sont satisfaisants dans les deux cas pour ce qui est de I’évaluation des concen-
trations dans lair de Hg". La variabilité temporelle parait difficile & représenter, ce qui
semble inhérent a cette problématique.

Le modele complété se révele capable d’estimer convenablement les flux de dépot
humide, la concordance en temps étant également appréciable. Celui de Petersen n’est
par contre pas suffisamment réaliste pour représenter ces flux.

La comparaison avec un modele de référence a permis de s’assurer du bon com-
portement du modele complété sur toute I’étendue du domaine. Cependant il semble
indispensable d’en étendre la validation sur plusieurs années pour conforter cette pre-
miere impression. Les progres des méthodes de mesures pour les especes oxydées et
particulaires (Landis et al. [2002]) laissent espérer de plus une possibilité d’évaluation
plus complete a ’avenir.
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Le plomb et le cadmium






Chapitre 3

Modélisation

Dans la premiére partie de ce chapitre on s’intéresse a la modélisation de la distribu-
tion en taille des métaux lourds présents dans l’atmosphere. Différentes approches sont
envisagées, de la simple utilisation d’un diametre médian au recours a un modele d’aé-
rosol résolu en taille. Les paramétrisations permettant de quantifier les phénoménes
de dépot sec et humide pour les particules sont ensuite introduites. FElles se révélent
extrémement sensibles aux diameétres des particules représentées.

3.1 Représentation de la distribution en taille

Pour le plomb et le cadmium un certain nombre de modeles ont été développés et
comparés a Uinitiative du MSC-E (sept modeles pour le plomb, Sofiev et al. [1999] et
quatre pour le cadmium Gusev et al. [2000]). La plupart proposent une représentation
assez sommaire de la distribution en taille de la population de particules porteuses des
métaux lourds. Cette démarche simplificatrice découle en fait du peu d’informations
dont on dispose sur celle-ci, que ce soit pour les émissions ou les mesures.

3.1.1 Représentation par un diametre médian

Les modeles eulériens tridimensionnels HMET et MSC-E/HM développés respecti-
vement par le Norwegian Meteorological Institute (DNMI- Det Norske Meteorologiske
Institutt) et le MSC-E ont une approche similaire pour traiter les métaux lourds. Elle
consiste a attribuer un diametre médian et une densité a la population de particules
métalliques suivie. Cela permet d’appliquer les modeles de flux de dépots mis en place
pour les particules.

La version initiale du modele de transport pour le plomb et le cadmium et le modele
traitant le mercure particulaire suivent le principe évoqué ci-dessus en représentant les
particules comme des populations d’aérosols mono-dispersées de taille fixée. Les dia-
metres médians en masse utilisés dans cette configuration sont 0,55 ym pour le plomb,
0,84 pm pour le cadmium et 0,61 gm pour le mercure (Pirrone et al. [1995]). Une densité
commune de 1700 kg.m 3 basée sur celle du sulfate d’ammonium pur est choisie d’apres
Ruijgrok et al. [1997]. Une premiere limitation théorique de cette approche apparait
clairement. Quelle est la pertinence d’utiliser un diametre représentatif de la distribu-
tion en masse sachant que d’apres la compréhension que l'on en a, les phénomenes de
dépot des particules sont fortement influencés par leur taille ?
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Une premiere “amélioration” de la description de la distribution en taille consiste
simplement & multiplier le nombre de diametres transportés. On répartit alors les dif-
férents apports dans le domaine de simulation (émissions, conditions aux limites et
initiales) sur la gamme de diametre choisie. Le manque d’informations sur la répar-
tition possible des émissions dans les différentes classes de tailles devient ici limitant.
Une étude bibliographique de mesure de distribution (tableau 3.1) permet d’apporter
quelques éléments de réponse a ce probleme.

Cette étude entérine I'idée que le plomb et le cadmium sont majoritairement associés
aux particules fines (PM; ) et ce quel que soit le type de mesure (concentration de
fond ou site pollué). La résolution en diametre des instruments de mesure ne permet
pas toujours une analyse précise de la répartition en deca du micro-metre, cependant
certaines de ses mesures laissent penser qu’une partie importante de la masse peut
meéme étre associée aux PMg 5.



TAB. 3.1 — Synthese bibliographique sur les mesures de distribution en taille de particules métalliques. PM, désigne les particules de
diametre aérodynamique inférieur ou égal a x um.

classes de taille distinguées

situation

profil de distribution

référence

8 classes, séparation de 8 a
0,0625 pm.

10 classes, séparation de
16 pm a 15nm.

5 classes, séparation de 4
a 0,25 um (1996), 7 classes,
séparation de 16 a 0,25 um
(1997).

12 classes, séparation de 19,5
a 0,066 pm

9 classes, séparation de 11 a
0,43 pm

6 classes, séparation de 6,7 a
0,8 pm

Veszprém (Hongrie), ville de
60,000 habitants sans source
industrielle locale.

Vienne (Autriche) et périphé-
rie, pas de source industrielle
locale.

Anvers (Belgique), activité

portuaire importante.

(a) Auchencorth (Ecosse, pé-
riphérie d’Edimbourg), (b)
Castlemorton et (c) Brown-
fields sites ruraux du centre de
I’ Angleterre.

Kanazawa (Japon), périphérie
urbaine donnant sur la mer.
Thessalonique (Grece), bor-
dure de route.

Pour Pb, un mode large avec un maximum
entre 0,5 et 1 um. Pour Cd, deux modes
avec des maxima entre 0,5 et 1 um et entre
0,125 et 0,0625 pum.

Au centre de Vienne pour Pb, distribution
bi-modale avec des maxima vers 3 ym et
0,7 um, 77% de la masse portée par des
PMj 9. En périphérie pour Pb, distribu-
tion bi-modale avec des maxima vers 3 um
et 0,4 um, 67% de la masse portée par des
PM; .

80%(resp. 50%) de la masse de Pb
portée par des PMjg(resp. PMys5) en
1996. 75%(resp. 60%) portée par des
PM; o(resp. PMy5) en 1997.

(a) 90% de la masse de Pb et Cd portée
par des PMj g, (b) et (c) 70% de la masse
de Pb et 80% de Cd portées par des PM1 g.
Distribution uni-modale dans tous les cas,
avec un diametre médian en masse proche
de 0,5um.

45% de la masse de Pb et 50% de celle de
Cd portée par des PMj 1.

45 3 50% de la masse de Pb et 40 & 50%
de celle de Cd portée par des PMg g. Dia-
metre médian en masse de 0,96 um pour
Pb et 1,14 ym pour Cd.

Molndr et al. [1995]

Horvath et al. [1996]

Gysels et Van Grieken [1999]

Allen et al. [2001]

Wang et al. [2005]

Samara et Voutsa [2005]

211107 UD UOUNQLIISIP D] 9P UOYDIUISILAIY — ['§ U013
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3.1.2 Utilisation d’un modele d’aérosol

Un choix plus complexe pour représenter la population de particules porteuses des
métaux lourds est d’avoir recours a un modele d’aérosol. Un tel modele permet de
prendre en compte 1’évolution de la granulométrie et de la composition chimique des
aérosols sous 'effet de divers phénomenes micro-physiques.

Deux approches peuvent étre envisagées pour cette problématique. La premiere
consiste a exprimer la distribution comme la somme de fonction de distribution de
forme prédéterminée (généralement de type log-normale), on parle alors de modele
“modal”. La deuxieme repose sur une discrétisation de la distribution en un certain
nombre de classes de taille, on parle ici de modele résolu en taille. C’est a cette seconde
possibilité que 1’on s’intéresse par la suite.

Le développement du modele SIREAM et son insertion dans le code de chimie-
transport POLAIR3D ont été 'objet d’un travail de these (Debry [2004]). On se limite ici
a rappeler les principaux processus physiques représentés. Pour cela on introduit d’une
part une densité de concentration numérique m +— n(m, z,t) (en #particule.m ~3.ug™!)
qui désigne le nombre de particules de masse m (en pg) par unité de volume (en m?) et
d’autre part des densités de concentration en masse m +— q;(m, z,t) (en pug.m=3.ug™!)
qui décrivent chacune la masse d’une espece physico-chimique ¢ par unité de volume
portée par des particules de masse m (on note par la suite n. le nombre d’especes
physico-chimiques considérées). Ces densités sont variables en temps et en espace et
dépendent donc du lieu x et de I'instant ¢ auxquels on les considere.

Le transport de la densité numérique, n(m, x,t), est représenté par I’équation d’ad-
vection - diffusion - réaction suivante :

%(m, x,t) = — div (u(z, tzrn(m, x,t)) +div (K (z,t)Vn(m,z,t))
advection par le vent diffusion turbulente (3.1)
+ S(n(m,x,t)) — a(n(m,xz,t))
source dépot

Les termes d’advection par le vent et de diffusion turbulente sont analogues a ceux
vus pour le transport des espéces gazeuses dans I’équation (1). Le terme “source” re-
couvre les phénomenes micro-physiques propres aux aérosols qui ne dépendent pas
explicitement de la position spatiale, il est décrit comme suit :

S(n(m,x,t)) = E /mmo K. (w,m—w)n(w,z,t)n(m —w,z,t)dw

2 Jimo

gain par coagulation

mo 8m
~ .
perte par coagulation adV?CtIO{l par
condensation/évaporation

(3.2)

Les termes de coagulation rendent comptent de I’évolution de la distribution numé-
rique sous 'effet de la formation d’agrégats entre aérosols. C’est la diffusion brownienne
qui est le principal moteur de la coagulation pour les particules de taille inférieure a
une dizaine de microns.
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e Le terme de gain exprime ’apport de particules de masse m induit par I'agglomé-
ration de particules de masses inférieures quantifié par le noyau de coagulation K .
(en m3.s*1.#particule*1). myg est la masse minimale d’une particule considérée
dans le modele, elle correspond au seuil de nucléation.

e Le terme de perte a 'inverse traduit la diminution du nombre de particules de
masse m suite a leur incorporation dans des agrégats plus importants.

e L’advection par condensation/évaporation (on a ici un déplacement dans ’espace
des tailles de particules) représente I’évolution de la masse d’une particule sous
leffet des flux de condensation et d’évaporation des espéces gazeuses. I est appe-
lée vitesse de grossissement de 1’aérosol (en ug.s‘l.#particule_l), elle se déduit
notamment des différences de concentrations gazeuses des especes au loin et a
proximité de la surface des particules.

e La nucléation fournit une condition aux limites en mg :

Io(m0,$,t) n(m0,$,t) = Jo(iv,t) (33)

ot Jo(t) est le taux de nucléation (exprimé en #particule.m—3.s71). Ce phéno-
mene traduit apparition de petites particules suite a des réaction entre especes
en phase gazeuse. Les paramétrisations employées mettent notamment en avant
le role des systemes binaires H,O-H,SO, et/ou ternaires H,O-H,SO,-NH;.
Le transport de la densité massique de l'espece i, ¢;(m, x, t), est également représenté
par une équation d’advection-diffusion-réaction :

%(m, x,t) = — div(u(e,t) ¢;(m, z,t)) + div(K (x, t)zqi(m, x,t))
advection par le vent diffusion turbulente (3.4)
+ Si(n(m, z,t),qi(m,x,t)) —a(n(m,z,t),g(m,z,t))
source dé};ﬁt

Le terme “source” lié aux phénomenes micro-physiques propres aux aérosols est
décrit comme suit :
m—mg

Si(n(m,x,t),q;(m,z,t)) :/ K. (w,m—w)g(w,x,t)n(m —w,z,t) dw

mo

gain par coagulation

- QZ(mamat)/ Kc(maw)n(w’mat) dw

mo

perte par coagulation
a(IO(m, Z, t) QZ(m’ Z, t))
- +
om

advection par
condensation/évaporation

Ii(mla s 7mnc’t) n(mvmvt)

transfert gaz/aérosol

+ xi(mi,...,my,, t)n(m,x,t)

chimie interne aérosol

(3.5)

Les trois premiers termes sont similaires a ceux de I’équation (3.2), les deux derniers
apparaissent du fait que 'on s’intéresse a la spéciation au sein d’une particule.
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e Le terme de transfert, I;(my, ..., m,_,t), représente le transfert de masse de 1’es-
pece i entre la phase gazeuse et les aérosols. Il s’exprime dans les mémes unités
que I et on vérifie la relation :

Nec
Z Iz = IO ;
=1

m; est la fraction massique de I'espece ¢ dans les particules de masse m, définie

par :
— Ne
N ql(m7x7t> -
mi(m, Z,t) & 20— ¢t telle que m;(m,Z,t) =m.
l( ’ ) n(m,f,t) q Zzl Z( ) )
e Le terme de chimie interne, x;(mq,...,my,,,t)n(m,x,t), tient compte de tous

les processus chimiques pouvant influencer la répartition de la masse entre les
différentes especes dans les particules.
e La nucléation fournit encore une condition aux limites en mg :

Io(mo, T, t) qi(mo, T, t) = mi(mo, T, t) JQ(ZE, t) (36)

La prise en compte des transferts de masse entre la phase gazeuse et la phase aérosol
fait également apparaitre un nouveau terme dans I’équation de transport des gaz ((1)) :

oo
S?(n(m,x,t) = —m;(mo, z,t) Jo(x,t) — / (xi + Ii)(m,z,t)n(m,z, t)dm  (3.7)

mo
Le plomb et le cadmium sont considérés comme chimiquement passifs et a ce titre ne
participent pas a la chimie interne des aérosols, ni aux flux de condensation /évaporation.
Le plomb et le cadmium ont été rajoutés aux composants inertes déja traités par le
modele SIREAM (carbone élémentaire et poussieres). Le modele d’aérosol permet ainsi
de représenter les transfert de masse entre classes de taille, ce que ne peut faire la simple

approche multi-diametre.

3.2 Dépot sec d’une particule

De méme que pour les gaz, on introduit une vitesse de dépot sec pour les particules
(exprimée en m.s~!) qui permet d’écrire le flux de dépot (en ug.m=2.s7!) en fonction
de la concentration massique (ug.m=3) :

Fdép@t =VqcC (3.8)

Les vitesses de dépot sec pour les particules sont calculées sur un principe similaire a
celui utilisé pour les gaz. La vitesse est donnée par l'inverse d’une somme de résistances
au dépot, auquel est ajouté un terme de vitesse de sédimentation :

1

Vg + m (3-9)

Vg =

Cette formulation utilisée dans Zhang et al. [2001] est une simplification de celle
plus rigoureuse proposée dans Venkatram et Pleim [1999]. De maniere générale, la
modélisation des vitesses de dépot sec des particules reste assez problématique. Nombre
des travaux sur le sujet se réferent a Slinn [1982], en simplifiant ou en remodelant
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éventuellement la formulation qui y est originellement proposée pour un couvert végétal.
C’est le cas des paramétrisations des résistances au dépot proposées dans Zhang et al.
[2001] qui ont été employées dans le modele de métaux lourds. Celles-ci ont également
été évaluées indépendamment du modele POLAIR3D dans Roustan et Musson Genon
[2002].

Un certain nombre de coefficients empiriques adaptés au type de surface sont utilisés
pour les déterminer, leurs valeurs variant avec le type d’occupation des sols (LUC) sont
données au paragraphe 4.1.3.

3.2.1 Vitesse de sédimentation

Elle traduit 'effet conjugué de la gravitation et des frottements sur une particule
dans de I’air au repos.
_ dp2 pp g Ce

= 3.10
g 18:uair ( )

ot p, (en kg.m~3) est la masse volumique de la particule, d, son diametre (en m), g la
gravité (en m.s2), pq est la viscosité dynamique de l'air (en Pa.s) (équation (1.75))
et C, le coefficient de Cunningham. Ce dernier matérialise ’apparition de glissements
pour les particules de petite taille (~ 1um). L’expression de ce coefficient correcteur est
donnée par la relation suivante (Seinfeld et Pandis [1998]) :

2 Aai 1,1d
C.=1+"-"2 (1,257 +0,4 exp (——p>> (3.11)
dp 2 >\air
L’expression du libre parcours moyen pour l’air (en m), établie dans Seinfeld et Pandis
[1998] donne :
2 Kair 8 12
Agir = 3.12
“r P <7r Rair T) ( )

ou Ry, est la constante des gaz parfaits pour l'air (en J .Kil.kgfl) et T la température
(en K).
3.2.2 Résistance aérodynamique

L’expression de la résistance aérodynamique utilisée pour les particules est identique
a celle utilisée pour les gaz et vue en 1.2.
3.2.3 Résistance de surface

La résistance de surface R, retranscrit plusieurs phénomenes traduisant la capacité
de captation de la surface vis & vis des particules.

1
R. = 3.13
* " eous (Ep+ Erv + Ernt) Ry (3.13)
avec :
e g, un coefficient empirique dont la valeur est fixée a 3.

Uy, la vitesse de friction (en m.s~!) (vue en 1.2).

Ep, coefficient d’efficacité de capture pour la diffusion brownienne.

Eip, coefficient d’efficacité de capture pour I'impact.
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e Ly, coefficient d’efficacité de capture pour l'interception.
e 1, coeflicient correcteur pour le rebond.

Le coefficient Ep représente la part des contacts particule/surface engendrés par la
diffusion brownienne. Ce phénomene tend a homogénéiser les concentrations en parti-
cules entre la hauteur de référence et la surface de la canopée.

Vair =7

Egp (3.14)

avec Vg la viscosité cinématique de I'air (en m2.s71) (équation (1.74)), v un parametre
du modele variant avec le type de sol et Dpg le coefficient de diffusivité brownienne de

la particule dont I’expression est donnée par Seinfeld et Pandis [1998] :

kT

Dp=-—"1
3T [hair dp

Ce (3.15)

ot k est la constante de Boltzmann (1,38.10723J. K~1).
Le coefficient Eyjps traduit le dépot lié a l'inertie des particules.

EIM:< St )2 (3.16)

o+ St

avec o un parametre du modele variant avec le type de sol et St le nombre de Stokes
définit différemment selon le type de terrain :

U
St = Vg pour les surfaces “rugueuses”
g
9 (3.17)
U «3 9
= 1y pour les surfaces “lisses
g Vair

Le coefficient Ejn7 correspond a l'interception des particules par les “récepteurs”
de la surface (trichome, aiguille, brin d’herbe, etc...)

1/d,\?
FE =—(-2 1
INT 2( | > (3.18)

avec A le “rayon caractéristique” des récepteurs (en m), c’est une donnée variant avec
le type de sol.

Le coefficient correcteur pour le rebond, R;, comme son nom l'indique tient compte
du fait qu'une particule atteignant la surface n’est pas forcément capturée par celle-ci
et peut donc rebondir.

Ry =exp <—\/§) (3.19)

avec St le nombre de Stokes défini par ’équation (3.16)

La figure 3.1 illustre la forte sensibilité des vitesses de dépot sec au diametre des
particules. La premiere partie de la courbe (de 0,001 & ~ 1 um) reflete la diminution du
role joué par la diffusion brownienne avec le grossissement des particules, I'interception
devenant le processus prépondérant. La deuxieme partie (de 1 & ~ 20 pum) montre
laccroissement de I'importance de 'impaction avec la taille des particules (pour une
densité fixée), puis leffet du coefficient de rebond. Au-dela de ~ 20 um c’est la vitesse
de sédimentation qui domine.



Section 3.8 — Dépot humide d’une particule 77

100,
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Fl— vent= 1m/s
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F1G. 3.1 — Vitesse de dépot sec (en cm.s!) calculée pour un sol de type forét caduque
(LUCI) en fonction du diametre de la particule considérée (en pm).

3.3 Dépot humide d’une particule

La démarche utilisée pour modéliser le dépot humide des particules differe quelque
peu de celle employée pour les gaz. Pour le lessivage par les précipitations, ce ne sont plus
les propriétés physico-chimiques du polluant qui sont considérées, mais essentiellement
sa taille et sa densité. De méme que pour la détermination des vitesses de dépot sec on
a recours a un coefficient d’efficacité de capture qui rend compte des effets conjugués
de la diffusion brownienne, de 'inertie et de la taille. Pour le lessivage par les nuages la
démarche n’est pas la méme selon le modele utilisé pour représenter la population de
particules.

3.3.1 Lessivage par ’eau nuageuse

Avec les modeles simples (un ou plusieurs diametres transportés sans tenir compte
de la dynamique des aérosols) la paramétrisation utilisée est celle appliquée pour les
especes aqueuses (paragraphe 1.3.2, équation (1.111)). Elle est basée sur ’hypothese
que la majeure partie des particules sont incorporées a la phase nuageuse (Roselle et
Binkowski [1999]). Le transfert de masse de la phase gazeuse vers la phase aqueuse
nuageuse décrit cinétiquement pour les gaz (du fait de son réle dans la chimie) est donc
remplacé par une hypothese d’“équilibre”, les particules étant instantanément capturées
par le nuage si celui-ci est diagnostiqué.

Une approche moins sommaire est employée avec le modele d’aérosol qui met a pro-
fit une paramétrisation pour la chimie en phase aqueuse développée dans POLAIR3D.
Celle-ci est analogue a celle présentée au paragraphe 1.3 pour les gaz en incluant en
plus une détermination du pH plus réaliste et la prise en compte des processus d’ac-
tivation/désactivation pour les aérosols. Ce travail de recherche dépassant le cadre de
cette these on se référera a Fahey et Pandis [2003].
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3.3.2 Lessivage par les précipitations

Les gouttes de pluie durant leur chute rencontrent et éventuellement capturent des
particules présentes dans ’atmosphere. Le volume balayé par une goutte de pluie de
diametre Dy (en m) et de vitesse de chute U (en m.s~!) par unité de temps est :

% D2U(Dy) (3.20)

Cependant les particules susceptibles d’étre capturées n’ont pas a se trouver inté-
gralement dans celui-ci. Le volume de collision ou volume efficace, c’est a dire le volume
pour lequel il y a effectivement contact, balayé par unité de temps, s’exprime en fonc-
tion de la taille de la particule considérée d,, (en m) et de sa vitesse de chute ugpq, (en
m.s~!) :

T
4

Cette représentation sous entend que toute particule présente dans le volume efficace
est capturée et donc néglige les effets du déplacement d’air provoqué par la chute de la
goutte qui altere la trajectoire des particules. Pour prendre en compte cela on utilise
un coefficient d’efficacité de capture E(Dy,d),) défini comme la fraction des particules
de diametre d, contenues dans le volume de collision d'une goutte de diametre Dy
qui sont collectées. Si I'on attribue a la population de particules une distribution en
masse n/(dp) (en kg.m~3.m), la masse de particules dont le diamétre est compris dans
l'intervalle de taille [d,, d, + ddp] collectée par une goutte de diametre D, par unité de
temps s’exprime de la fagon suivante :

(Da + dp)2 (U(Da) — ugrav(dp)) (3.21)

s

1 (Da + dp)2 (U(Da) — ugrav(dp)) E(Da, dp) nr(dp) dd, (3.22)

Si on considére maintenant une distribution en nombre pour les gouttes d’eau
N(Dg) (en #goutte.m™3.m), le taux de masse de particules de diametre d, collectées
par la pluie est :

™

nar(dy) ddy [ TP+ 4y (U(D2) = tyranldy)) (D) N(Ds) Dy (329

Deux approximations classiquement faites permettent de simplifier I’expression pré-
cédente :

(Dg +dp)? ~ D? et U(Dg) > tgrav(dp)
Dans le cadre des paramétrisations utilisées pour effectuer les calculs avec POLAIR3D

les expressions de Dy (en m) et de U (en m.s~!) sont obtenues en fonction de I'intensité
de précipitation, Py (en mm.h™1), qui constitue une donnée météorologique :

D, = 0,976.1073 P02 (3.24)

Ce diametre correspond au diametre médian en masse d’une distribution de Marshall-
Palmer, il est choisi comme représentatif des gouttes d’eau précipitantes.

Dy 1,147
- 1— B el 2
U =958 [ exp < <0’171‘10_2> )] (3.25)

Par ailleurs une estimation de la vitesse de sédimentation pour des particules fines
de diameétre d, inférieur a 10 um) peut s’obtenir & partir de la formule de Stokes
P
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TAB. 3.2 — Vérification des approximations.
Py (mm.h~1) 1 10 50
Dy (m) 0,976.1073 1,58.1073 2,22.1073

dp (m)

0,1.1076 U= 3,92 5,74 7,10
(C, = 2,85) Ugray = 1,53.107%  1,53.1076 1,53.1076
1.1076 U= 3,92 5,74 7,10
(C. =1,16) Ugray =  6,2107°  6,2107°  6,2.107°
10.1076 U= 3,92 5,74 7,10
(C. = 1,02) Ugrqy = 5,5.107% 551072 551073

(équation (3.10)). Pour p, = 1700kg.m ™3, g = 9,81m.s72 et g ~ 1,72.107° Pa.s, on
obtient les valeurs numériques présentées dans le tableau 3.2.

Ces résultats valident les approximations pour les PM g, on peut donc réécrire (3.23)
comme suit (en conservant pour l'instant ’aspect polydisperse en taille de la population
de gouttes d’eau précipitantes) :

na(dp) dd, /0 Oo%Dcﬁ U(Dy) E(Dq,dy) N(Dg) dDy (3.26)

On déduit de ce qui précede le taux de lessivage des particules de diametre d,, :

D n(dp)

Di = —A(dp) na(dp)

Avec

M) = [ 502U BDady) N(Ds) Dy (3.27)

Par définition, l'intensité de la pluie Py (& partir d’ici exprimée en m.s~!) peut
s’écrire comme :

T
Py = [ EDIUD) N (D) D,
0

Et donc dans le cas d’une pluie mono-dispersée, Np représentant la densité de gouttes
d’eau (en m~3) :
Py = %Dd?’ U(Dy) Np (3.28)

Le diametre représentatif choisi est le diametre médian en masse donné par ’équation
(3.24)

Si 'on considere également une population mono-dispersée de particules I’équation
(3.27) devient :

7r
A(dp) = ZDdQ U(Da) E(Dg,dp) Np (3.29)
On établit alors avec (3.28) et(3.29) l'expression du coefficient de lessivage :

3 E(Da,dy) Py

A(dp) 9 Dd

(3.30)

Le coefficient d’efficacité de capture est défini comme le rapport du nombre de col-
lisions entre les gouttes d’eau et les particules et du nombre de particules se trouvant
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dans le volume géométrique balayé. E prend la valeur 1 si toutes les particules sont
effectivement capturées mais en pratique on constate généralement que E < 1. Les ex-
périmentations montrent par contre qu’une collision, si elle a effectivement lieu, entralne
la capture, ceci implique donc que les collisions sont rares.

Différents phénomeénes sont a prendre en considération pour expliquer la capture
éventuelle d’une particule. Le premier auquel on peut s’intéresser est la diffusion brow-
nienne qui peut placer une particule sur la trajectoire d’une goutte. L’hypothese concer-
nant ’équivalence collision/capture et le fait que la diffusion brownienne soit plus im-
portante pour les particules fines (d, < 1 um) mene & penser que ce phénomene favorise
leur capture vis a vis des plus grosses.

Un autre phénomene qui peut entrainer la capture, mais cette fois des particules
plus grosses, est l'inertie. Celle-ci en empéchant les particules de suivre les lignes de
courant qui se forment dans ’air autour de la goutte d’eau précipitante peut provoquer
la collision.

Le dernier phénomene est l'interception. Elle résulte du contact d’une particule
suivant une ligne de courant autour de la goutte avec sa surface du fait de sa taille.

Les considérations sur l'inertie et l'interception ne sont dans ’absolu pas indisso-
ciables de considérations sur la densité des particules, 'inertie concernant en fait les
particules lourdes et 'interception les grandes.

L’expression proposée dans Seinfeld et Pandis [1998] suite & une analyse dimen-
sionnelle et a 'application du théoreme de Buckingham donne E en fonction de cing
nombres adimensionnés :

e le nombre de Reynolds de la goutte de pluie,

Re = D, U Lar (3.31)
Hair

le nombre de Schmidt de la particule capturée, Dp est le coefficient de diffusivité
brownienne de la particule donné en m2.s~! par ’équation (3.14),

Hair
Sc=—— 3.32
Pair DB ( )
e le nombre de Stokes de la particule capturée et T son temps de relaxation carac-
téristique,
U-— d2C,
St=o2r 2t e = PPOpTe (3.33)
Dy 18 pgir
e le rapport des diametres,
d
¢ =L 3.34
oy (334)
e et le rapport des viscosités.
w = Heau (3.35)
Hair

1,2+ & In(1 + Re)
1+ In(1+ Re)

On introduit un nombre de Stokes critique S* = , Pexpression de
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FE est alors donnée par :

E (14 0.4 Re'/? ScY/? +0.16 Re'/? S¢t/?)

~ ReSc
diffusion brownienne
1 3.36)
St—S* N2/ p,\2 (
4 —1 1 2R 1/2 e P
interception - -
1mpaction
1
0.01f R
— PO= 1mm/ ;
E -++ PO=10 mm/h
F PO =50 mm/h
1/s 1e-04 |

1e-06 |

0.001 0.1 0.1 1 10 100
um

1le-08

F1G. 3.2 — Coefficient de lessivage (en s~1) calculé en fonction du diametre de la particule
considérée (en pm).

La figure 3.2 illustre la forte sensibilité du coefficient de lessivage au diametre des
particules. Une analyse similaire & celle portant sur la figure 3.1 peut-étre faite ici.
Les termes représentant la diffusion brownienne, I'interception et I'impact se révélant
successivement prédominants au fur et & mesure de 'accroissement du diametre des
particules.

Conclusion

Un modele simple de transport de particules de taille fixe a été développé dans
PoOLAIR3D. Il permet une double approche en transportant soit un diametre médian
en taille soit une série de diametres. Par ailleurs, le modele d’aérosol SIREAM a été
complété pour la prise en compte du plomb et du cadmium. Des paramétrisations pour
la détermination des flux de dépot ont également été introduites.
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TAB. 3.3 — Rappel des principales caractéristiques des modeles employés.

modele modele modele d’aérosol
monodisperse multi-diametres résolu en taille
(DMM) (mult-D) (SIREAM)
diametres représentés 1 10 10
thermodynamique non non oui
des aérosols
dépot sec selon le modele présenté au paragraphe 3.2
dépot humide
e par les précipitations selon le modele présenté au paragraphe 3.3.2
e par les nuages transfert total activation et

en phase aqueuse transfert cinétique




Chapitre 4

Simulations

On commence dans ce chapitre par une revue générale concernant les émissions
de plomb et de cadmium mais aussi des autres métaux évoqués par le protocole d’Aa-
rhus considérés comme également liés aux aérosols. Les autres données utilisées pour
les simulations sont ensuite présentées. Dans une deuxieme partie on s’intéresse aux
comparaisons aur mesures de concentrations et de flux humide pour les deux approches
reposant sur le transport de particules. Le dernier paragraphe est consacré a la présen-
tation de tests exploratoires portant sur l'utilisation du modéle SIREAM.

4.1 Données du modele

4.1.1 Emissions

Les composés sur lesquels se porte 'attention, en dehors du mercure sont en premier
lieu le plomb (Pb) et le cadmium (Cd) puis le chrome (Cr), le nickel (Ni), le zinc (Zn),
le cuivre (Cu) et l'arsenic (As). De méme que pour le mercure, les émissions de ces
composés sont partagées entre des sources anthropiques et naturelles. On notera que
actuellement les cadastres d’émission de métaux lourds rendus disponibles par le MSC-FE
ne fournissent pas d’informations sur les distributions en taille des aérosols métalliques.
On utilise dans le modele les données officielles rassemblées puis agrégées par le MSC-E
et éventuellement complétées a I'aide d’estimations d’expert.

Les émissions anthropiques de plomb connaissent actuellement au niveau Européen
des changements profonds quant & leurs origines. Jusqu’a peu, le secteur du transport
était de loin le principal responsable (plus de 90% des émissions en France en 1990
selon le CITEPA). Les lois instituant 'utilisation de carburants sans plomb pour les
véhicules font maintenant de lactivité industrielle manufacturiére (métallurgie des mé-
taux non-ferreux notamment) le secteur prépondérant (90% des émissions en France
actuellement). L’incinération des ordures représente également une source considérable
(10% des émissions). Les sources naturelles identifiées correspondent aux volcans et
au phénomene de resuspension des poussieres de surface, leur contribution pouvant
s’élever pour chacun & 20% des émissions totales de plomb dans I'atmosphere (Allen
et al. [2001]). Le chiffre de 85000 t.an"! est attribué & ’Europe pour I'année 1985 dans
Bartnicki [1998]. Les données officielles mentionnées dans Ryaboshapko et al. [1999]
pour 'année 1996 exhibent les chiffres de 12000 t.an~' pour les émissions naturelles
et 18000 t.an~! pour les émissions anthropiques dans le domaine EMEP, mais ceux-ci
sont antérieurs aux lois sur les carburants.
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Le cadmium est majoritairement émis par les industries métallurgiques (environ
70% des émissions anthropiques en France), la combustion de fuel liée a la transfor-
mation d’énergie (15%) et le secteur résidentiel/tertiaire (15%). La source naturelle
prédominante correspond a l’activité volcanique qui produit 20% des émissions totales
(Allen et al. [2001]). Une valeur de 1123 t.an~! est proposée dans Bartnicki [1998]
pour ’Europe en 1985. Les données officielles mentionnées dans Ryaboshapko et al.
[1999] fournissent pour 1996 les chiffres de 1300 t.an~! pour les émissions naturelles et
317 t.an~! pour les émissions anthropiques dans le domaine EMEP.

Autres métaux

Les informations sur les émissions des autres métaux ne sont pas encore disponibles
dans le cadre des données mises a disposition par le MSC-FE. Les indications ci-dessous
sont issues d’études présentes dans la littérature sur les aérosols et les métaux lourds,
notamment Allen et al. [2001].

Habituellement les métaux lourds suscitant ’attention sont considérés comme ap-
partenant aux classes de particules fines (PMg 5) voire treés fines (PM; ), ce qui se vérifie
pour les composés majoritairement produits par des sources anthropiques, qui sont tres
souvent des processus a haute température provoquant une évaporation suivie d’une
condensation et d’un filtrage éliminant les grosses particules. Les phénomenes naturels
sont par contre eux créateurs de populations d’aérosols de tailles plus conséquentes
(PMa 5 - PMyy).

Les sources naturelles sont communes & une majorité de métaux du fait de leur
présence dans la crotte terrestre. Les plus importantes d’entre elles sont la resuspension
par le vent des poussieres de surface (20 a 50%), les volcans (20%) et les aérosols de sel
de mer formés par le vent et les vagues (10%). Néanmoins la quantification précise de
ces sources est extrémement problématique par manque de données de mesure.

Chrome

Les émissions de chrome dans I’atmosphere sont dominées par les sources naturelles
comme l'activité volcanique (20% des émissions totales) mais surtout la resuspension
des poussieres de surface (50% des émissions totales). La sidérurgie et dans une moindre
part la combustion d’énergie fossile sont responsables des émissions anthropiques (90%
et 10% respectivement en France d’apres le CITEPA).

Nickel

Le nickel de par sa présence a I’état de trace dans le fuel est principalement émis
dans l'atmosphere par les activités métallurgiques industrielles et la combustion de
diesel. Cependant une part importante des émissions atmosphériques de nickel semble
due a la resuspension (20%) et aux volcans (20%).

Zinc

Les sources anthropiques de zinc sont multiples et vont de la combustion de fuel
a lactivité métallurgique en passant par I’abrasion des pneus des véhicules. Il en va
de méme pour les sources naturelles auxquelles participent la resuspension (20 % des
émissions totales), les volcans (20 %) mais aussi la combustion de biomasse (20%). Les
chiffres de 45000 t.an~! et 132000 t.an~' sont respectivement donnés pour les émissions
naturelles et les émissions anthropiques globales dans Bartnicki [1998]. La contradiction
avec les proportions évoquées ci-dessus illustre le décalage en temps (1998 et 1989) mais
aussi au vu de la relativement faible évolution des émissions (en France, 1950 t.an~! en
1990 pour 1400 t.an~! en 2000, CITEPA) la difficulté & évaluer les émissions naturelles
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de maniere précise.

Cuivre

Les émissions de cuivre sont dues pour une large part au transport ferroviaire (60%
des émissions anthropiques en France), a son utilisation pour les plaquettes de frein et
aux activités métallurgiques. Une part vraisemblablement équivalente est a relier aux
sources naturelles que sont ’activité volcanique, la resuspension, les aérosols marins et
la combustion de biomasse. Les chiffres de 28000 t.an~! pour les émissions naturelles et
35000 t.an"! pour les anthropiques au niveau global sont notées dans Bartnicki [1998].
La quantité totale attribuée & 'Europe pour année 1985 est de 1000 t.an~'.

Arsenic

L’arsenic est majoritairement issu des procédés de I'industrie métallurgique et dans
une moindre mesure de la combustion d’énergie fossile. L’activité volcanique apporte
une contribution modérée aux émissions totales (20%). Des valeurs d’émissions globales
de 12000 t.an~! pour les sources naturelles et 19000 t.an~! pour les anthropiques ap-
paraissent dans Bartnicki [1998]. Les émissions totales pour 'Europe et 'année 1985 y
sont de 4936 t.an~".

Distribution spatiale

La distribution spatiale pour le plomb et le cadmium suit le méme format que
pour le mercure. Les fortes émissions de plomb en Italie témoignent de la promulgation
relativement tardive des lois sur les carburants sans plomb. La répartition verticale des

(a) Plomb (b) Cadmium

30°E 10°W 10°E 20°E 30°E 40°E
BT T T T T TV [ [ [T
020407 1 2 4 7 10 20 10 20 30 40 50 60 80 100120
Flux en kg.km ~.an~! Flux en g.km “an-!

F1a. 4.1 — Distribution spatiale des émissions totales de plomb et de cadmium.

émissions anthropiques est également faite sur les deux premiers niveaux du modele.
Comme le mercure le cadmium est réparti a parts égales pour chacun d’eux, par contre
90% des émissions de plomb sont affectés au premier niveau (lié au trafic routier) et les
10% restants au second. Pour ces deux composés les émissions naturelles sont attribuées
au premier niveau.

Distribution temporelle

Ces émissions, selon leurs origines, peuvent étre soumises a des variations tempo-
relles. Le méme principe de profil sinusoidal est employé ici pour les émissions anthro-
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piques de plomb et de cadmium :

Type de source Amplitude (%) Maximum Pondération (%)

Combustion de fuel 30 hiver 5
Transport 15 été 69
Autres sources 0 - 26

TAB. 4.1 — Variation temporelle des émissions de plomb.

Les pondérations pour le plomb sont a reconsidérer si I’on travaille avec des émissions
correspondant a des années plus récentes. Celles présentées dans le tableau 4.1 menent
a appliquer une variation de 9% avec un maximum en été.

Type de source Amplitude (%) Maximum Pondération (%)

Combustion de fuel 30 hiver 32
Transport 15 été 12
Autres sources 0 - 56

TAB. 4.2 — Variation temporelle des émissions de cadmium.

Les pondérations proposées pour le cadmium (tableau 4.2) conduisent a appliquer
une variation d’amplitude de 8% avec un maximum en hiver.

Spéciation en taille

Pour le modele multi-diametres et pour le modele d’aérosol il est nécessaire de répar-
tir les émissions, les conditions initiales et les conditions aux limites sur la distribution
en taille.

La premiére étape consiste a choisir un spectre qui donnera les limites de classes de
taille considérées dans le modele d’aérosol. Les diametres minimum et maximum repré-
sentés Dpyin €t Dipg, sont respectivement de 0,01 et 10 um, cet intervalle est découpé
en Ng = 10 classes de taille dont les limites sont déterminées par une loi exponentielle
pour répondre a des contraintes d’ordre numérique. Les diameétres limites sont donnés
par la relation :

— 1 Dma:v
i:1r>11 D(i) = Dyin exp <Z In ( >> (4.1)

S D min
Les diametres limites ainsi obtenus et ceux utilisés pour le modele multi-diametres
sont reportés dans le tableau 4.3

TAB. 4.3 — Diametres caractéristiques de la distribution en taille.
diametres limites des classes de taille (um)
0,00 0,02 0,04 0,079 0,159 0,316 0,631 1,26 2,51 5 10
0,015 0,03 0,06 012 024 047 095 1,9 3,8 7,5
diametres représentatifs des classes de taille (pm)

La deuxieme étape de la spéciation consiste a choisir la répartition des apports entre
les différentes classes de taille définies. La fagon de procéder pour cela sera spécifiée selon
les cas étudiés dans les paragraphes suivants.
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4.1.2 Conditions aux limites et initiales

Afin de générer les conditions aux limites et initiales on utilise les résultats du modele
MSC-E/HM pour année 2001. A Dinverse du mercure qui est homogenement mélangé
sur la verticale, les concentrations de plomb et de cadmium affichent un gradient négatif
avec l'altitude. Pour représenter cela on utilise les coeflicients proposés par le MSC-FE
que 'on interpole sur la grille verticale utilisée dans le modele (tableau 4.4).

TAB. 4.4 — Variation avec l'altitude des conditions aux limites et initiales.
couche n®

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14
1,00 0,995 0,972 0,944 0,910 0,874 0,833 0,793 0,751 0,707 0,668 0,631 0,593 0,58
fraction de la concentration au sol

4.1.3 Autres données
Données météorologiques

Les champs de données météorologiques sont les mémes que ceux utilisés pour le
modele dédié au mercure (paragraphe 2.1.3).

Données de sol

Les données d’occupation de sol (LUC) sont les mémes que celles utilisées pour le
modele dédié au mercure (paragraphe 2.1.3). Les valeurs des parameétres du modele de
dépot sec des particules sont données dans le tableau 4.5.

TAB. 4.5 — « et -y varient avec le type de sol, A le rayon caractéristique des récepteurs est
donné en mm et varie avec le type de sol et les saisons. Les valeurs de la saison “neige”
sont utilisées lorsque la couverture neigeuse dépasse 1cm. Ces valeurs des parametres
sont basées sur celles proposées dans Zhang et al. [2001].

parametre LUC1 LUC2 LUC3 LUC4 LUCS5 LUCG6-9 LUCT7 LUCS8

o 0,8 1 1,2 1,3 1,2 00 15 2
~y 056 056 054 054 0,53 0,5 056 0,54
A

Hiver 10 2 5 10 5 1 10 10
Printemps ) 2 2 10 2 1 10 10
Eté 5 2 2 10 2 1 10 10
Automne 5 2 2 10 2 1 10 10
neige 10 2 5 10 5 1 10 10

4.2 Validation

4.2.1 Comparaisons aux mesures

On ne s’intéresse dans ce paragraphe qu’aux résultats du modele simple utilisant des
diametres médians en masse (noté modele DMM) et & ceux du modele multi-diametres,
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les contraintes en temps de calcul du modele d’aérosol rendant difficilement réalisable
une simulation couvrant une année entiere.

Pour déterminer les champs de forcage du modele a diametre multiple on s’appuie
sur 1’étude bibliographique présentée au paragraphe 3.1.1. Chaque section représentée
par son diametre moyen se voit attribuer une part égale des champs de forcage initiaux,
ce qui implique que 70% des apports sont attribués aux diametres inférieurs & 1 pym.
Ce choix, a priori arbitraire, conditionne bien sir les résultats que I’on obtient. Il revét
un caractere pratique certain mais surtout reste cohérent avec la connaissance que ’'on
peut avoir de la distribution en taille d’une population d’aérosols métalliques.

Les mesures utilisées pour la validation de ces modeles sont celles mises & disposition
par le CCC et concernent I’année 2001. Aucune donnée renseignant les distributions
des aérosols métalliques n’est disponibles jusqu’a présent.

Le nombre de stations de mesure pour le plomb et le cadmium est plus conséquent
que dans le cas du mercure : 28 sites fournissent des observations de concentration dans
I’air pour le plomb et 27 pour le cadmium. En ce qui concerne les flux de dépot humide,
43 stations procurent des mesures pour les deux composés.

On notera ici également que la répartition géographique des stations n’est pas sa-
tisfaisante puisqu’elles couvrent essentiellement ’Europe du nord et I’Europe centrale.
Les indicateurs statistiques utilisés lors des comparaisons sont définis dans I’Annexe A.

70°N| 70°N|

60°N|

60°N]|

50°N|

50°N|

40°N| 40°N

=

0° 10°E  20°E _ 30°E

20°E 10°W 0 10°E  20°E  30°E  40°E

F1G. 4.2 — Localisation des stations de mesures de concentrations dans l'air (gauche)
et dans les précipitations (droite).

Mesures de concentration dans 1’air

La figure 4.3 montre les comparaisons aux mesures des valeurs de concentrations (en
ng.m~3) obtenues avec les deux modeles pour le plomb et le cadmium au premier niveau
(0—31m). Le modele DMM (en rouge) donne logiquement des valeurs de concentrations
supérieures a celles obtenues avec le modele multi-diametres (en vert). On comprend
aisément avec ’aide des figures 3.1 et 3.2 que la dispersion des champs de forcage
(conditions initiales, mais surtout émissions et conditions aux limites) sur le spectre
d’aérosol favorise les phénomenes de dépot en comparaison de 1'utilisation d’un diametre
médian en masse situé dans leur zone d’efficacité minimale.

Les résultats du tableau 4.6 montrent que les concentrations modélisées ont ten-
dances a sous-estimer les mesures a l'exception du cadmium déterminé par le mo-
dele DMM. Les deux modeles donnent des résultats convenables en amplitude pour
le cadmium, plus de 80%(DMM) et 90%(multi-diametres) des valeurs obtenues étant
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F1c. 4.3 — Comparaison mesure/modele des concentrations annuelles moyennes dans
l'air de plomb (a) et de cadmium (b) pour I'année 2001 (en ng.m~3).

comprises dans un facteur 2 par rapport aux mesures. Pour le plomb le modele multi-
diametres s’écarte plus séveérement des observations puisqu’a peine plus de 50% des
valeurs sont dans un facteur 2 par rapport a celles-ci alors que le modele DMM donne
des résultats comparables & ceux obtenus pour le cadmium (85%). Les corrélations
spatiales sont par contre assez faibles. Le fait que la résolution horizontale du modele
soit assez lache et que les stations ne soit pas homogenement réparties peut en partie
expliquer ce mauvais résultat.

TAB. 4.6 — Statistiques des comparaisons modeéle/mesure pour les concentrations dans
I’air. Les observations, les concentrations modélisées et le biais moyen sont exprimés en
ng.m 3. Le biais fractionnel (FB), I'erreur fractionnelle absolue (FE) et les fractions de
concentrations modélisées ayant un écart inférieur a 50 et 75% par rapport aux mesures
sont donnés en %. Les indicateurs statistiques utilisés sont définis en Annexe A.

observation modele biais FB FE F<50% F< 7% corr.
Pb DMM 6,6 5,4 1,2 16 39 82 89 0,46
Pb mult-D. 6,6 3,9 2.8 47 59 50 93 0,45
Cd DMM 0,20 0,24 -0,044 -20 36 63 74 0,53
Cd mult-D. 0,20 0,16 0,034 18 39 81 89 0,52

Mesures de concentrations dans les précipitations

La figure 4.4 montre les comparaisons aux mesures des valeurs de flux humides
obtenues avec les deux modeles. Dans tous les cas les valeurs des flux modélisés sont
nettement sous-estimées par rapport aux mesures.

Par ailleurs le modele multi-diametres produit des valeurs inférieures au modele
DMM. Ce résultat peut paraitre contradictoire avec ceux obtenus pour les concentra-
tions dans l'air et concernant les différences induites sur les flux de dépdts par les
deux approches. Deux arguments peuvent cependant expliquer cela. D’une part le dé-
pot humide des particules est principalement imputable au lessivage par les nuages.
L’efficacité de captation des particules par ’eau nuageuse est bien plus importante que
par l'eau précipitante. Or, dans la modélisation employée, le lessivage par les nuages
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ne discrimine pas les particules de par leur taille. D’autre part, le dépot sec, qui n’est
pas pris en compte dans les mesures de dépot humide est lui réellement augmenté. La
masse supplémentaire de polluant qui est ainsi retirée de ’atmosphere par le modele
multi-diametres n’est plus susceptible d’étre lessivée.

(a) Plomb (b) Cadmium
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F1a. 4.4 — Comparaison mesure/modele des flux humides annuels moyens de plomb
(a) et de cadmium (b) pour I'année 2001 (respectivement en kg.km2.an~! et en
gkm~2.an"1).

Les résultats présentés dans le tableau 4.7 confirment la sous-estimation globale des
flux de dépot humide par les deux modeles. Celle-ci est plus marquée pour le cadmium
que pour le plomb. Toutefois dans les deux cas plus de 65% des valeurs modélisées
restent dans un intervalle d’un facteur 2 par rapport aux mesures. Les corrélations
spatiales sont meilleures que pour les concentrations dans I’air mais restent encore un
peu faibles. La “correction” déja employée au paragraphe 2.2.1 permet a nouveau de les
améliorer, mais toujours au dépend du biais.

TAB. 4.7 — Statistiques des comparaisons mesure/modele pour les flux humides. Les
observations, les flux modélisés et le biais moyen sont exprimés en kg.km~2.an~! pour
Pb et en g.km~2.an"! pour Cd. Le biais fractionnel (FB), erreur fractionnelle absolue
(FE) et les fractions des flux modélisés ayant un écart inférieur a 50 et 75% par rapport
aux mesures sont donnés en %. Les indicateurs statistiques utilisés sont définis en
Annexe A.

observation modele biais FB FE F<50% F<75% corr.

Pb DMM 1,3 0,79 0,52 33 50 65 95 0,66
Pb mult-D. 1,3 0,68 0,63 46 58 47 91 0,59
Cd DMM 10 3,5 6,6 45 60 63 84 0,39
Cd mult-D. 10 2,9 73 59 65 51 81 0,43
statistiques “corrigées” par les précipitations.
Pb DMM 1,3 0,74 0,57 49 60 53 88 0,69
Pb mult-D. 1,3 0,64 0,67 62 72 47 84 0,64
Cd DMM 10 3,3 6,9 61 67 56 84 0,54

Cd mult-D. 10 2,9 73 75 T8 42 79 0,56
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4.2.2 Distribution spatiale des champs
Concentrations dans ’air

Les champs de concentrations annuelles dans lair (figures 4.5 et 4.6) font nette-
ment apparaitre les principales régions d’émissions, ce qui souligne le temps de vie
relativement limité du plomb et du cadmium dans ’atmosphére. Pour ces deux com-
posés les résultats du modele multi-diametres sont sensiblement inférieurs a ceux du
modele DMM (tableau 4.8 et figures 4.5 et 4.6).

(a) Plomb — DMM (b) Plomb — mult—D
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Fig. 4.5 — Comparaison des distributions spatiales des concentrations annuelles
moyennes de plomb au premier niveau du modele pour 'année 2001, le modele DMM
servant de référence.

Les divergences sur les concentrations entre les deux modeles sont plus marquées
lorsque 'on s’éloigne des zones d’apport dans le domaine (bordures et zones d’émis-
sions), ce qui traduit V'effet cumulatif des différences dans les approches. Les gradients
de concentration sont légerement plus forts dans le cas du modele multi-diametres du
fait du temps de vie plus limité des tres fines particules (< 0,1um) et des grossieres
(> 2,5um), les premieres étant soumises aux effets de la diffusion brownienne et les
dernieres a ceux de l'inertie.

Flux de dépét

La figure 4.7 illustre dans le cas du cadmium (le comportement est similaire pour
le plomb) le résultat annoncé précédemment concernant 'importante augmentation du
flux de dépdt sec (pratiquement doublé en moyenne) provoquée par la spéciation en
taille des champs de forcages. Les différences de comportement sont ici logiquement
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(a) Cadmium — DMM (b) Cadmium — mult—D
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Fig. 4.6 — Comparaison des distributions spatiales des concentrations annuelles
moyennes de cadmium au premier niveau du modele pour I'année 2001, le modele
DMM servant de référence.

concentration minimum moyenne maximum
plomb - DMM 14 5,9 65
plomb - mult-D. 1,2 44 55
cadmium - DMM 0,063 0,21 14
cadmium - mult-D. 0,051 0,14 1,1

TAB. 4.8 — Echelle de variation spatiales des concentrations dans ’air pour ’année 2001
(en ng.m~3).

opposées a celles constatées pour les concentrations dans I’air, les dissemblances entre
les deux modeles sont plus fortes pres des zones d’apport de masse.

Les figures 4.8 et 4.9 montrent les champs de dépdt total pour le plomb et le cadmium
obtenus avec les deux modeles. Qualitativement les zones d’émissions sont toujours
apparentes, mais moins mises en relief par le dépot total que par le dépot sec. Ceci
est du au caractere plus diffus du dépot humide. Les zones de fort dépot le long du
bord ouest du domaine sont a relier a la concomitance de fortes précipitations avec
I’apport de masse généré par les conditions aux limites. Ces flux, tres probablement
excessifs, peuvent étre considérés comme un artefact lié a la fagon sommaire de générer
les conditions aux limites.

Le biais fractionnel positif pour certaines régions des figures 4.8 et 4.9 et les résultats
du tableau 4.8 confirment que le flux humide obtenu avec le modele DMM est supérieur
au flux prédit par le modele multi-diametres. Une partie de la masse qui n’est pas
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(a) Cadmium — DMM (b) Cadmium — mult—D
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Fi1Gg. 4.7 — Comparaison des distributions spatiales des flux annuels moyens de dépot
sec de cadmium pour I'année 2001, le modele multi-diametres servant de référence.

déposée par le flux sec l'est, plus loin des zones d’émissions, par le flux humide. Ce
résultat revét une certaine importance lorsque 'on s’intéresse a des problématiques de
pollution transfrontiere. Si ’on prend arbitrairement le modele multi-diametres comme
référence, le modele DMM ne se contente pas de déposer globalement moins (tableau
4.8), il dépose également ailleurs.

Les chiffres du tableau 4.8 permettent d’appréhender I'importance relative des pro-
cessus de dépot sec et humide. Pour les deux modeéles c’est le dépot humide qui domine
en moyenne, cependant avec I’approche multi-diametres les maxima de dépot sec dé-
passent ceux de dépot humide. On constate donc que le choix du modele détermine
I'importance relative des deux processus dans les résultats de modélisation.

flux sec flux humide
min. moy. max. min. moy. max.
plomb - DMM 0,0020 0,24 2,2 0,048 0,76 4,2
plomb - mult-D. 0,0021 042 43 0,054 0,69 4,2

cadmium - DMM 0,18 7,6 54 2 27 104
cadmium - mult-D. 0,93 15 117 2,2 24 102

TAB. 4.9 — Echelle de variation spatiale des flux de dépot total pour année 2001.
Les valeurs sont exprimées en kg.km~2.an~! pour le plomb et en gkm™2.an~! pour le
cadmium.

L’idée générale supposant que le dépdt sec est prépondérant prés des sources et
dans les zones de faibles précipitations (Seinfeld et Pandis [1998]) semble apporter un
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(a) Plomb — DMM (b) Plomb — mult—D
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Fi1Gg. 4.8 — Comparaison des distributions spatiales des flux annuels moyens de dépot
total de plomb pour 'année 2001, le modele multi-diametres servant de référence.

certain crédit a I’approche multi-diametres. La figure 4.1 illustre dans le cas du cadmium
I'importance relative du dépot sec par rapport au dépot humide pour les deux modeles.
Cette comparaison fait ressortir la région semi-aride de ’Espagne dans les deux cas, mais
les principales zones d’émissions ne sont que tres légérement apparentes avec le modele
DMM. Les aires ou le dépot sec est prépondérant avec I'approche multi-diametres ont
une extension bien plus considérable.

4.3 Impact de la modélisation de la dynamique des aéro-
sols

Dans ce paragraphe on s’intéresse aux effets induits par la prise en compte de la
dynamique d’une population d’aérosols. On réalise pour cela une comparaison préli-
minaire entre le modele multi-diameétres et le modele SIREAM. Les temps de calcul
conséquents de ce dernier étant limitants les simulations portent sur deux périodes de
un mois correspondant a janvier et juillet 2001. Afin de réduire les effets indésirables in-
duits par les conditions initiales les comparaisons sont restreintes a la deuxieme moitié
de chacune des périodes.

Le modele de dépot sec utilisé pour les deux approches est celui présenté au para-
graphe 3.2. Par contre, la maniere de prendre en compte le lessivage par les nuages dif-
fere. Notamment la représentation des phénomenes d’activation/désactivation entraine
une discrimination des aérosols selon leur taille. L’existence d’un seuil d’activation dé-
favorise le lessivage des petites particules par rapport aux plus grosses. Etant donné
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(a) Cadmium — DMM (b) Cadmium — mult—D
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Fi1Gc. 4.9 — Comparaison des distributions spatiales des flux annuels moyens de dépot
total de cadmium pour 'année 2001, le modele multi-diametres servant de référence.

I’hypothese de lessivage total des particules par la phase aqueuse nuageuse appliquée
dans le modele multi-diametres il semble prévisible que le dépot résultant de ce modele
soit supérieur.

La détermination des champs de forcage pour le plomb et le cadmium dans le
modele SIREAM est identique a celle employée pour le modele multi-diametres. Les
comparaisons portent dans un premier temps sur les distributions des concentrations
dans l'air puis sur celles des flux. Les analyses qualitatives faites dans le cas du plomb
sont généralisables au cadmium étant donné que rien ne différencie les deux especes en
ce qui concerne les “interactions” avec la phase aérosol.

4.3.1 Distribution des concentrations

La figure 4.11 montre la répartition de la masse de plomb dans I’air sur les différentes
classes de taille représentées dans les modeéles (en moyenne aux sites des stations de
mesure). Le modele STREAM aboutit a des valeurs de concentrations supérieures pour
toutes les classes, ce qui semble confirmer que les flux de dépot générés sont globalement
moins importants.

Pour les deux modeles les concentrations obtenues pendant la période de janvier
sont supérieures a celles de juillet. Ceci est en contradiction apparente avec la variation
annuelle des émissions de plomb pour lesquelles le maximum est atteint en été.

Les profils obtenus avec les deux modeles sont tres similaires. Toutefois le modele
SIREAM , en comparaison du modele multi-diametres, exhibe une importance relative
plus faible de la masse présente dans les classes de taille correspondant aux fines par-
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(a) Cadmium — MMD (b) Cadmium — mult—D
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F1G. 4.10 — Comparaison des distributions spatiales des flux sec et humide de cadmium
pour I'année 2001, le flux sec servant de référence.

ticules et a l'inverse plus forte pour celles correspondant aux grosses, ceci se faisant en
dépit du fait que le lessivage par les nuages “épargne” les fines particules par rapport aux
grosses. Cela témoigne donc du transfert de masse, lié aux phénomenes de coagulation

et de condensation, des petites classes de taille vers les plus grosses.

4.3.2 Distribution des flux

La figure 4.12 montre la répartition du flux de dépot de plomb sur les différentes
classes de taille (en moyenne aux sites des stations de mesure). L’hypotheése envisagée
précédemment se vérifie, les flux de dépot générés par le modele multi-diametres sont
supérieurs a ceux obtenus avec le modele STIREAM.

Le profil de flux résultant du modele multi-diametres est relativement homogeéne
avec un maximum coincidant a celui du maximum de masse. L’effet discriminant en
taille des phénomenes de dépot apparait donc dans ce cas plus qu’atténué par la ré-
partition de la masse sur les classes de taille. La situation differe passablement avec le
modele d’aérosol. Les maxima de flux sont atteints pour les tres fines et grosses classes
de taille en dépit de la répartition de la masse. Cela semble témoigner d’une certaine
faiblesse du dépot humide par rapport au dépot sec.

Le modele multi-diametres génere des flux supérieurs en juillet par rapport a janvier.
Ce résultat peut étre attribué a deux phénomenes. Premierement les précipitations sont
en moyenne plus importantes sur la moitié nord du domaine (dans laquelle se trouve la
majorité des sites de mesure, voir figure 4.2) pour cette période. D’autre part le dépot
sec est favorisé par ’état des sols par rapport a la période hivernale. Cela explique les
niveaux de concentrations plus faibles observés au paragraphe 4.3.1.

Les résultats obtenus avec le modele d’aérosol sont plus incohérents. Les flux de
dépot sont en moyenne plus faibles en juillet, ce qui ne permet pas d’expliquer les
niveaux de concentrations réduits constatés pour cette période. Cette contradiction
(renforcée par les niveaux d’émissions plus forts en été pour le plomb) appelle & une
étude plus détaillée des processus mis en jeu. On pourrait s’intéresser par exemple
aux conséquences du couplage du grossissement des aérosols avec le lessivage par les
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F1c. 4.11 — Moyenne des distributions de concentrations (en ng.m~3) aux sites de
mesure pour le plomb (a), (c), (d) et (f). Comparaison de la répartition en % de la
masse sur les classes de taille pour le modéle multi-diametres et le modele SIREAM,
en janvier (b) et en juillet (e).

précipitations (celui-ci devenant efficace pour les grosses particules).

Conclusion

Les comparaisons aux mesures des concentrations dans l’air et des flux humides
annuels pour les modeles DMM et multi-diametres ont montré une tendance de ces
derniers a sous-estimer les observations, sauf pour les concentrations dans I’air de cad-
mium obtenues avec le modele a diametre médian. Un constat analogue concernant la
sous-estimation des mesures de plomb et de cadmium est fait par le MSC-E (Ilyin et
Travnikov [2005]) avec les cadastres d’émission officiels (utilisés pour les simulations
présentées ici). Celui-ci explique une réévaluation de 'amplitude des émissions anthro-
piques pays par pays pour le modele MSC-E/HM.

Par ailleurs, d’un point de vue qualitatif les deux approches abordées donnent des
résultats tres différents pour les flux de dépot, ce qui engendre logiquement des dis-
parités dans I’évaluation des concentrations dans 'air. Globalement, le modéle multi-
diametres génere des flux supérieurs a ceux du modele DMM. L’importance relative des
flux sec et humide est également tres variable d’un modele a I'autre ce qui a de lourdes
conséquences sur leurs distributions spatiales.

La maniere quelque peu arbitraire avec laquelle ont été générés les champs de for-
cages du modele multi-diametres et les comparaisons aux mesures ne permettent pas
de tirer de conclusions définitives sur la validité de I'approche. Toutefois au vu de notre
compréhension des phénomenes de dépot pour les particules et de la connaissance que
I’on a des distributions en taille des aérosols métalliques celle-ci semble plus raisonnable.

L’étude préliminaire sur I'impact de la prise en compte de la dynamique des aérosols
a illustré son importance potentielle. Le modele STIREAM prédit des niveaux de concen-
tration plus élevés que I'approche multi-diametres. Ce résultat est conforme a ce que
I'on pouvait prévoir en considérant les différences d’approches pour les flux humides.
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FIG. 4.12 — Moyenne des distributions des flux (en kg.km~2.an"!) aux sites de mesure
pour le plomb (a), (c), (d) et (f). Comparaison de la répartition en % de la masse sur
les classes de taille pour le modele multi-diametres et le modele SIREAM, en janvier
(b) et en juillet (e).

Les profils de distribution en masse sont également en accord avec ce que l'on
pouvait attendre, les classes de tailles les plus importantes en masse étant celles cor-
respondant au minimum d’efficacité des phénomenes de dépots. L’interprétation des
profils de flux de dépot est plus problématique et nécessite une analyse plus fine des
processus intervenants.
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Le travail faisant I’objet de cette troisieme partie porte sur les modeles dédiés au
mercure. Les chapitres 5 , 6 et 7 sont constitués a partir de deux articles soumis aux
revues Journal of Geophysical Research et Atmospheric Chemistry and Physics. On
notera cependant au vu des hypotheses utilisées que cette démarche et ses applications
sont théoriquement transposables aux modeles simples pour les métaux lourds.

Au-dela du role des processus chimiques, il est également intéressant d’analyser la
sensibilité du modele aux forcages qui sont utilisés pour la réalisation des simulations et
d’étudier dans quelle mesure les données d’observations peuvent permettrent de pallier
ces faiblesses.

Avec ce double objectif un raisonnement reposant principalement sur la linéarité
de I'équation de transport du mercure est exposé au chapitre 5. Celui-ci définit une
méthode, basée sur I'obtention d’une équation de transport adjointe, qui est présentée
de fagon détaillée pour le modele continu. Elle permet d’obtenir une expression reliant
une concentration modélisée aux différentes données pour un domaine régional :

e les conditions aux limites,
e les émissions surfaciques et volumiques,
e les conditions initiales.

Son extension au modele numérique et les approximations que cela entraine du fait de
la non-commutativité a priori des opérations de discrétisation (pour obtenir le modele
numérique) et d’adjointisation (pour obtenir I’équation de transport adjointe) sont dis-
cutées par la suite. Les limitations vis a vis d’'un modele global ou hémisphérique sont
également évoquées.

Cette méthode se distingue de celle dite “indirecte” qui consiste a tirer profit de la
propriété de linéarité de 1’équation de transport du mercure et du principe de super-
position. Dans le cas qui nous concerne ici on adopte le point de vue des méthodes
adjointes en considérant une propagation inverse en temps. L’intérét étant d’obtenir
en une simulation ’ensemble des sensibilités pour une mesure donnée. Elle s’appuie
comme la méthode indirecte sur la propriété de linéarité. Ce qui évite d’avoir recours
a des méthodes plus générales comme la méthode DDM (“Decoupled Direct Method”)
ou a la différenciation automatique en approche directe ou adjointe.

Dans le chapitre 6 sont exposées les différentes applications possibles dans le cadre
de 'analyse de sensibilité. La plus évidente réside dans ’obtention de carte de sensibi-
lité d’une mesure modélisée ponctuelle aux différents forcages. Cette méthode permet
également d’obtenir des résultats intéressants pour des études sur la pollution trans-
frontiere avec un point de vue différent de la méthode “indirecte”. Cette derniere permet
d’étudier séparément les différents types de sources, on peut par exemple obtenir I'in-
fluence d’une région sur elle-méme et le reste du domaine. La méthode proposée ici
fournit une information un peu différente, I'influence de tous les types de sources sur
une région donnée. Enfin, une derniere application présentée montre comment les sen-
sibilités peuvent étre utilisées conjointement aux données pour identifier 'origine de
différences entre mesure et modele.

La méthode développée pour le modele simple de chimie est étendue au modele com-
plexe. Elle est mise en place comme précédemment pour des mesures de concentrations,
mais également des mesures de flux de dépot, sec et humide. La prépondérance du mer-
cure élémentaire par rapport aux especes oxydées dans ’évaluation des concentrations
gazeuses est mise en évidence. Les roles sont par contre inversés pour ce qui concerne
Iestimation des flux de dépot. L’importance relative des phénomenes de lessivage hu-
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mide et de dépot sec est ensuite discutée. Pour un site donné, le processus prédominant
dépend de la solubilité de ’espece considérée et de 1’éloignement des sources. Pour une
meéme espece 'éloignement de la source rend le dépot humide plus conséquent, alors
qu’une solubilité plus forte provoque une prévalence du dépot sec.

Dans le chapitre 7 'accent est mis sur les conditions aux limites qui se révelent
prépondérantes dans 1’évaluation des concentrations gazeuses de mercure élémentaire.
Ce constat semble naturel au vu de son temps de résidence, de I’ordre de plusieurs mois,
dans 'atmosphere. Il a justifié le recours a des modeles hémisphériques et globaux pour
générer des conditions aux limites de modeles régionaux. Le travail de modélisation
inverse sur les conditions aux limites est effectué dans un premier temps pour le modele
simple. La possibilité d’améliorer significativement les concentrations modélisées en
se servant des mesures disponibles est mise en évidence. L’extension aux émissions
du processus d’assimilation n’est par contre pas envisageable avec le faible nombre de
mesures de concentrations dans I’air disponibles. Par la suite la méthode de modélisation
inverse pour les conditions aux limites est étendue au modele complexe. La possibilité de
I’appliquer a d’autres forcages est également envisagée ainsi que 'utilisation de mesure
de flux de dép6t humide.



Chapitre 5

Méthodes adjointes

Adjoint techniques are introduced to perform a sensitivity analysis for mercury over
Europe, using a regional model. This approach differs from other techniques such as
the direct and indirect approaches developed to compute sensitivities for air quality
modeling. Gaseous elemental mercury life-time being of order one year, global or he-
mispherical models are usually preferred to analyze its fate and transport. In an area
limited domain, respective influence of incoming mercury and inner emissions fluxes
have to be weighted. A local measurement depends on the potential ground emissions,
the potential incoming mass from domain borders and on the potential initial content
in mercury of the atmosphere. The sensitivities of the measurement to entire maps
of emissions, boundary conditions, etc., are computed thanks to the adjoint method
since other techniques do not allow to perform these computations directly. As an ap-
plication to this methodological developments, we use the numerical transport model
PoLAIR3D. Quantitative sensitivity maps are provided for EMEP mercury monitoring
stations. With the adjoint approach, sensitivities of a given country to other countries
emissions are computed in a straightforward manner. The yearly average sensitivity of
a measurement of gaseous elemental mercury to distant sources is shown to decrease
like a power law r~2%, where r is the distance to a source. It is eventually explained how
the method developed here can be generalized to account for a more complex mercury
chemistry, and the modeling of oxidized species. In particular sensitivities of dry and
wet deposition fluxes of oxidized species are computed for one EMEP station.

5.1 Introduction

Several Chemistry Transport Models (CTM) are currently used to simulate atmos-
pheric mercury dispersion. Since mercury is considered as a global pollutant, due to its
relative long atmospheric life time of about one year, most of them run on a global do-
main (Seigneur et al. [2001]) or a hemispherical one (Ilyin et al. [2002], Christensen et al.
[1997]). Such models proved well suited to the study of transboundary pollution. They
also provide boundary conditions for regional models. The latter are suitable for impact
studies needing finer spatial resolution, global model having too coarse resolution to
get accurate estimations of deposition fluxes. Some simulations are still performed wi-
thin a restricted domain (Lin et Tao [2003], Bullock et Brehme [2002]). They generally
stand as a first step in atmospheric mercury model development, to assess qualitatively
the impact of new reaction kinetics or to highlight an improved parameterization of a
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physical process.

The first aim of this work is to assess some strength and limitations of atmospheric
mercury modeling when using a regional model. Europe will be studied as an open
system, subject to external influences, encapsulated in the boundary conditions, and to
internal influences : sources, sinks, initial bulk concentration levels. Such a study can be
performed from a quantitative point of view through a sensitivity analysis. First sensi-
tivity studies focussing on the transport and fate of mercury within a regional model
were performed in (Pai et al. [1999]; Xu et al. [2000]). The authors have made use of the
indirect technique (single perturbation, or brute-force method). Their conclusions point
out to the most sensitive parameters regarding mercury deposition such as speciation of
emissions, dry deposition parameterization, oxidizing species ambient concentrations,
etc. In this paper, we will be mainly interested in sensitivities to parameters which are
crucial to regional modeling of mercury air concentrations. For instance, one should
evaluate the influence of boundary conditions on a measurement, as compared to in-
ner sources of mercury. We will also be interested in sensitivities to initial conditions,
inner sources and emissions. Typical questions to be answered are : what is the annual
average influence of westerly incoming mercury on a local concentration measurement,
compared to the regional emissions influence ? Another typical issue is to assess the po-
tential influence (knowing the meteorological conditions) of European emissions on the
concentrations over a given country. Note that it is quite a different question from kno-
wing the influence one country emissions have on the rest of Europe. This last question
would be directly addressed by other known methods.

In this respect, the second aim of this work is to develop the appropriate techniques
to compute those sensitivities. Several techniques have been developed for air quality
models to study sensitivities. The Decoupled Direct Method [DDM] (Dunker et al.
[2002] and references therein) is a robust technique. It consists in exploiting the exact
numerical scheme which simulates the propagation of a perturbation though the original
numerical model. A variant is to carry out this program systematically using automatic
differentiation (Carmichael et al. [1997]). The indirect method studies the propagation
of a perturbation in the parameters, possibly using finite differences. This technique
has been used in the study of the fate and transport of mercury (Pai et al. [1999]).
These methods made use of the forward model, or of its formal derivative. In all cases,
the forward propagation of a perturbation is studied. A quite different point of view
focusses on the adjoint model (Uliasz [1983]; Daescu et Carmichael [2003]). In that
case, the perturbation is propagated backward from the observation station to the area
mostly contributing to the measurement at the station. This is known as the adjoint
method, and in another form Green function method (Vuillemier et al. [1997]).

The technique we would like to advocate belongs to the class of adjoint methods.
It relies on the linearity in the species concentrations of the models of mercury trans-
port and fate. Because of this property, some simplifications to the adjoint variational
methods used in air quality models (Elbern et Schmidt [1999]) focussing on photo-
chemistry are operated. Such an approach has been emphasized in (Uliasz [1983]; Mar-
chuk [1995]). A similar approach has been used for CO3 inverse modeling (Kaminski
et al. [1999]) through the technique of the Jacobian (actually equivalent to the method
we advocate). However it was formulated for a global domain. The adjoint analysis
in presence of boundaries is somewhat more intricate (Uliasz [1983]). A recent work
(Cosme et al. [2005]) has applied those techniques to the investigation of origin of
sulfur compounds detected in Eastern Antarctica.
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The method we develop in this paper has advantages over previously used sensitivity
analysis techniques. First, thanks to the linearity assumption, adjoint solutions which
synthesize all first-oder sensitivities can be computed once and for all. As a consequence,
various analysis can later be performed quickly and efficiently on a single PC, using
the stored adjoint solutions. Second, because of the backward point of view (specific
to adjoint methods), quantitative results such as sensitivities of measurement or an
average measurement over a large area (such as a country) with respect to emissions,
boundary conditions, etc, can be obtained in a single run. Forward methods (both direct
and indirect) are not as straightforward (Ilyin et al. [2003]).

To emphasize the advantages of the method, it will be applied on several mer-
cury sensitivity problems. The method stands as an alternate way to establish source-
receptor relationships, focussing on the receptor as a starting point of the computation,
instead of the sources (Seigneur et al. [2004]). Sensitivity of a measurement at a given
receptor to all domain sources (and mercury species) will be computed in a single run
of the adjoint model. As another application building on the previous one, the average
influence of sources on a station will be computed in terms of the source-receptor dis-
tance. The adjoint techniques will be shown to help quantify the mercury budget within
the limits of a regional model. Regional modeling of mercury transport should benefit
from that analysis.

In section 5.2 of this paper, the mercury dispersion model used to exemplify the
method is detailed. A few results about the global budget of mercury in a regional
domain is given, in order to emphasise the role of mercury exchanges in and out of the
domain. In section 5.3, the way adjoint methods should be used to study open systems
is advocated, both for the continuous and the numerical (discrete) models.

5.2 Simulating mercury over Europe

The transport and fate of mercury is governed by the equation :

%—i—div(uc)—div(KVc)%—ACzW (5.1)

It describes the temporal evolution of mercury concentration under the influence

c
E’
of the following processes :

— the advection by wind u, div (uc),

— the turbulent diffusion term with K the eddy diffusivity tensor, div (KVe¢),

— the chemistry and wet scavenging process are altogether described by A c,

— and the volume emission term, o.
Another important physical process is the dry deposition, enforced here as a boundary
condition :

(KVc) - n=v4c—F, (5.2)

with the normal surface vector n, outward oriented, the ground emission term E and
the dry deposition term vg ¢ (vq is the dry deposition velocity). A, vy depend specifically
on mercury-related physical parameterizations.

5.2.1 A regional model

The transport and physics of mercury is meant here to be simulated over Europe.
The domain which is considered (Fig.5.1) extends in space from 12.375°W to 37.125°E
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in longitude and from 36°N to 72°N in latitude. One to five years of mercury dispersion
are simulated. Direct and backward simulations are mainly performed for the year 2001.
A constant grid resolution of 1.125° is taken along longitude and latitude for the grid
of 44 x 32 cells respectively. The 14 vertical levels, defined in a z-coordinate system,
cover the lower troposphere from the ground to 5233m in relative height.

70°N|

60°N

50°N|

40°N

Fi1a. 5.1 — Representation of the domain D. Symbols %, o, and A indicate gaseous
mercury stations, gaseous heavy metal stations, and precipitation stations respectively.

The domain is designated by ) and it is the product of its spatial and temporal
components @ = D x [0,7]. The boundaries of the domain € are denoted 99, 09,
0y, 0, Oy, 05, O, and OS2, for respectively the initial, final, surface, top, North,
South, West and East boundaries. The boundary of the space domain is denoted 9D.
A distinction is to be made between border interfaces where the wind is incoming, and
border interfaces where it is outgoing. Hence the spatial boundary splits into 9D =
0D, UID_ (+ means incoming, and — means outgoing). Note that this decomposition
is time-dependent. We will also denote 094 = |J, D4 [t]. Finally, 0D, the spatial
boundary of D, is made up of the bottom (surface), top, North, South, West and East
borders, 0Dy, 9Dy, 0D,,, 0D, Dy, and 0D, respectively.

To support some of our results, forward simulations will be performed. However,
the actual boundary condition values used in those simulations are secondary. Since
the transport and fate of mercury is linear, sensitivities do not depend on them. For
these simulations the following boundary conditions are implemented : 1.75 ng.m >
at West, 1.7 ng.m™3 at East, 1.5 ng.m 3 at South and 1.42 ng.m 3 at North. These
values are proposed by the Meteorological Synthesizing Centre - East (MSC-E) in a
first approach (http://www.msceast.org/). In addition a value of 1.6 ng.m 3 at the
top of the domain was chosen. The relevance of these choices are discussed in chapter
7. However, the precise values do not have any consequence on the sensitivity analysis
carried out in this paper.
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5.2.2 Mercury mass budget over Europe

A mass budget is a diagnosis tool to test the accuracy of the numerical transport
model. It helps ensuring that numerics are under control. In addition it provides with
data on the magnitude of transboundary mercury fluxes, as well as ground emissions
and sources. It is a first albeit gross view on the potential drawbacks of a limited area
model versus a global or hemispherical model.

A simulation has been performed for the year 2001, using the CTM POLAIR3D,
whose characteristics will further be detailed in section 5.3.2. The emission data come
from the European Monitoring and Evaluation Program (EMEP). Mercury emissions
are usually classified into three types, anthropogenic, natural and reemission (Ryabo-
shapko et al. [1998]). For the simulation emissions are split into ground emission and
sources (emissions in the bulk) at the second vertical level. Meteorological fields are
derived from re-analysis of the European Centre for Medium-Range Weather Forecasts
(ECMWF) with a six hours frequency. Vertical wind fields are diagnosed in order to
ensure mass conservation under the incompressible atmosphere hypothesis. A homoge-
neous initial concentration of 1.5 ng.m 2 is taken in the bulk. The simulation time step
is 900 s, data are linearly interpolated between each data time step. For each face of
the domain total mass fluxes have been computed. For each type of emission, the total
released mass is given. The initial and final mercury masses present in the domain are
also part of the budget. Those fluxes are listed in Table 5.1.

TAB. 5.1 — Elemental mercury mass budget over Europe for year 2001, using the Pe-
tersen’s chemistry. Mass figures are truncated to their first decimal. The last line lays
the final mass budget equation.

masses (in t) incoming outgoing sum
initial mass (M;) 09y - - 107.0
final mass (My) 0, - - 118.0
west flux 0, 7713.0 1752.0 5961.0
east flux 0Q, 1222.0 6353.0 -5131.0
south flux o  2411.0 3794.0 -1383.0
north flux 09, 1324.0 1618.0 -294.0
top flux 0 6328.0 5722.0 606.0
surface emission €, 207.0 - 207.0
volume emission €2 73.4 - 73.4
dry deposition 9, - 27.7 -27.7

wet deposition 082 - negligible negligible
M; — M; — ¥ flux 0.1

At first this budget confirms the consequent contribution of boundary fluxes to the
GEM concentration in the bulk, especially on the western border, which is consistent
with the average atmospheric circulation over Europe from West to North-East. Se-
condly the initial and final masses are similar and relatively low in comparison to
advected fluxes.

In this respect, Fig. 5.2 unveils that the initial conditions are almost forgotten after
a two weeks spin-up time. Therefore the final mass is probably mainly ascribable to
meteorological, boundary conditions and dynamical input of mercury. The absolute
values of fluxes seem far superior to the mass injected by emissions. Having in mind
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F1G. 5.2 — Influence of initial conditions : spatial correlation between simulation results
with different initial bulk conditions, 0 ng.m 3, 1.5 ng.m~3 (the reference case) and 5

ng.m =3,

to extract information from such a regional model about (for instance) the impact of
emissions in Europe, this last remark may sound compromising. However those figures
do not give direct information about the sensitivity of mercury concentrations near
the ground. Contributions of surface emissions and sources appear moderate. However
since the spatial origin of these fluxes is close to the ground one can expect to find
a relatively high sensitivity to surface concentrations. The fluxes at the top of the
domain are also important. However the exchange surface is much more extended than
those of the other faces. Since mass exchanges between the top, belonging to the free
troposphere, and the surface, in the atmospheric boundary layer, are rather limited,
it seems rational to assume there is little consequence on surface concentrations. The
weakness of the chemistry mechanism which largely underestimates the wet deposition
flux is also shown, but in a first approach this is not a worrying point for now.

The budget is theoretically balanced. This has been checked numerically, with a
very moderate unbalance of 0.1 t of elemental mercury.

5.3 Adjoint transport in an open domain

Adjoint analytical and numerical techniques will now be applied to the study of
mercury concentration sensitivity in the framework of a European dispersion model.
5.3.1 Continuous analysis

Consider the transport equation Eq.(5.1). It may be multiplied against a test func-
tion ¢ defined on the whole space-time domain (2 :

/dtda: o) (% + div (uc) — div (K'Ve) + Ac— 0) =0. (5.3)
Q

¢ is assumed sufficiently regular for the integrals to be properly defined. The first term
can readily be transformed into

Oc 0
/thda: qﬁa =— /thdwca

(5.4)
4 / dz [e(1)(r) — c(0)$(0)] -
D
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Using the continuity equation for an incompressible fluid div(u) = 0 (an assumption
which is consistent with Eq.(5.1), but not necessary to the derivation of an adjoint),
the advection term can be transformed into

/ dtdx ¢ div (uc) = — / dtdx cdiv (ug)
Q Q

(5.5)
+ / dtdS - (¢pcu) .
0Dx[0,7]
As for the diffusion term, one gets
/dtda: ¢ div(KVe) = /dtda: cdiv (KV¢)
@ @ (5.6)
+ / dtdS - (cKV¢ — ¢KVc)
0Dx|0,7]
Gathering these terms, one obtains
d9 . .
0 :/dtdmc 5 div (ug) — div (KVe¢) + Ao
Q
- / dtdw $o + / dz: [e(r)p(r) — c(0)$(0)]
2 P (5.7)

—/ dtdS - (cKV¢ — ¢KVc)
0Dx10,7]

+/ dtdS - (pcu) .
0Dx10,7]

This identity is valid for any test function ¢. Our goal is to make a choice for ¢,
which allows to connect modelled measurements to the inputs of the model (sources,
emissions, transboundary transport), in the most convenient way. First, we would like
the first integral to represent a concentration measurement. This measurement (of value
i, performed on site i) is completely characterized by a sampling function 7; : Q@ — R,
such that [,dtdzm(z,t) =1 and

i = /dtda: mi(x,t) c(x,t) . (5.8)
Q
It is therefore natural to require for ¢, which we shall denote from now on c;, to be a
solution of the retro-transport equation
80; . * . * *
5 div (uc;) — div(KVc)) + Ac; = 7;. (5.9)

To characterize ¢; completely, boundary and initial conditions must be specified. As is
clearly seen from Eq.(5.9), the adjoint solution ¢} corresponds to a transport backward
in time. However it is not the reverse of the direct model solution. The wind field is
the opposite of the direct model wind-field. As a consequence, an outgoing (from the
domain D) wind flow for the direct model is actually an incoming wind flow for the
adjoint model. In order to specify the incoming mercury, one therefore needs to specify
its concentration on 9D _ at any time. For simplicity,

V(x,t) €0, c(x,t)=0, (5.10)
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is assumed (among other possible choices). This reduces the last integral of Eq.(5.7)
from an integral over 9D x [0, 7] to an integral over 0€2.

In addition, the diffusive fluxes —KVc and —KVc¢] at the top and lateral boun-
daries 9D are taken to be null. However at the surface, —KVc is no different than
the surface emission J. In a similar fashion, —KV¢] is given a value J at the surface
which is to be prescribed later on.

Finally, the adjoint concentration field ¢ is set to be null at initial time, which is
t = 7 (simplest choice over many possible).

Eventually, one obtains for this almost completely specified adjoint solution

,ui:/dtda:cz‘a—i-/dwc;‘c
Q 9%

+/dtdS (e —c Jd) —/dtdS (cfeu) .
o, o0,

(5.11)

As for J7, the simplest choice would be to take it null. Let us denote n the unit vector
orthogonal to the boundary, oriented outward (dS = dSn). In POLAIR3D, J -n stands
actually for viPcj, — E. That is why the choice J;-n = vdePc;k‘ » allows for a simplification
in the kernel :

/dtdS-(cJZ—ch)—»—/dtdS-(c;‘E) ) (5.12)
oy o
with E = — FE n. Therefore this specific choice of the adjoint solution makes the connec-

tion between the output and the surface emission clearer. This choice of adjoint solution
stipulates dry deposition is to be taken into account in the calculation of the retroplume.

Formula (5.11) makes a clear connection between inputs (J, o, ¢ on 924, ¢ on 08,
possibly ¢ on 9€);) and the output (p;). The adjoint solution stands as a kernel charac-
terizing the linear operator making the connection. Once the adjoint solution is stored,
the output can easily be calculated from any set of input. When obtaining sensitivities
to emissions, ground sources, boundary conditions, only slices of the retroplume on the
boundaries need be stored.

5.3.2 Application to a numerical transport model

The analysis performed above is based on a continuous modeling. However to per-
form numerical calculations with a dispersion model, an analog analysis should be
carried out for the numerical model. The dual analysis we have done which led to
continuous adjoint solutions should be carried over to the discrete case. However, this
is not straightforward (see the discussion of Hourdin et al. [2005] in the case of a passive
tracer).

The domain  is discretized into a grid (seen as a set of cells) Q = J,, Qx, where
Qy is a grid-cell. k is the running index of the (space and time) discretization mesh.
A border cell belongs to one of the grid boundaries 0Qg, 0Q-, 0, 0, 0, 09y,
09, and 09Q,. Boundaries 0Q4 are the grid cells forming the one layer boundary of €,
discretized analog of 9.

In this paper, we will apply our methods using the Chemistry Transport Model
PoLAIR3D ((Sportisse et al. [2002]; Sartelet et al. [2002]; Boutahar et al. [2004]; Roustan
et al. [2005])). The numerical code is based on a first order time splitting algorithm
allowing to separate temporally chemistry (when relevant), advection and diffusion.
The advection scheme is a third-order Direct Space Time (DST) scheme (Spee [1998])
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with the Koren-Sweby flux limiter function. Its related temporal scheme is explicit.
The diffusion scheme is a spatially centered three point scheme. Its related temporal
scheme is a semi-implicit Rosenbrock scheme. As a consequence, there is no simple
closed discrete equation analog to the continuous transport Eq.(5.1). So there is no
obvious dual treatment, which would lead explicitly to the adjoint numerical code (not
to mention possible non-linearity in the advection scheme). POLAIR3D was however
coded in such a way that it can be automatically differentiated and its adjoint obtained
(Mallet et Sportisse [2004]).

Still, we intend to go further without resorting to automatic differentiation. The
spatial discretization schemes are not problematic since there are explicit. Taking the
adjoint of the time discretization is more intricate. Actually the first-order splitting
is time-symmetric by construction, so that the adjoint numerical code is also in the
form of a first-order splitting. The time discretization of advection being explicit, the
time-reversal operation is an easy task and leads to an equivalent explicit scheme. The
time diffusion scheme being a Rosenbrock semi-implicit scheme, the time-symmetry
is slightly broken, but only because K is time-dependent (though linear, the eddy-
diffusion operator is not constant). Therefore it appears that, in its linear regime,
POLAIR3D is almost time-symmetric. It can be shown that (still in its linear regime)
the bulk part of POLAIR3D is space-symmetric for the eddy-diffusion part and space-
antisymmetric for the advection scheme. Detailed calculations show that the adjoint of
POLAIR3D would be POLAIR3D itself, antisymmetric fields such as wind fields being
reversed, if not for occasional non-linearity and if not the K, time-dependence. As a
conclusion, the numerical model can be used to simulate adjoint solutions, using the
specific of the adjoint equation (backward in time, wind fields reversed, kinetic matrix
transposed). This provides with an efficient method to calculate approximate adjoint
solutions.

The calculations not only yield the bulk term of the adjoint numerical schemes, but
also the boundary terms, which are crucial to our analysis.

We can summarize the results of those calculations with the formula :

pi = Z ClpOk + Z Ci kCk

keQ kedQo

+ Y (Gadk —endin) + D Grbh,

kea_ﬂb k€8_9+

(5.13)

very similar to its continuous counterpart. Space and time volume elements which ap-
pear in the discretized sums have been integrated into the sources o, space volume
elements have been integrated into the initial concentrations c|y, whereas surface ele-
ments have been integrated into the emissions J/, = —n - F;k and Jp = —n - Jy,
and the advection fluxes Fj, = —n - F. Thereforé7 they are all expressed in units of
mass. The numerical advection flux F}, could be specified precisely in terms of boundary
concentrations and wind fields, with the details of the adjoint calculations. It is positive
by definition on 0.
In the case where J; -n = vde‘”c’;‘b, Eq.(5.13) simplifies to

pi = Z ClpOok+ Z C; kCk

keQ kedQq

+ Z CzkEk—F Z Cszk.

kemb kEaﬁ.F

(5.14)
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As explained before, several mild approximations are used to compute adjoint solutions.
In the next section, the validity of this approximation will be tested. It incidentally
exemplifies a few differences between a forward approach to calculate sensitivities (direct
and indirect methods) and the adjoint approach.

5.3.3 Matching the forward and adjoint approaches

Formula (5.14) has decomposed a concentration measurement in terms of contri-
butions from sources, from ground emissions, from incoming fluxes, which multiply
parts of the adjoint solution. On the other hand, the direct formula (using forward
simulations) for the same measurement reads

My = Z T4k Ck - (5.15)

keQ

Owning to superposition principle (because of the linearity of the model), the compo-
nents of u; ascribable to the sources, incoming fluxes, etc, are computed in a forward
simulation by shutting off all contributions but the one studied (single perturbation). A
comparison can then be established between the components of u; computed by simu-
lation and those calculated by the adjoint technique. If the numerical solution ¢ was a
perfect adjoint solution to the concentration field ¢, then one should expect Eq.(5.14)
and Eq.(5.15) to yield exactly the same result within numerical roundoff errors. So
would one for the separate contributions to ;. However, due to the approximations
used, this should not necessarily be so. Nevertheless, the discrepancy should be small.
This discrepancy is both a test for the approximations made in the computation of the
adjoint solution and when taking the numerical model to be linear.

Such a test was performed for a set of stations for year 2001. p = 52 sites have
been chosen to perform adjoint simulations. They correspond to measurement stations
belonging to the EMEP network in charge of the heavy metals monitoring (Aas et Hjell-
brekke [2003]). The first four are devoted to the observation of mercury air concentra-
tions (Mxx). The next twenty (Pxx) are originally intended for the air concentrations
measurement of other heavy metals (for example lead and cadmium). The last twenty-
eight (Dxx) correspond to survey stations for concentration in precipitation. Since some
stations are equipped for both air and water measurements, they are not used twice.
The stations sites have been plotted in Fig.5.1.

We have estimated statistically the error committed between the direct and the
indirect calculations of the measurements 1;. The bias is 0.05 ng.m =3, the fractional bias
is 2.3 %, the normalized root mean square is 2.8 %, and the individually normalized root
mean square (in that case, the normalization is not global but for each measurement
discrepancy) is 2.3 % (see appendix A for a proper definition). We consider these errors
to be acceptable for the following sensitivity analysis. As for the errors due to small
non-linearities (advection scheme, possibly clipping of concentrations), the differences
between a multiple single-components runs and a single multiple-component runs have
been checked. This tests the additivity principle. The difference is negligible with a
maximum not exceeding 0.5 %. So that the non-linearity introduced to numerically
model linear processes is not an issue.

This test is yielding byproducts concerning the relative contributions of mercury
sources, incoming fluxes, initial state, to observations. Below are given four examples
of stations. The first two are drawn from the four European GEM stations mentioned



Section 5.3 — Adjoint transport in an open domain 113

here : the first one is located at Mace Head (Ireland) (IE31 in the EMEP nomencla-
ture), very close to the North-West corner of the domain, the second one is in Pallas
(Finland) (FI196), North-East of the domain. Both are strongly influenced by boundary
conditions, and little by European emissions, in particular the anthropogenic ones.
The next two stations are observation stations for cadmium and lead. They are gi-
ven as examples because of their central location : Deuselbach (Germany) (DE04) and
Topolniky (Slovakia) (SK07), where we expect European emissions to be much more
influential.
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F1G. 5.3 — Locations of the four stations described in section 5.3.3 (A) and location of
the station used for applications in sections 6.1.4 and 6.2.3 (e).

Results are compiled in table 5.2.

5.3.4 Contributions at a receptor

For off-center stations, European emission direct contribution is limited to a few
percents, whereas for central stations it is up to 30%. By direct contribution it is
intended that the measurement incorporates contribution from trajectories that remain
within the domain 2. There are however trajectories that go out of the domain, come
in later and eventually reach the station to contribute to the measurement. Those are
not taken into account directly but hopefully through the undifferentiated incoming
advected mercury (see Fig. 5.4). This is one limitation, though well circumvented, of
the limited-domain approach. Therefore 30% must be understood as a lower bound for
the European contribution to (re-)emissions.
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F1a. 5.4 — Possible trajectories for a mercury particle from the emitter (disk) to the
monitoring station (square). Those coming out, then in, (b, ¢) are not accounted for in
the emission contribution but rather in the incoming mercury flux, contrary to inside
trajectories (a).

TAB. 5.2 — Contribution to GEM concentrations in ng.m 3 for year 2001 over Europe,
as computed from direct simulations (right), and from adjoint simulations (left).
Station Winds Emissions Total
Mace Head (IE31) 1.735-1.717 0.163-0.137 1.901-1.856
Pallas (FI96) 1.582-1.541 0.088-0.086 1.670-1.625
Deuselbach (DE04) 1.690-1.647 0.875-0.819 2.565-2.469
Topolniky  (SK07) 1.665-1.641 1.092-1.061 2.757-2.708




Chapitre 6

Analyse de sensibilité

In section 6.1, it is shown how the developments detailed in chapter 5 help carrying
out a quantitative sensitivity analysis and first results on mercury over Europe are
exposed. In section 6.2, the methodology is generalized to a more complex chemistry
accounting for oxidized species and an application is given. Conclusions are given in
section 6.2.3.

6.1 First-order sensitivity analysis using the adjoint me-
thod

The source-receptor method tells what impact an emitting region has on the other
regions. It requires a direct simulation (forward model). Such an analysis is possible
because the transport and chemistry of mercury are linear or more accurately considered
so. Indeed this allows a region to be studied independently of the others. Then the
additivity principle applies. Single perturbation techniques and the DDM method are
appropriate for these studies.

6.1.1 Adjoint solutions and sensitivities

However it is quite a different question to know what effects emissions from the rest
of the world have on a region. It raises the question of the sensitivity of the region with
respect to emissions from itself and/or other regions. It requires a backward simulation
but also relies on the linearity hypothesis.

Extracting the sensitivities

Formally, sensitivities are given by the functional partial derivative of the measu-
rement (u; is the concentration level of the local grid-cell region) with respect to local
fields. What can be learnt from Eq.(5.11) is

bo U See 10 5(Fom) T O

51 » (6.1)
t— J¥. L— (e ‘n.

sep s depy (cu)yy - m

where J = J - n. + and — are referring to incoming and outgoing boundaries. 0 and b
are referring to initial state and surface state.
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Average sensitivity

The adjoint solution pieces can be represented by very large fields. In some cases
they depend on position and time. To represent them graphically, one therefore needs
moments of the field, such as the temporal mean. Sensitivity to emissions can therefore
be investigated through its temporal mean on a 2D map. However the meaning of an
averaged sensitivity is not obvious. For the demonstration, assume the emission field
E(x,t) is constant in time. Then the measurement equation reads

- —/dtdS (@, t) E(@)) + - (6.2)
(21978

_ —/BdS-E(a:)/ dt e (@, ) + - - (6.3)

Qb [O,T]

As a consequence,

Ofti /
= [ dtc] (1), 6.4
5E(ac) 0.1] \b( ) ( )

and the time-averaged sensitivity to emissions can be interpreted as the sensitivity to
a time-independent emission field.

Numerical sensitivities

As for the numerical model, the sensitivities are

(SO'k; = Ci,ka 5 (ck)|0 = (Ci,k:)|07 (SEk = (Ci,k)|b ) (6 5)
opi - OHi _ (i) s
5(en) , 5F,  \Gk)

which is derived from Eq.(5.14). Those sensitivities are not independent from one ano-
ther. Moreover they are complete, which means that measurements at site ¢ are fully

determined by the knowledge of oy, (ck)‘o, Ey, (ck)‘b, <c;k k>| , and Fj. A different
’ +

choice for the adjoint solution and/or its boundary conditions would have lead to a
different set of sensitivities, as much consistent as the previous one.

6.1.2 Sensitivities for a typical receptor

Given Eq.(5.11), the first level sensitivities are essential since they determine the
influence of emissions and re-emissions on the measurements at site <. Maps of the mean
sensitivities for the years 1997 to 2001, as well as a five years average are drawn on
Fig.(6.2) for Pallas (Finland) and on Fig.(6.3) for Topolniky (Slovakia). The moderate
variability of the sensitivity from year to year is clear. However year 2001 does not seem
very representative of all years. As Pallas is off-centre, the sensitivity is influenced by
the borders, as opposed to the sensitivity of Topolniky. The yearly averaged adjoint
solutions are of diffusive nature as advection processes act as diffusion in the long term.
However they are of super-diffusive nature. As a consequence spatial decrease from the
site location should be proportional to the inverse of the distance r to some power
a. For Fickian diffusion, « is one. Here it is about 2.4, consistent with the exponent
that three-dimensional turbulence Kolmogorov power law would yield theoretically.
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Practically, the yearly-mean influence of a remote source is much weaker on a receptor
than predicted by a naive analysis based on Fickian diffusion. This is illustrated in
Fig.6.1.

15 ..................................................................................

rmp/(Ar @)

L L L L L L L L 1 L
0 500 1000
distance (km)

F1a. 6.1 — Ratio of the radial mean profile (rmp) of the retroplume from the receptor
at Deuselbach (DE04) (averaged over the directions and five years of simulation) to a
reference profile A.r~® with o ~ 2.4, with A chosen such that the ratio is 1 at » = 1000
km.

(d) 2000

o o

F1G. 6.2 — log (5 / Smax ), Where § is either the annual average emission sensitivity
((a),(b),(c),(d) and (e)) or the five years average emission sensitivity (f) and Syax the
maximum over the domain of the five years average emission sensitivity, for the receptor
site F196 located at Pallas (Finland).

Slices of the adjoint solution on the borders of the domain, as well as the final
bulk state are sensitivities for the incoming advected GEM fluxes and the GEM initial
concentrations. Typical examples of such slices are given in Fig.(6.4). The first graph
(a) of this panel represents the average sensitivity to the North face of the domain,
for the obervation site F196. For site SKO07, in central Europe, the sensitivity is clearly
much weaker (graph (b)) but also much more diffuse. Graphs (c¢) and (d) represent
sensitivities to the initial state for site SKO7 for a five years experiment and a one year
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F1G. 6.3 — log (5/5max ), where § is either the annual average emission sensitivity
((a),(b),(c),(d) and (e)) or the five years average emission sensitivity (f) and .y the
maximum over the domain of the five years average emission sensitivity, for the receptor
site SKO07 located at Topolniky (Slovakia).

experiment respectivily. As expected, sensitivities for a five years integration are about
five times weaker then for a one-year integration.

6.1.3 Transboundary transport sensitivity analysis

Transboundary pollution by mercury inside Europe has been studied in (Ilyin et al.
[2003]). It was emphasised that the mercury reduction impact was impeded by trans-
boundary transport between countries with a still high level of emission and countries
with a significant reduction. The sensitivity analysis advocated here can tell how sen-
sitive a country is to the rest of Europe. To do so, the sampling function 7; is chosen
as the support function of the country considered. It also allows for another way to
compute the impact of European emissions on the country via the duality relation
(Eq.(5.13) and Eq.(5.14) ).

Some examples of sensitivities are given for Germany, France and the Czech Repu-
blic in Fig.6.5.

The Czech Republic has a low level of mercury emission but is strongly affected by
transboundary pollution coming from East Germany and Poland (Ilyin et al. [2003]).
Figure 6.5 helps quantify this potential influence coming from meteorological conditions,
geography, and mercury dispersion (actually any influence but the magnitude of the
emissions). It clearly demonstrates by numbers the sensitivity of the Czech Republic to
its neighbors. Temporal variabilities of these sensitivities are also illustrated (average
over 2001 and the first three months of 2001).

6.1.4 A specific application to the sensitivity analysis

SE02 is a mercury station located at Rorvik, Sweden and is part of the EMEP heavy
metals survey network. The concentration level measured at the very beginning of 2001
is quite difficult to explain by modeling. Predicted mean concentrations for January
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F1G. 6.4 — log o(5/5max )- For (a) and (b), 5 is the five years average sensitivity to
the North face of the domain for the receptor site FI96 (a) and SKO7 (b). Spax is the
maximum over the North face (located at 72°N) of 5 for receptor FI96. For (c¢) and
(d), 5 is the initial state sensitivity in SK07 for five years and for one year ((c) and (d)
respectively). Spax is the maximum over the domain of the initial state sensitivity for
one year ((c) and (d)).

are about 2.3ng.m ™3, quite far from the 1.5ng.m =3 observed. The contribution of the
average simulated concentration in the second half of January (see table 6.1) gives
a source and emission total of 0.75ng.m ™3, an advected contribution of 1.56 ng.m=3,
while the contribution from the initial condition is negligible. The emission and source
contributions level is high for this latitude. The weak influence of the initial condition,
in striking contrast with its contribution for a full January average concentration is

consistent with spin-up studies (5.2.2).

Sour. Ant. Nat. Ree. 1C
Top South North West FEast Sum

Second half of  0.25 0.26 0.16  0.08 0.002
January 2001  0.03  0.09 0.09 124 0.15 2.35

January 0.19 0.20 0.12 0.06 0.23
2001 0.02  0.05 0.10 1.18 0.08 2.21

TAB. 6.1 — Concentration contributions (in ng.m~3) at Rorvik at the beginning of
2001 : anthropogenic sources (Sour.), anthropogenic emissions (Ant.), natural emissions
(Nat.), re-emissions (Ree.), initial condition (IC), incoming from the top, South, North,
West, East, (Top, South, North, West, East), and the total sum (Sum).

Assume this discrepancy cannot be explained by representativeness flaw or reliabi-
lity of the measurement. On Fig.6.6 is represented the profile of mercury concentration
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(a) Germany - 2001

(b) France - 2001

(c) Czech Rep. - 2001
NS

—4. -4 -3.5 -3 -2.5 -2 -1.5 -1 -0.5

F1G. 6.5 — log ¢( 5/Smax ), where 5 are the transboundaries annual emission sensitivities
for Germany (a), France (b) and the Czech Republic (c). In the case of the Czech
Republic examples of monthly averaged sensitivities are also given to demonstrate the
intra-year variability of the sensitivity ((d), (e) and (f)). Spax is the maximum over the
domain of the annual average emission sensitivity for the considered country.

near Rorvik in January 2001, as simulated by POLAIR3D. There is obviously a long epi-
sode of mercury pollution in the second half of January. Then an interesting application
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F1G. 6.6 — Simulated temporal profile of the gaseous elemental mercury concentration
at Rorvik (in ng.m=3).

of the methods developed so far would be to study the sensitivity of the measurement
to emissions. We have computed the sensitivity of the measurement at Rorvik in the
last two weeks of January to the emissions. The results, average over time is represen-
ted on Fig. (6.7) and is compared to the analog sensitivity computed for June 2001.
For January 2001, in sharp contrast to June 2001, the strong sensitivity to the Ger-
many/Poland area is striking. This area is strongly emitting mercury (see Fig. 6.8).
Since the sensitivity and the emissions maps are concurrently strong in this region, the
very high measurement at Rorvik is not that surprisingly. The representativeness of
this particular measurement can therefore be questioned. Part of the discrepancy can
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F1G. 6.7 — logo( 5/5max ), where 5 is the annual average emission sensitivity of the
measurement at Rorvik. This measurement is the average concentration in the second
half of January 2001 (a) and June 2001 (b). Spax is the maximum over the domain of
the annual average emission sensitivity.

nevertheless be explained by a more complex chemistry (see chapter 7).

F1G. 6.8 — Typical annual emissions in pg.m~2.yr~! tabulated from the EMEP database
and used by the simulations.

6.2 Sensitivity analysis with a more complex mercury che-
mistry

The mercury model, based on Petersen’s scheme, used so far only coped with GEM.
To describe the oxidized species dispersion, it is necessary to take into account a more
complex chemical scheme.

For instance, in (Roustan et al. [2005]) the analysis lead to seven effective species to
be followed. HgO, HgCl,, and Hg(OH), participate in the reaction within the gaseous
phase, whereas HgO, the agregate species Hg(II) and the particulate mercury Hg,
interact in the aqueous one. Hg® gathering gaseous and aqueous elemental mercury is
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also represented and take part in chemical processes in both phases. From the modeler’s
perpective, this chemistry is linear in the mercury species, although it involves other
species such as SO,, O5, OH, etc, which are forced into the model. The chemistry and
transport equation now reads :

%+div(uc)—diV(KVc)+Ac+Mc:a. (6.6)
c is the vector of mercury species (seven components in the model mentioned above).
A is the diagonal matrix of the scavenging coefficient (species-dependent). M is the
kinetic matrix describing the first-order (in mercury) chemistry and depends on forced
fields of other species concentration.

To generalize the adjoint analysis performed with the GEM model, it is convenient
to introduce the canonical scalar product in the space of mercury species : (x,y) = = y.
The measurement equation is now :

i = /thda: (mi(x,t), c(x,t)) . (6.7)

The sampling function 7r; is a vector in the space of species. The retro-transport equa-
tion generalizes to :
oct

ati — div (uc}) — div (KVc}) + Ac; + MTc; = ;. (6.8)

For a concentration measurement such as the one described by Eq.(6.7), the adjoint
analysis is similar and one obtains

mz/dtdm(c}‘,@—k/d:ﬁ(cj,c)
“ o (6.9)

+/m<1tds e, 7Y — (e, ) — /agfds (et ) |

Since the complex model incorporates explicitly oxidized species, the dry and wet depo-
sition flux of mercury can now be estimated properly, and are more relevant observable
quantities. How does the adjoint analysis generalize to these types of measurements is
the object of the following development.

6.2.1 Sensitivity of wet scavenging

The wet flux measurement equation is
v = /dtda: (mi(x,t), c(x,t)), (6.10)
Q

where " is a mass flux measurement (in kg.m~2.s7! ). Here r; is the vector of scaven-
ging rates A(x,t) in m~2.s72 : a rate of loss, per unit of time of the physical process,
per unit of time of the measurement, and per unit of surface where the mercury is
accumulated. Those rates are directly related to the scavenging coefficients of A. Then
the adjoint analysis stands with this new 7r;, and v; can be expressed in the way u; was.
Contrary to a ground concentration measurement the simulation of the adjoint solution

of a wet deposition measurement implies having sources in the cells of the column above
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the deposition plaquette (base of the ground cell) but in and below cloud. 7; is of the
typical form
mi(@) = (A1, As) T 8 — @) 8y — i) (6.11)

for an annual mean measurement (s is the number of species).

The sensitivity of the wet deposition flux of all mercury species to one of them
is given by the components in the space of species of the vector field ¢}. This set of
sensitivities can be obtained numerically with one single run.

6.2.2 Sensitivity of dry deposition

The construct is a bit more elaborate in the case of dry deposition since it is usually
included in the boundary conditions of a numerical model. The dry flux observation
equation is

v = / dtdS (VP (z,1), e(, 1)), (6.12)
oYy

where vid is a mass flux measurement. V?ep is the vector of the velocity deposition

per unit of surface where it is deposited and unit of time measurement (in units of
m~1.s72). It is directly related to the usual deposition velocity v9°P in units of m.s~!.
We now choose :

n-J; = vdepcz“b ) (6.13)

Until now the sampling function 7r;, was used as the volume emission term of the retro-
transport equation. Since the observation term for dry flux can be expressed through a
different choice for J; its becomes natural to take it null. As a consequence, one obtains

yf:/dtdcc<cf,0'>+/da:<cf,c>
“ o0 (6.14)

+/dtdS -<c’{,E)—/dtdS (et )
o0, 20

By the superposition principle it easy to generalize to the case where both wet and dry
deposition are measured simultaneously at a given site.

As a conclusion, the sensitivities of a dry deposition flux are therefore modeled via
a virtual ground emission V?ep in the calculation of the adjoint solution.

6.2.3 Application

Here is presented the analysis of the sensitivity of mercury measurements to several
mercury species emissions at the EMEP site Rorvik. The first set of maps Fig.6.9
represents the sensitivity of an Hg® annual average concentration in the air at Rérvik.

The patterns obtained emphasized the disparities in atmospheric residence time of
the mercury species. Sensitivity gradient are clearly stronger for the oxidized species,
the short-lived ones. Although the potential contribution of these species emissions
to GEM concentration measurement appears locally not negligible, emissions of Hg®
remains the most influential.

The second panel Fig.6.10 represents the sensitivity of annual flux of total deposited
mercury by wet scavenging at Rorvik.

Here the situation is the opposite to the previous one. The weak solubility of gaseous
elemental mercury leads to a poor sensitivity of the wet deposition flux measurement to
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F1G. 6.9 — log( 5/5max ), Where 5 are annual average sensitivities of the gaseous mer-
cury concentration at Rorvik, to Hg? (a), HgO (b), Hg(OH), (c), and HgCl, (d) emis-
sions. Smax is the maximum over the domain of the annual average sensitivity to Hg”
emissions.

Hg surface emissions. This result agrees with the consensus (Ryaboshapko et al. [1998])
ascribing the main part of the mercury deposited mass by rain to the wet scavenging of
oxidized species. The area of relatively strong sensitivity over Spain may be explained
by its semi-arid climate. High surface temperature and rare precipitations, especially
during summer, promote transport at higher heights than for temperate conditions. In
the process, a lesser mass of oxidized mercury is removed by dry deposition and is then
likely to be washed out by rain later on.

The third panel Fig.6.11 represents the sensitivity of annual flux of total deposited
mercury by dry deposition at Rorvik. Here again the deposition flux measurement is
more sensitive to surface emissions of oxidized species. This is not surprising since high
solubility and adsorption facilitate dry deposition processes.

It is clear that the sensitivity of dry deposition is higher close to the measurement
site, compared to wet deposition (contour plots of Fig.6.10 and Fig.6.11 are normalized
by the same value). However a few hundred kilometers away from the station and
beyond, the sensitivity of wet deposition flux turns prominent.

This last result shows that the prominent deposition process at a given place and for
a given chemical is not only determined by the local meteorological conditions but also
by the distance from the emission area to this place. Whether the dry or wet deposition
process is prominent depends on the oxidized form (see Fig.6.12).

The gaseous oxidized species, HgO, Hg(OH),, and HgCl, have distinct solubility,
which is their main discriminating factor with respect to the removal processes. In the
model, solubilities are described via the Henry’s law constant of the species, respectively
(in mol.L~t.atm™!) 2.7 x 102 (Schroeder et Munthe [1998]), 1.2 x 10* and 1.4 x 10°
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F1G. 6.10 — log;((5/Smax )- § are annual average sensitivities of the wet deposition flux
at Rorvik, to Hg® (a), HgO (b), Hg(OH), (c), and HgCl, (d) emissions. Sy is the
maximum over the domain of the annual average sensitivity to Hg(OH), emissions.

(Lindqvist et Rodhe [1985]).

The scavenging coefficients computed for HgO, Hg(OH),, and HgCl, are obviously
correlated in space and time, moreover they are of the same order of magnitude. Conse-
quently wet scavenging has very similar impact on the different gaseous oxidized species
during their atmospheric transport.

On the other hand dry deposition velocities are much more sensitive to the Henry
constant values. The sensitivity of dry deposition is roughly the product of the local
dry deposition magnitude with the transport and removal processes along the way
from the emission area to the receptor. A higher value of the Henry constant (stronger
solubility) increases the first factor independently of the transport, and moves up the dry
deposition sensitivity radial profile. Moreover a higher solubility comes into the second
factor as it implies a stiffer slope of the profile, since the species is even more deposited
along its way to the receptor. For the same reason, the wet deposition sensitivity profile
stiffness depends on the solubility, but through the dry deposition process (the mass
removed by dry deposition process is not any more available to be washed out by
precipitations).

In summary, the results presented in Fig.6.9 suggest an appreciable role of the
boundary conditions for Hg? air concentrations estimate as in the case of the simple
chemistry model. However determination of deposition fluxes seems to be much more
sensitive to the local emissions speciation (Fig.6.10 and Fig.6.11), which is in agreement
with the results presented in Pai et al. [1999]. A sensitivity analysis based on the indirect
approach is presented in (Travnikov et Ilyin [2005]) for a mercury model over Europe. It
emphasizes the crucial role played by GEM boundary conditions in evaluating mercury
air concentrations, but also for deposition fluxes. It would be interesting to proceed to
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F1c. 6.11 — log;o(5/Smax ). § are annual average sensitivities of the dry deposition
flux at Rorvik, to He? (a), HgO (b), Hg(OH), (c), and HgCl, (d) emissions. Spay is
the maximum over the domain of the annual average sensitivity of the wet deposition
(Fig.6.10) to Hg(OH),, emissions.

a comparison between results from indirect and from adjoint method. However such a
comparison is not immediate and goes beyond the scope of this work.

Conclusions

In this paper, we have developed tools for the sensitivity analysis of mercury trans-
port and fate within a regional model domain. To do so we have introduced adjoint
solutions of the transport taking into account the initial and boundary conditions. The
adjoint solution decomposes into as many parts as the number of forcings (initial condi-
tions, boundary conditions, emissions). The method developed here differs significantly
from the previously used techniques, such as the indirect approach in mercury studies,
or the DDM method in other air quality models. It allows to computes in a single run
comprehensive and quantitative maps of sensitivities for a given observation. This is
less straightforward with the methods mentioned earlier.

Those computations were first performed for gaseous elemental mercury using the
Petersen scheme as a simplified mercury chemistry. At first, the method was applied
to the analysis of the sensitivity of a specific receptor, using the numerical model
PoLAIR3D. For annual mean measurements, the sensitivity was shown to decrease
like a power law with the distance r to a source like »~24, much faster than would a
Fickian dispersion. The technique was then applied to the transboundary dispersion
problem. In particular the method allows to compute very efficiently the sensitivity of
averaged mercury concentrations over a country to exterior sources, and, in the case
of a regional model, incoming fluxes of mercury. Computations are performed for the
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Fi1G. 6.12 — Radial mean profile of the sensitivities of dry and wet deposition to emissions
at Rorvik, to Hg?, HgO, Hg(OH),, and HgCl,. The sensitivities are normalized by the
maximum of all the sensitivities (dry - Hg(OH),). The distance to the measurement
site is given in km.

Czech Republic, France and Germany for the year 2001.

In order to account for the oxidized species dispersion and deposition, the method
was then generalized to a more complex chemistry. Although it is implemented with
PoLAIR3D in this work, the method is general and valid for any Eulerian model of
mercury transport. In particular, using such a chemistry, it was shown how to calcu-
late sensitivities of the dry and wet deposition fluxes to any of the forcings. Relative
sensitivities of the two removal processes were examined.

In perspective for future works, we would like to point out to two main leads.

Firstly, the computation of the adjoint solutions allows for a direct representation of
the measurements in terms of the forcings. Therefore it could be used to attempt inverse
modeling of some of the forcings (essentially boundary conditions and emissions).

Secondly, in the paper, relying on the linearity of the model, we have computed
sensitivities to parameters which are linearly connected to the measurements. However,
the method could be partially extended to cope with parameters such as a kinetic rate
participating in the mercury chemistry, or a concentration level of oxidizing species
(OH, Og). These are not linearly connected to the measurements.

To see how this could be possible, consider a perturbation in a kinetic rate, or
in oxidizing species concentrations, which are encoded in M. Then the variational
equation which describes the propagation of the perturbation is

% + div (ude) — div (K'Véc) + Ade + Moec = —(0M )c, (6.15)

where 0 denotes first-order variations, and ¢ and M are leading order quantities. Initial
and boundary conditions are null for dc. Then it can be shown that the variation of
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the measurement at site (7) is
Sp; = /dtda: (mi(x,t),dc(x,t))
Q

(6.16)
= /dtda: (c;,(0M)c),
Q
From this formula can be simply read out the first-order sensitivities to one of the
parameters entering M. It depends on the concentrations vector field ¢ as the per-
turbation depends non-linearly on the two types of parameters mentioned previously.
It also depends on the adjoint solutions, that may have been previously computed for
other sensitivity analysis (using the leading order kinetic matrix M ). Note that in this
particular case, there is no boundary contributions. Therefore this method could also
be used to calculate (at least) first-order sensitivity to parameters non-linearly related
to concentrations.



Chapitre 7

Modélisation inverse

The fate and transport of mercury over Europe is studied using a regional Eule-
rian transport model. Because gaseous elemental mercury is a long-lived species in the
atmosphere, boundary conditions must be properly taken into account. Ground mea-
surements of gaseous mercury are very sensitive to the uncertainties attached to those
forcing conditions. Inverse modelling can help to constrain the forcing fields and help to
improve the predicted mercury concentrations. More generally, it allows to reduce the
weaknesses of a regional model against a global or hemispherical model for such diffuse
trace constituent. Adjoint techniques are employed to relate rigorously and explicitly
the measurements to the forcing fields. This way, the inverse problem is clearly defined.
Using EMEP measurements of gaseous mercury and performing the inversions, it is
shown that boundary conditions can be improved significantly as well as the forecast
concentrations. Using inverse modelling to improve the emission inventory is however
much more difficult as there are currently not enough mercury monitoring stations, and
their location far from Europe centre.

In section 7.1, an inverse modelling approach building on the tools introduced pre-
viously and which aims mainly at improving boundary conditions is tested. In section
7.2, the inverse modelling methodology is generalised and tested with a complex chemis-
try scheme, accounting for oxidised mercury species. Conclusions are given in section
7.2.2.

7.1 Towards inverse modelling of mercury

The adjoint techniques which have been introduced in section 5.3 are necessary
technical tools for inverse modelling studies in a systematic approach. They allow to
establish the cornerstone relations between data and forcing conditions to be inverted :
Eq.(5.14).

Inverse modelling of mercury can serve two purposes. The first one is the inversion
of sources or emissions in order to improve inventories of emissions and sinks and more
generally the budget of mercury. However, this might be beyond the scope of this paper,
as will be seen. The second one consists in improving boundary conditions enforced and
which, as observed, is crucial for the quality of the modelling in a regional domain. This
is the main purpose of this work.
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7.1.1 Improving annual mean boundary conditions

Let us see how to proceed on an example of interest.

The boundary conditions problem

The monthly averaged (therefore possibly annual) measurements of elemental mer-
cury for the four following Nordic EMEP stations are available : Mace Head (IE31 in
the EMEP nomenclature), Pallas (FI196), Lista (NO99), and Rorvik (SE02). As sugges-
ted, and referring to our air limited domain, those stations are very much influenced by
the West, East, or North incoming fluxes, and little by European sources. This can be
checked on Table 7.1 (the incoming flux from the top is negligible and not reported in
this table). In the following, the South and “top” fluxes will not be chosen as variables
to invert because the sensitivity of the modeled measurements to these forcing fields
are to weak. Therefore those parameters cannot be reliably inverted with the observa-
tions at our disposal presently. We could assume uniform boundary conditions on the

TAB. 7.1 — Contributions to the EMEP monitoring stations measurements of the West,

East, North and South incoming mercury, and the emissions of all kinds, in ng.m 3, as

simulated with the simple scheme model.

Station West East North South Emiss. Total

Mace Head (IE31) 1.566 0.049 0.105 0.008 0.163 1.900
Pallas (FI96) 0.472 0.514 0.590 0.005 0.061 1.697
Lista, (NO99) 1.214 0.148 0.285 0.022 0.228 1.950
Rorvik (SE02) 1.166 0.203 0.272 0.024 0.342 2.066

West, East and North faces of the domain as was done so far. Alternatively one can use
non-uniform climatalogies for the boundary conditions. They are built by linear inter-
polation from annual mean concentration fields resulting from simulations performed
by the EMEP MSC-E team for year 2001 and then 2002. In this way a more realistic
spatial variability is introduced, but the boundary conditions are kept constant in time.

The related fields will be called ¢%V, ¢V, and ¢®. On Fig.7.1 are given the monthly
averaged concentrations of elemental mercury for the four sites obtained through obser-
vation, as well as direct simulations using EMEP uniform boundary conditions for year
2001, EMEP climatic boundary conditions for year 2001, and EMEP climatic boundary
conditions for year 2002. Meteorological and emissions data for year 2001 are used to
perform these simulations. It is then obvious on the graphs that it is much better to
use the 2002 EMEP boundary conditions because of a better overall bias.

The need for a background term.

Because the inverse problem related to boundary conditions is ill-conditioned, it is
important to use a background term which would penalise any too strong departure
from the background. A typical background information would be given by first-guess
climatologies, denoted bWV, bN, and b¥, and a background covariance matrix denoted B,
describing a priori their typical fluctuations. Estimating the observation error covariance
matrix R is realistic. However, estimating B is much more problematic. It is therefore
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F1G. 7.1 — Direct simulations results for different boundary conditions (year 2001). The
EMEP 2002 boundary conditions should clearly be preferred even for a 2001 simulation
as boundary climatology.

wise to introduce a scalar parameter v such that the background covariance matrix is
actually v~ ! B. It will be estimated later on through a simple cross-validation approach.

7.1.2 Inverting annual mean boundary conditions

One improvement would be to allow for three degrees of freedom, so that the boun-
dary conditions could be Awe"W, AncY, and AgcP, with Aw, An, Ag, three scaling
parameters to be determined.

The sensitivity of one of the measurement pu; to the scalar A¢ is

= E chciuk , (7.1)
Y
k€D, NO0;

where f stands for W, N or E.

The set of measurements p; to be assimilated is the monthly averaged concentrations
on the site Mace Head and on the site Pallas. Those correspond to p=24 measurements.
Given these measurements, one would like to assess the values of the three boundary
conditions. Define the 24x 3 matrix

(= S (7.2
where f is W, N or E. Let p be the vector of the twenty-four observations, and let h be
the vector whose component 7 is the (presumably known) contributions from all origin
except incoming fluxes from West, East and North. Boundary conditions are stored in
the vector X : A = (Aw, Ax, Ag)? . Estimating them would imply minimising the discre-
pancy from the predicted concentrations to the observed ones. As mentioned earlier,
it could also incorporate a background information, which tells one’s confidence in the
climatological boundary conditions, on a priori grounds. A solution to this problem
would therefore be the minimum of the cost function

J = %[u—h—H)\}TR_l [t —h — H)
+% A= 2)TB A= A (7.3)
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where the first term of the right-hand side represents departure from the observations.
The second term represents departure from the background. R is the observation error
covariance matrix. The observation error is generally considered to be less than 10%
[Ryaboshapko et al., 2003]. Therefore the value 0.1 ng.m =2 is chosen to represent this.
The diagonal matrix R is then defined by [R],; =0;; 0.01 (in ngZm~9%).

B is the background covariance matrix. X is likely to be a three-vector of components
1, if one trusts the climatology. The genuine physical first guesses are /\vaw, )\})\IbN,
and )\EbE, but background information can be “included” in B. We assume firstly that
the error on the background term is not correlated from domain boundary to domain
boundary. Secondly this error is assumed of the same order as the observation one
(0.1ng.m~3). We define the diagonal terms of the matrix B by :

-1

[Blg=0018 [ > stol’] (7.4)
k€O N

where f stands for W, N or E, 52 and bi are the surface and the background infor-
mation (climatology) for the cell k& of the domain boundary f and 8 the total surface,
8= ZkeaTz+m(ufaT)f) st. 7 is the trade-off (between the two departures) parameter and
is dimensionless. Then, one obtains the normal equations giving the assimilated para-
meters A*

A =X+ [yB'+ HTR'H] ' x

H'R Y (u—h—-HX)) . (75)
After assimilation, the predicted values for the u; are given by u* = HA* + h. The
results are shown on Fig.7.2 (diamonds). Because these graphs show the predicted values
on the sites which provided with the assimilated measurements, it is not surprising
that the improvement is great compared to the direct simulation. Nonetheless only
three boundary variables were assimilated to obtain these results. More interestingly
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Fig. 7.2 — Those two graphs display the assimilated concentrations at Mace Head
and Pallas. The first inversion with three parameters does not take into account intra-
annual variability. The second inversion with fourteen parameters take into account the
variability of the northern boundary conditions. The observed concentrations and the
simulated ones are also given for comparison.

are the predicted elemental mercury concentrations on the stations Lista and Rorvik,
whose measurements were not used in the inversion. The results are shown on Fig.7.3
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F1G. 7.3 — Those two graphs display the assimilated concentrations at Lista and R 6rvik.
The first inversion with three parameters does not take into account intra-annual varia-
bility. The second inversion with fourteen parameters take into account the variability
of the northern boundary conditions. The observed concentrations and the simulated
ones are also given for comparison.

(diamonds). The modelled concentrations are much closer to the observations than the
simulation results without assimilation. Hence the assimilation of observations on the
first two sites has yielded benefits on the last two. The assimilated parameters are
reported in table 7.2. It is however difficult to decide whether this improvement should

TAB. 7.2 — Assimilated coefficients for boundary conditions, simple model.

# Par. West North East

3 0.94 0.81 0.78
Jan - 0.77  Feb - 0.82 Mar - 0.92

14 0.95 Apr-0.85 May-0.80 Jun-0.73 0.84
Jul - 0.56 Aug-0.33 Sep-0.24
Oct - 0.52 Nov - 0.78 Dec - 0.78

be ascribed to the correction of a global bias only, or not. Fractional bias and fractional
gross error (see Appendix A) have been used as statistical indicators to evaluate the
assimilation improvement with respect to the observed concentrations. The results are
reported in table 7.3. In particular, they concur with the improvements observed at
Lista and Rorvick.

7.1.3 Improving the monthly averaged boundary conditions

It is noteworthy that several measurements on Pallas are not shadowed properly by
the assimilated values. This is particularly striking for the summer season. This may
stem from the mercury arctic depletion events (MDE). The modelling of this phenome-
non is currently addressed in several works (see Ariya et al. [2004], Calvert et Lindberg
[2003]). How to pragmatically represent the phenomenon within a hemispherical mer-
cury model can be found in (Christensen et al. [1997]) or (Travnikov et Ryaboshapko
[2002]). However the area-limited domain used here does not encompass the Arctic. A
way out of this problem is to invert monthly averaged boundary conditions for the site
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TAB. 7.3 — Fractional Bias (FB) and Fractional Gross Error (FE) between observed
concentrations and modelled ones using various boundary conditions (in %).

Mace Head  Pallas Lista Rorvik
(IE31) (FI96) (NO99) (SE02)
FB FE FBFE FB FE FBFE

uniform 2001 -12 13 -20 20 -13 13 -21 21
climatic 2001 -10 11 -25 25 -14 14 -22 22
3 variables - 2001 3 5 -06 9 2 6 -8 10
14 variables - 2001 2 5 -03 2 2 6 -9 10
climatic 2002 -3 6 -19 20 -8 8 -17 17
3 variables - 2002 4 5 -3 8 2 6 -8 10
14 variables - 2002 3 5 -04 2 2 6 -9 10

Pallas which seems very sensitive to the phenomena. This will introduce intra-annual
variability.

Taking into account monthly averaged concentrations implies using several adjoint
solutions, each of them with a sampling function 7; describing an emitter lasting one
month. Again climatologies for the year 2002 will be used. Because the spin-up is of
about two weeks, the inversion of parameters representing the last months of 2001
will not be affected by the initial condition. However, January or February parameters
might. That is why the inversion is implemented as a two year experiment. The ad-
joint solution are therefore calculated over two years. This lessens the impact of the
initial condition. For the first year, the meteorological fields of 2001 are also used. The
number of parameters to invert is 14. Two are related to the West and East boundary
conditions : Aw and Ag. Twelve others are used to parameterise month after month the
North boundary condition Ay = {)\%\I}izl,m,m' If one assumes those twelve values are
uncorrelated, the inverse problem would then almost certainly be very ill-conditioned as
a not too important change in a month boundary conditions can surely be compensated
by other changes in the eleven other parameters. It is therefore necessary to correlate
them with a correlation length that we have chosen to be three months :

Bl =E[(A = A) (A=A =e "7, (7.6)
with L ~ 3.

The results of the inversion is reported in Fig.7.2 for the sites which provided with
the measurements used in the assimilation (circles). The results for the two other sites
are reported in Fig.7.3. The improvement is spectacular only on the Pallas station. It
is barely improved elsewhere. In particular, the discrepancy observed in summertime
at Rorvik are not accounted for. It is likely that only the Pallas station is significantly
sensitive to the mercury depletion event (it has the greatest latitude). If we look at the
whole domain the use of the monthly means has strong influence only on its northern
part. The Fig. 7.4 shows the fractional bias between annual mean modelised concen-
trations computed with 3 and 14 inverted variables. The values of the 14 parameters
of the inversion are given in Table 7.2.

On Table 7.4 are reported the yearly averaged concentrations at the four Nordic
stations, observed, simulated, and simulated using assimilation techniques on the Mace
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F1G. 7.4 — Fractional bias (in %) between annual mean concentrations of GEM compu-
ted with boundary conditions for 2002 after assimilation with 3 and 14 variables.

Head and Pallas sites.

TAB. 7.4 — Annual average concentration (in ng.m~3)

Mace Head Pallas Lista Rorvik
(IE31) (F196) (NO99) (SE02)

observation 1.64 1.32 1.65 1.66
uniform 2001 1.86 1.63 1.90 2.05
climatic 2001 1.82 1.71 1.91 2.07
3 variables - 2001 1.60 1.34 1.65 1.80
14 variables - 2001 1.61 1.34 1.65 1.81
climatic 2002 1.71 1.62 1.80 1.96
3 variables - 2002 1.59 1.37 1.64 1.80
14 variables - 2002 1.61 1.34 1.65 1.81

7.1.4 Simple validation for ~

So far, the measurements at Mace Head and Pallas were used to invert the boundary
conditions parameters. However, an ad-hoc parameter v was used to control the relative
contributions of variances of observations and background to the inversion.

The inversion can be repeated for several values of 7. The performance (r.m.s.) of
the predicted concentrations using these inversions can then be assessed at Lista and
Rorvik, the other two EMEP gaseous elemental mercury monitoring stations. If v is
very large, then the solution is forced by the background, the data do not tell more
than the prior information and a strong mismatch is expected between the observed
and predicted concentrations at Lista and Rorvik. On the other hand, if v is small, the
inversion only aims at giving an account of the observed concentrations at Mace Head
and Pallas, even accounting for unrealistic errors. Those errors propagate by forecast
to the other two stations. The forecast on Lista and Roérvik is therefore expected to be
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affected in this limit. As a consequence, there may be an optimal value of + in between
those two limits.
The result of this test is represented on Fig.7.5. There is an optimal value of about

0,034 vt
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FiG. 7.5 — Cross-validation of the v parameter. The root mean square (in ng.m—3)
of the departure of the forecast values to the observed values at Lista and Rorvik is
plotted as a function of ~.

~v =~ 6. All previous inversion were performed with v = 4 and we conclude that this
guess was a good one, since the differences between forecasts with v = 4 and v = 6 are
small.

7.1.5 Improving emissions inventory

It has been demonstrated that it is possible to improve significantly predicted va-
lues of mercury dispersion in an area limited model by using inverse modelling on the
boundary conditions. It should be possible to use a similar approach working on the
emissions (natural or anthropogenic). The tests we have performed are negative in this
respect. The related inverse problem is much too ill-conditioned (testified by the weak
singular values of H), when using data from the four Nordic EMEP stations. This can
be understood by the too weak sensitivities of those stations to the European emis-
sions. At the stations, the actual contributions of the emissions represent 8%, 5%, 12%
and 16% of the total gaseous mercury measured (to compare with, for instance, the
Topolniky site (SK07) with a ratio of 40%).

To improve emissions inventory using inverse modelling, one would therefore need
stations where the emissions influence is significant (central European locations). Un-
fortunately, to our knowledge, no measurement of gaseous mercury is available on a
regular basis, except for the measurements performed at the stations already introdu-
ced, but where the emissions influence is too weak. We believe having such data on
mercury would greatly help modellers.

Moreover it is not so much GEM modelling itself which is at stake, but the impro-
vement of models which ultimately predict deposition of oxidised forms of mercury.

7.2 Extension to a complex chemical model

So far, the inverse modelling approach presented here was based on a mercury
dispersion model relying on the Petersen scheme. So that oxidised species were not
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properly modelled. In a first approximation, this was however acceptable since the
boundary conditions to be inverted were concerned with the barely reactive gaseous
elemental mercury.

Nevertheless it is possible to extend this inverse modelling approach to cope with
a more complex mercury chemistry. It is expected that this would be more relevant to
measurement stations in the vicinity of anthropogenic sources. Out of the four EMEP
stations considered here, this could be relevant to Rorvick as it is sensitive to northern
European pollution. It was shown in chapter 6 that the adjoint analysis (needed for the
inverse approach) can be extended to cope with oxidised species and their chemistry.
Here, we rely on a seven aggregate species model developed in Roustan et al. [2005] in
both gaseous and aqueous phases. Those considered in the gaseous phase are Hg?, HgO,
Hg(OH), and HgCl, and their sum will be noted as total gaseous mercury (TGM) in
the following.

From the modellers perspective, this chemistry is linear in the mercury species,
although it involves other species such as SO,, O3, OH, etc, which are forced into the
model. The chemistry and transport equation are extended to :

dc . .
E+d1v(uc)—d1v(KVc)+Ac+Mc:a. (7.7)
c is the vector of mercury species (seven components in the model mentioned above).
A is the diagonal matrix of the scavenging coefficient (species-dependent). M is the
kinetic matrix describing the first-order (in mercury) chemistry and depends on forced
fields of other species concentration.

To generalise the adjoint analysis performed with the Petersen model, it is conve-
nient to introduce the canonical scalar product in the space of mercury species :
(x,y) = £Ty. The measurement equation is now :

Wi = /thda: (mi(x,t), c(x,t)) . (7.8)

The sampling function 7r; is a vector in the space of species, and describes how each
of the species is sampled. Even if the focus is on GEM in this work, 7; will have four
non-zero components since genuine measurements concern TGM. If we were able to
distinguish the GEM component of the measurement we could work with a sampling
function having only one non-zero component. The retro-transport equation generalises
to : Det

- acti — div (ue?) — div (KVe!) + Act + MTe! = ;. (7.9)

For a concentration measurement such as the one described by Eq.(7.8), the adjoint
analysis is similar and one obtains

ul-:/dtdm<cf,0'>+/dac<cf,c>
Q 1o}

Qo

+ /a S (e T7) ~ (ef, ) (7.10)

—/dtdS -((ci,c)u) .
0

Q.

It has been checked that the non-linearities introduced by the improved chemical
scheme (some threshold being used to treat the aqueous phase) result in a very weak
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violation of the additivity principle. As in the case of the Petersen scheme (chapter
5), the difference between a single multiple-component run and the sum of single-
component runs, for each gaseous species, does not exceed 0.1%.

Moreover, the error committed between the direct and the indirect calculations of
the contributions to the mercury gaseous modelled concentration at Mace Head (IE31)
and Pallas (FI96) has been estimated. The results are presented in Table 7.5. The
approximations made in the computation of the adjoint solution and when taking the
numerical model to be linear seem fairly contained.

TAB. 7.5 — Contribution to gaseous mercury concentrations in ng.m =3 for year 2001
over Europe, as computed from direct simulations (right), and from adjoint simulations

(left).

Station Winds Emissions Total
Mace Head (IE31) 1.715-1.709 0.119-0.098 1.834-1.807
Pallas (FI96) 1.527-1.524 0.065-0.066 1.592-1.588

7.2.1 Improving GEM boundary conditions using a complex chemical
scheme

We assume that at the boundary, far from anthropogenic sources, the fraction of
oxidised species is low. It is set to zero. This point will be discussed more thoroughly
in the next section. The parameters A are therefore only scaling the concentration of
GEM at the boundaries. One is therefore interested in the sensitivity of the TGM
measurement to the gaseous incoming elemental mercury through one of the borders :

5:“ * f
5)\; = Z [Ci,(TGM,GEM)]ka;uk' ) (7.11)
k€oQ+ N0

where [¢] 1guarw) 18 the GEM component of ¢f computed with a TGM sampling func-
tion and f stands for W, E or N. This defines the matrix H according to section 7.1.2.
And the same data assimilation procedure can be applied. The measurement equation
pu = HX + h requires also a different definition for h, which takes into account prior
emissions of oxidised species. Aside from these differences, the cost function remains
formally the same. v is chosen to be v ~ 4 again. It has been checked that it is not
far from an optimal value as it was the case in the simple chemistry inversion problem.
The results are reported in Fig.7.6. The inverted parameters are given in table 7.6.

TAB. 7.6 — Assimilated coefficient for boundary conditions, complex model.

# Par. West North East

3 0.97 0.85 0.83
Jan - 0.90 Feb-0.91 Mar - 0.93

14 0.98 Apr-0.90 May-0.82 Jun-0.78 0.88
Jul - 0.65 Aug-047 Sep- 0.41
Oct - 0.57 Nov - 0.81 Dec - 0.70
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Fi1g. 7.6 — Those four graphs display the assimilated concentrations of total gaseous
mercury at Mace Head, Pallas, Lista and Roérvik obtained with a more realistic model.
The first inversion with three parameters does not take into account intra-annual varia-
bility. The second inversion with fourteen parameters take into account the variability
of the northern boundary conditions. The observed concentrations and the simulated
ones are also given for comparison.

The statistics of those results are reported in table 7.7. There are clear improvements
due to the improved chemical model. This was expected for the Rorvick station. It has
been emphasised that the northern European emissions have some influence on this
station, so that the chemical reactions play a significant role in the mercury dispersion.
The assimilated results are better for Pallas (FI96) and Rorvik (SE02), but they are
slightly degraded for Mace Head (IE31) and Lista (NO99). Nevertheless this result is not
really surprising. The modelled concentrations estimated with the climatic boundary
conditions are only slightly overestimated at Mace Head and largely at Pallas. The
assimilation process leads to decrease boundary conditions both in North and West
(see Table 7.6). The contributions to the modelled concentrations are of the same order
at Pallas, 0.44 ng.m ™3 for the western boundary and 0.57 ng.m ™ for the northern one.

7.2.2 Possible improvement of the other inputs

We have assumed until now that boundary conditions of oxidised species were negli-
gible. Accordind to the measurements presented in Ebinghaus et al. [1999] and Aspmo
et al. [2005] this assumption is not fully realistic. Reactive gaseous mercury (RGM)
species would represent barely more than 2 or 3% of the averaged TGM concentrations
in background conditions. Yet this is not negligible in comparison to the difference
between observed and modelised concentrations (see Table 7.7). The error commited
should be stronger for the stations near the border of the domain (IE31, FI96). However
depending on the life time of RGM species it could be substantial in the mainland also.
Nevertheless, according to the results presented in the chapter 6, this should not be the
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TAB. 7.7 — Fractional Bias (FB) and Fractional Gross Error (FE) between observed
concentrations and modelled ones using various boundary conditions with the complex
chemistry model (in %).

Mace Head Pallas Lista Rorvik
(IE31) (FI96) (NO99) (SE02)
FB FE FBFE FB FE FBFE

climatic 2002 -0.6 5 -17 18 -3 5 -8 9
3 variables - 2002 3 5 -5 8 4 7 -2 8
14 variables - 2002 3 4 -3 4 5 7 -2 7

case with the model used here. Obviously, the error commited on IE31 and FI96 are
partially “transfered” to NO99 and SE02 through the assimilation process.

Unfortunately, direct assimilation of measured concentrations of TGM in order to
improve the boundary conditions of oxidised species cannot be achieved with the avai-
lable data. TGM concentrations are too poorly sensitive to the model parameters to
invert (the inverse problem on the oxidised species only would be too ill-conditioned).
At this point measurements of oxidised species could be useful, all the more since ad-
vances have been made in reactive gaseous and particulate mercury sampling (Landis
et al. [2002]).

Another way to improve boundary conditions of oxidised species would consist in
using deposition measurement data. Since deposition fluxes are much more sensitive
to RGM concentrations (chapter 6) the inverse problem could be better conditioned.
In this case, the precedent assumption concerning the boundary conditions of oxidised
species is much less satisfactory and should be avoided. This is however beyond the
scope of this work.

Nevertheless, it has been shown that the emission speciation was the key parameter
for determining the mercury deposition fluxes in source areas (Pai et al. [1999]). A
similar problem is met : more sampling stations with a central European location are
needed. We believe that regular measurements of TGM and RGM could be used to
improve efficiently the mercury emission inventory.

As previously mentioned, the deposition fields are of a greater interest than air
concentration. Particulate mercury represents an appreciable part of the total mercury
mass deposited. Measurements for this “species” would therefore be very useful. More
generally, observations specific to genuine oxidised mercury species (HgO, Hg(OH),,
HgCl,, etc) or vertical distributions in the atmosphere could be helpful.

Conclusions

In this paper, we have attempted to correct some of the flaws inherent to regio-
nal modelling of mercury dispersion. Although using a regional model allows for a fine
resolution description, it is very sensitive to external forcing fields, mainly boundary
conditions (incoming mercury). To compensate for this weakness, we have assimilated
observations of gaseous mercury to improve these boundary conditions, using the re-
gional model POLAIR3D. It was shown to improve forecasts for gaseous mercury over
Europe, not only on the monitoring stations which provided the assimilated data, but
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also on the others. We have resorted to the linearity of the dispersion and to the adjoint
techniques to establish the linear relation between the concentrations at the monitoring
stations and the forcing fields.

The first tests were performed for annual boundary conditions. The method presen-
ted here is applied to averaged fields. Yet, external influences, such as mercury depletion
event, were accounted for by using monthly boundary conditions. We hope that a finer
temporal descriptions of the measurements (which are available) could be used to im-
prove the description of the boundary conditions. However this remains to be checked
and such an approach requires more consequent computational resources (since one
adjoint simulation is needed for each spatially and temporally located measurement).
Moreover, one of our motivation is impact studies for which we believe that annual and
monthly time scale are relevant.

The improvement on the GEM concentrations forecast with the Petersen scheme
model and using assimilated boundary conditions is significant. It was bound to be so for
the two EMEP stations which provided with the assimilated data but this conclusion
still holds for the two remaining stations. There is however no significant improve-
ment on the two last stations (whose measurements were not assimilated), when using
the complex scheme model, as compared to the complex model without assimilated
boundary conditions. This might be ascribed to the absence of well known boundary
conditions for the oxidised species.

We have concluded that the mercury observation network is insufficient to take
full benefit of the approach. In particular it does not allow to invert emissions with
confidence. This lack of data may be compensated in a near future since this is part of
the EMEP monitoring strategy for the next four years.

In chapter 5, we have shown that the adjoint analysis could be performed on oxi-
dised mercury, when using a realistic chemistry. Hence, there exists a linear relation
between the modelled oxidised mercury concentrations and the forcing fields. In this
work were performed first experiments of inversion using a realistic model, but only in-
verting gaseous elemental mercury. The advantage of it on the simple model approach
turned out not to be obvious. Inversion of measurements of deposited mercury is, in
principle, possible. It should be investigated in future works, as many more measure-
ments involving deposited oxidised mercury are available from the EMEP monitoring
stations.






Conclusion

Cette conclusion reprend les principaux résultats de cette thése sur la modélisation
de la dispersion atmosphérique des métaux lourds a l’échelle européenne et donne un
apercu des perspectives et suites envisageables a ce travail.

Modélisation du mercure

La premiere partie de ce travail a constitué a ’enrichissement du modele de chimie
transport POLAIR3D pour la prise en compte du mercure atmosphérique. Ce composé
se décline sous de nombreuses formes physico-chimiques dans 'atmosphere, la plus ré-
pandue étant le mercure gazeux élémentaire. Le principal sujet de préoccupation in
fine est I’évaluation des flux de dépots qui sont cruciaux pour ce polluant susceptible
de se bioaccumuler. De par leur propriétés, notamment leur solubilité, ce sont les déri-
vés mercuriques gazeux et particulaires qui constituent la majeure partie de la masse
de mercure retirée de ’atmosphere et transmise aux écosystemes. Il est donc essentiel
de bien représenter les échanges de masse entre les différentes espéces induits par les
réactions chimiques. Le deuxieme point critique de la modélisation réside dans 1’évalua-
tion des flux de dépot. Le flux humide et le flux sec sont tout deux la résultante d’une
succession de processus transportant la masse de polluant vers la phase aqueuse dans
le premier cas et vers la surface (végétation, sol, eau) dans le deuxieme.

Deux schémas chimiques ont été développés pour modéliser le comportement du
mercure et de ses dérivés dans ’atmosphere. A ceux-ci ont été associés des paramétri-
sations pour I'évaluation du flux de dépot sec, la prise en compte de la phase aqueuse et
le lessivage par les précipitations. Cet ensemble de modélisation a permis de réaliser des
simulations sur 'année 2001 générant des champs de concentrations et de flux de dé-
pot. Ces résultats ont été comparés aux données d’observation du réseau de stations de
mesure EMEP mises a disposition par le Chemical Coordinating Center. Cette confron-
tation a permis de valider les deux modeles chimiques pour ce qui est de ’évaluation
des concentrations dans l'air de mercure gazeux élémentaire. Par contre seul le mo-
dele complexe, représentant une chimie plus réaliste du mercure permet une estimation
satisfaisante des flux de dépot humide. Pour compléter cette validation, une comparai-
son avec le modele MSC-E/HM a été effectuée et confirme le bon comportement de
PoLAIR3D.

Les suites a donner a ce travail sont nombreuses. Premierement il paralt opportun
de poursuivre la validation du modele en I'étendant d’une part a d’autres années, et
d’autre part aux especes oxydées et particulaires. Il n’existe pas de données de mesure
régulieres pour ces composés comparables & celles existant pour Hg” mais les progres
récents dans ce domaine laissent présager d’un avenir meilleur. A défaut, 'utilisation
de mesures sur des périodes de campagne plus courtes peut-étre envisagée.
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Un développement naturel du modele est son extension a un domaine hémisphé-
rique. Le temps de résidence du mercure dans ’atmosphere de ’ordre de plusieurs mois
fait de lui un polluant “global”. Toutefois, il faut pour cela envisager une modification
du schéma chimique afin de représenter les phénomenes brutaux qui surviennent dans
la zone arctique. Ces derniers semblent liés & des composés halogénés (notamment Br
et BrO) qui ne sont pas actuellement pris en compte dans le modele. Une extension
verticale jusqu’a la tropopause serait également a réaliser pour un domaine hémisphé-
rique ou global. La encore un enrichissement du schéma chimique devrait avoir lieu
pour modéliser les interactions du mercure avec les composés bromés présents dans
cette zone.

De maniere plus générale, la chimie du mercure n’étant pas encore compléetement
comprise, il est indispensable de continuer & améliorer les mécanismes chimiques re-
présentés, on peut notamment penser aux interactions avec la phase particulaire, mais
également aux processus dans les panaches des centrales électriques a charbon par
exemple.

Modélisation du plomb et du cadmium

La seconde partie de cette these s’est intéressée aux deux autres composés dési-
gnés comme prioritaires par le protocole d’Aarhus, le plomb et le cadmium. Ceux-ci
contrairement au mercure ne sont pas considérés comme ayant une activité chimique
appréciable. Ils sont par contre associés aux aérosols atmosphériques qui déterminent
leur comportement. De méme que pour le mercure ces composés sont capables de s’ac-
cumuler dans les organismes vivants. Ceci justifie encore une fois que 'on porte une
attention particuliere aux processus de dépot. L’approche utilisée pour le dépot sec
et le lessivage par les précipitations est analogue a celle employée pour les gaz. Les
phénomenes mis en jeu sont par contre déterminés par les propriétés physiques des par-
ticules. Le cas des interactions avec la phase aqueuse nuageuse differe quelque peu du
fait que les particules servent de “support” de nucléation a la formation des gouttelettes
de nuage.

Un modele de transport de particules a été développé dans POLAIR3D sur la base
de paramétrisations pour le dépot sec et le dépot humide. Celui-ci a été employé dans
deux configurations différentes, la premiere consistant a représenter la distribution en
taille d’aérosol métalliques par un unique diametre médian, la deuxieme ayant recours
a plusieurs diametres. Parallelement & cela le modele d’aérosol résolu en taille SIREAM
a été complété pour pouvoir prendre en compte le plomb et le cadmium. Les deux pre-
miers modeles ont été évalués sur 'année 2001 en comparant les concentrations et les
flux de dépot humide modélisés aux données de mesure du réseau EMEP concernant
ces composés. Les résultats indique une tendance des deux modeles & sous-estimer ces
mesures. Une explication possible de ce résultat est liée a une sous-évaluation des flux
d’émission des cadastres officiels. Une comparaison des comportements de ces deux mo-
deles a mis en évidence I'importance potentielle de la représentation de la distribution
en taille. Celle-ci ayant un fort impact sur les profils des champs de concentrations et
de flux de dépot. Enfin une comparaison préliminaire du modéle multi-diametre et du
modele STREAM a été réalisée afin d’appréhender le role de la dynamique des aérosols
sur le transport du plomb et du cadmium. L’analyse des profils de distribution de la
masse et des flux de dépot laisse entrevoir le role de celle-ci mais nécessite une étude
plus approfondie.
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De méme que dans le cas du mercure la prolongation de la validation des modeéles
simples & d’autres années semble utile. L’utilisation d’un modele d’aérosol (dans notre
cas SIREAM) pour mieux appréhender les conséquences des approximations faites en
négligeant la dynamique des aérosols dans le transport des métaux lourds reste envi-
sageable. Il faut toutefois noter qu’il sera difficile d’avancer concrétement dans cette
voie sans disposer d’informations plus précises tant au niveau des données de forcage
utilisées par les modeles que des données de mesure notamment en ce qui concerne la
distribution en taille de la population d’aérosols. Le modele peut naturellement étre
utilisé pour les autres métaux lourds évoqués dans le protocole d’Aarhus & condition
une fois encore de disposer des données nécessaire a la réalisation des simulations.

Par ailleurs, une extension logique serait le couplage de tels outils avec des modeles
pour d’autres espaces naturels (eau, sol) afin d’aller vers I’étude d’impact multi-milieux
en proposant une alternative aux modeles compartimentaux actuellement utilisés.

Analyse de sensibilité et modélisation inverse

La troisieme partie de cette these expose le développement d’une méthode proposée
pour mener a bien une analyse de sensibilité ainsi qu’un travail de modélisation inverse
pour le modele dédié au mercure. Cette approche repose sur ’établissement d’une équa-
tion de transport adjointe et de la relation liant les forcages du modele & une mesure. La
principale hypothese utilisée est la linéarité au regard des concentrations de I’équation
de transport directe. La méthode décrite a été établie rigoureusement pour le modele
continu dans un premier temps puis étendue au prix de quelques approximations légeres
au modele numérique discret.

Une fois la méthode mise en place, on a considéré son application dans le cas de
Panalyse de sensibilité. Celle-ci est nécessaire pour une utilisation “maitrisée” des ré-
sultats du modele puisque qu’elle permet de quantifier I'impact respectif des différents
forgcages utilisés. Un certain nombre de déclinaisons possibles de cette application ont
été présentées et notamment le cas d’'une mesure régionale qui peut-étre particuliere-
ment intéressant dans le cadre des problématiques de pollution transfrontiere. Cette
application initialement développée dans le cadre du modele simple de chimie pour les
concentrations gazeuse de Hg® a été ensuite généralisée au modele complexe. Cela a
permis d’étendre ’analyse aux mesures de flux de dépdt sec et humide. Comme at-
tendu les conditions aux limites ont été identifiées comme le forcage majeur pour les
concentrations de mercure élémentaire gazeux dans le cadre d’'un domaine limité. Par
ailleurs, la spéciation des émissions apparait comme le forcage prédominant pour les
flux de dépot.

Au-dela de I’analyse de sensibilité qui permet d’identifier les forcages prépondérants
une deuxieme application a été étudiée. Elle consiste en un travail de modélisation
inverse sur les conditions aux limites a partir des mesures de concentrations de mercure
élémentaire gazeux. Cette tache a été menée a bien pour le modele simple puis de
nouveau généralisée au modele complexe. Elle a permis dans le cas du modele simple
d’améliorer nettement les résultats du modele, ceux-ci étant un peu moins probant pour
le modele complexe.

Ici encore les prolongements envisageables du travail sont nombreux. L’analyse de
sensibilité peut-étre partiellement étendue aux parametres qui ne sont pas linéairement
reliés a la mesure modélisée, comme les constantes cinétiques ou les champs de concen-
trations forcées. Le travail de modélisation inverse pourrait lui étre généralisé aux prix
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de données de mesure supplémentaires aux autres champs de forcages, notamment les
émissions. L’utilisation des mesures de flux de dépdt est également envisageable. Plus
généralement une réflexion reste & mener sur les données les plus appropriées pour me-
ner a bien le travail de modélisation inverse. Il pourrait par exemple étre intéressant
d’avoir recours a des bio-indicateurs dans le cadre d’une approche multi-milieux.

Enfin la méthode apparalt comme un outil adéquat pour la génération de matrices
de transfert utiles dans le cadre de I’étude de la pollution transfrontiere. De plus, étant
donné les hypotheses utilisées, I’ensemble de ce travail pourrait étre transposé aux
modeles simples de particules, et donc aux autres métaux lourds.



Annexe A

Indicateurs statistiques

Dans cette annexe sont définis les indicateurs statistiques utilisés dans cette these.
On considere un jeu de mesures, soit fi;—1... », et un jeu de valeurs modélisées corres-
pondant a ces mesures, soit ¢j—i.... p.

Les moyennes sont définies par
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Annexe B

Resuspension des particules

Le phénomeéne de resuspension auquel nous allons nous intéresser ici correspond au
processus induit par un écoulement turbulent d’air qui entraine des particules d’une
surface (sol, toiture, feuille d'un arbre, etc...) avec laquelle elles sont en contact vers
I’atmosphere. Dans le cadre du transport de polluants métalliques particulaires ce phé-
nomene avait été envisagé :

e d’une part pour mieux appréhender une partie des émissions naturelles liées a

I’érosion des sols par le vent qui entraine dans I’atmosphere les métaux lourds qui
y sont contenus;

e d’autre part pour tenir compte de la possibilité pour une surface fortement polluée
apres un dépot de se transformer en source secondaire si I'on s’intéresse a 'impact
plus local d’une installation.

Sa prise en compte pratique n’a pas été réalisée du fait des difficultés rencontrées.

B.1 Contexte

Le probleme de la resuspension concerne de nombreux domaines. Il intéresse aussi
bien des gens travaillant sur le transport de polluants particulaires, ou sur la radio-
protection que par exemple sur ’encrassement de systeme de ventilation ou les émissions
de gaz d’échappements. Si ici le premier domaine nous intéresse plus, il faut toutefois
remarquer 1'utilité des autres qui ont pu motiver un nombre conséquent d’études en
soufflerie permettant une meilleure compréhension des phénomenes impliqués.

La complexité du processus de resuspension rend sa modélisation ardue du fait du
nombre important de mécanismes coexistants. Il est nécessaire notamment de considérer
le probleme de ’adhérence des particules, de leur transport loin de la paroi et celui de
la couche limite turbulente dynamique. La nature du dépdt (monocouche ou pas), la
géométrie des particules considérées et la rugosité de la surface de dépot doivent aussi
étre prises en compte.

Ces considérations permettent d’entrevoir qu’une quantité conséquente de travaux
de recherche seraient susceptibles d’apporter des informations sur une ou plusieurs par-
ties du probleme. Celles dédiées au phénomene de resuspension en milieu naturel dans
son intégralité semblent malheureusement plus rares. Les expérimentations effectuées
sont généralement liées a deux problemes : le premier concerne la radio-protection et la
resuspension de radionucléides dans ’environnement a la suite d’accident, le second a
trait au comportement de dépots de particules en soufflerie. Ces travaux expérimentaux
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permettent d’améliorer la compréhension que ’on a du phénomene tout en fournissant
une base de données pour la validation de modeles théoriques.

B.1.1 Définition

Pour quantifier la resuspension deux coefficients de transfert sont couramment uti-
lisés, le facteur de mise en suspension Fy;gg et le taux de mise en suspension Ty gs. Ils
n’apportent pas vraiment les mémes informations selon les conditions dans lesquelles
ils sont obtenus, il faut donc connaitre le contexte de leur détermination pour ne pas
commettre d’erreur en les manipulant :

e Le facteur de mise en suspension se définit comme le rapport entre la concen-
tration volumique Cy (en Kg.m™3) du polluant au-dessus du dépot étudié et sa
concentration surfacique Cs (en Kg.m™2) :

Fyes = Gv (enm™1)

Cs
La connaissance de ce facteur et d’une concentration surfacique permet donc
d’accéder théoriquement a la concentration volumique dans le cadre de la mo-
délisation. On se rend compte cependant qu’expérimentalement tous les facteurs
influencant les concentrations mesurées influent également sur Fy;pg, d’ou la
nécessité de connaitre le contexte. En pratique il est courant lors des expérimen-
tations de ne mesurer C's qu’a l'instant initial, on obtient alors une expression
de Fyps en fonction du temps écoulé depuis le début du réentrainement (ce qui
n’est pas le cas dans le cadre général) :

Cv (t)

Fyps(t) = Cro (en m_l)

e Le taux de mise en suspension correspond au rapport entre la densité de flux par-
ticulaire Fpqrs (en Kg.m~2.s7!) au-dessus du dépot et sa concentration surfacique
initiale Cg :

Fpm"t(t) ( en Sfl)
Cs,0

C’est ce coefficient qui est préférentiellement utilisé dans le cadre des modeles de

transport de polluants, la concentration surfacique au début du réentrainement et

le taux de mise en suspension permettant d’exprimer le flux massique de particules
mises en suspension. Expérimentalement il n’est mesuré qu’en soufflerie, ou les
conditions sont bien controlées, a partir des profils de concentration.

TyEes(t) =

Remarque : Un troisieme coefficient est parfois utilisé pour des événements de resus-
pension a priori limités dans le temps (explosion, chute), alors que le taux de mise
en suspension convient plutot a des processus continus. C’est la fraction de mise en
suspension qui peut se définir comme le rapport entre la masse de polluant mise en
suspension et la masse de polluant initialement déposée.

B.1.2 Résultats expérimentaux

Du fait de la complexité du phénomene les parametres intervenants sont nombreux,
de plus la gamme des valeurs obtenues expérimentalement pour le facteur de resus-
pension est extrémement étendue, Fyps peut varier de 10719 4 1073 m~! (Douce et
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Minier [2001]). Cela confirme la nécessité de bien connaitre les conditions d’obtention
des facteurs de mise en suspension pour les exploiter correctement, et explique la dif-
ficulté qu’il peut y avoir a modéliser un processus de resuspension a partir de valeurs
expérimentales. Les modeles empiriques sont souvent peu pertinents pour des situations
autres que celles avec lesquelles ils ont été obtenus Garger et al. [1999].

Les études en soufflerie ont mis en évidence le lien entre la turbulence et le phéno-
mene de resuspension. Il a en effet été constaté que la resuspension des particules se
produisait lors d’événements intermittents survenant au cours de deux phases distinctes.
Une premiere tres courte pendant laquelle la majorité des particules susceptibles d’étre
réentrainées le sont lors d’occurrences faiblement énergétiques, suivie d’une seconde qui
ne permet le ré-envol qu’a 'occasion d’événements fortement énergétiques. Cela corres-
pond aux structures cohérentes turbulentes habituellement appelées “burst” dont nous
reparlerons plus loin.

La plupart des travaux expérimentaux en soufflerie ont pour but en plus de per-
mettre d’analyser finement le phénomene de resuspension de former des bases de don-
nées permettant la validation des modeles théoriques dans des situations tres diverses
comme un réentrainement a partir d’une surface polie (Reeks et Hall [2001]) ou & partir
d’arbustes placés dans une veine (Hatano et Hatano [2001]).

B.2 Modélisation

Les modeles que I’on rencontre dans la littérature sont soit le résultat d’observations
expérimentales, soit issus des théories sur les différents phénomenes entrant en jeu
(adhérence, turbulence, etc...). Nous avons déja évoqué le fait que les premiers sont treés
dépendants des conditions expérimentales, ils concernent majoritairement le facteur de
mise en suspension, Fyspg, utilisé dans un contexte environnemental (principalement
la radioprotection). Les modeles théoriques tentent de rendre compte des différents
processus se déroulant au cours de la resuspension le plus souvent par une description
a l’échelle de la particule

B.2.1 Modeles empiriques

Récemment une étude a été menée sur huit modeles empiriques historiques Garger
et al. [1999], ou dérivés de modeles historiques. Ces modeles sont orientés pour traiter
des problemes de resuspension de radionucléides.

e modele de Anspaugh
FMES(t) = FMES(O) 6_)\\/2 +a
avec t en jour, Fyrps(0) = 1.107%, A = 0,15 et @ = 1.107Y, ce qui est une évolution

du modele original qui proposait Fysgs(0) = 1.107%.

e modele de Linsley
Fyps(t) = Fups(0)e ™M +a
t en jour, Fyps(0) = 1.1076 A = 0,01 et a = 1.1077.
e modele de 'TAEA (International Atomic Energy Agency)

Furs(t) = Fues(0) e
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t en jour, Fips(0) € [3,6.1072;4,9.1078] selon une distribution log-uniforme et
A €[8,7.107%;4,1.1073] selon une distribution uniforme. Une autre version est
utilisée avec t en mois, Fysgs(0) = 1.1078 et A = 0,09.

e modele du NRPB/CFEA (National Radiological Protection Board / Commissariat
a U’Energie Atomique )
Faps(t) = Ae~ (@0t | g o= (4N
t en jour, A =1.10"°, B=1.10"1 X\ = Ag = 6,33.107° la constante de décrois-
sance radioactive, a = 1,26.1072 et b = 3.107°.

e modele de Garland
Fups(t) = At~

t en jour, A =1,2x 1075, ou
Fyps(t) = At et Fyps(t) = 1.107 pour ¢ > 1000

t en jour, A =1.0x 1076

e modele de Kryshev
Fups(t) = A(u) x (e7® + bt 1)

Au) =5 x 10715 (2620w + u®)
t en année, a = 0,9, b = 0,1 et u la vitesse du vent (en m.s~1).

Ces modeles utilisent des décroissances exponentielles, hyperboliques ou une combi-
naison des deux en temps pour décrire I’évolution du facteur de remise en suspension.
Le choix d’un type de modele ou d’'un autre n’est pas anodin puisqu’il a de fortes im-
plications sur le comportement a long terme du dépot, les hyperboliques donnant des
facteurs de remise en suspension nettement supérieurs Hatano et Hatano [2001]. 11 est
a noter que ces modeles sont a priori destinés a rendre compte de la resuspension a
des échelles de temps assez longues qui ne sont pas celles utilisées dans les modeles de
chimie transport.

B.2.2 Modeles théoriques

Deux approches sont possibles pour la modélisation du réentrainement : une ap-
proche analytique qui vise a obtenir une expression du taux et donc du flux de re-
suspension en fonction du temps, utilisable dans les codes de transport, et 'autre qui
adopte un point de vue lagrangien en suivant les particules individuellement. Nous nous
intéresserons ici uniquement a la premiere.

Il est proposé dans Ziskind et al. [1995] de distinguer dans le processus de mise en
suspension deux étapes qui prennent place dans la couche limite turbulente :

e 'arrachement de la particule a la surface;
e le transport de la particule dans I’écoulement de proche paroi.

Beaucoup de modeles de resuspension ne traitent en fait que le probleme de I'arrache-
ment. La maniere habituelle de procéder est de définir un critere de décollement qui
permet ensuite d’exprimer le flux de resuspension.

Une particule en contact avec une paroi soumise a un écoulement turbulent subit
un ensemble de forces qui tendent soit a I’en écarter, soit a I’y maintenir. Les forces
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aérodynamiques causées par 1’écoulement, essentiellement la force de trainée et la force
de portance, sont celles susceptibles de provoquer le réentrainement. Elles s’opposent
aux forces d’adhésion que sont les forces de Van der Waals, les forces électriques et les
forces de capillarité qui retiennent la particule sur la paroi.

Nous allons maintenant revenir sur le role considéré comme crucial des “bursts”. Ces
phénomenes se développent dans la couche limite turbulente classiquement décomposée
en trois sous-couches :

e la sous-couche visqueuse en contact avec la paroi, dans laquelle I’écoulement est
laminaire ;

e la sous-couche de transition entre ’écoulement laminaire et le turbulent ;

e la sous-couche turbulente ot les effets de la viscosité sont négligeables devant ceux
de la turbulence.

Ils correspondent & 1’éjection loin de la paroi de filaments de fluide de faible vitesse,
ce qui engendre la destruction locale de la sous-couche visqueuse et donc le contact
entre la paroi et la sous-couche turbulente. Les modeles d’arrachement tiennent compte
de ces phénomenes en utilisant des valeurs instantanées des forces aérodynamiques qui
varient en fonction de la fréquence des “bursts”.

Les modeles théoriques progressent avec ’amélioration de la compréhension des
phénomenes, comme la prédominance du role de la force de trainée sur celui de la
portance Reeks et Hall [2001], mais au vu des résultats obtenus lors des confrontations
aux expérimentations il semble encore nécessaire d’approfondir les études. Les modeles
théoriques semblent rencontrer des difficultés dans la prédiction de la resuspension lors
de la premiere période du phénomene, tres courte, qui voit la majorité des particules
étre réentrainées.

B.3 Etude d’un modéle empirique

Nous allons procéder ici a I’étude d’'un modele empirique proposé dans Loosmore
[2003], obtenu & partir de trois jeux de données. L'intérét de ce modele, dans le cadre
du transport des métaux lourds dans 'atmosphere est qu’il fournit directement une
expression du taux de resuspension en fonction du temps et de quelques parametres
classiques. Il a de plus été élaboré dans un souci de répondre correctement au probleme
de la resuspension rapide apres le dépot (premiere phase du phénomene), ce qui n’est
pas le cas des autres modeles empiriques présentés précédemment.

L’expression proposée pour le taux de resuspension Thsgg est la suivante :

2,13 7 0,17
* dp

u
Typs(t) =042 —(————
10,922,032 0,76

avec, uy la vitesse de frottement (en m.s~1), d,, le diametre des particules (en um), ¢ le
temps depuis le début de I’écoulement (en pm), 2z la hauteur de rugosité (en m) et py,
la densité des particules considérées(en Kg.m=3).

Ce modele empirique parait a priori raisonnable dans sa formulation. Le taux de
resuspension augmente avec la vitesse de frottement et le diametre des particules (pour
des tailles de l'ordre de 1pum), ce qui correspond au fait que ces deux parameétres
accroissent les forces aérodynamiques. Il diminue avec le temps ce qui est communément
observé et se justifie par le réenvol rapide des particules les moins attachées a la paroi.
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Le role de la densité est moins évident, il est sans doute a relier au fait que les données
expérimentales utilisées donnent une information qui est le résultat net des phénomenes
de dépot et de resuspension, or la densité joue un role favorable pour le dépot.

L’utilisation de ce modele pour calculer un taux de remise en suspension dans
des conditions plutot favorables (vent et rugosité dynamique importants) au processus
donne les résultats présentés B.1.

0.4
\ n

0.3y — dp = 0,1 micron N
w N o dp =0,5 micron
2 v dp = 1micron
oo \ v dp= 5micron |
o \ .= dp = 10 micron
2 .
|_

0.1

Fic. B.1 — Taux de remise en suspension - Uyenr = 25 ms et zg=1m

Ces résultats montrent une décroissance tres rapide du taux de remise en suspension.
Au vu des valeurs prises par celui-ci, il semble raisonnable de s’interroger sur 'impact
que peut avoir une telle paramétrisation dans un modele de transport destiné aux
métaux lourds. Dans des conditions favorables au réenvol (Uyent = 25 ms letzg=1 m)
on obtient pour le taux moyen de remise en suspension durant la premiere seconde
Tares ~ 1.1074s71. 11 apparait donc comme peu pertinent de tenir compte par le biais
d’un tel modele de la resuspension diie au vent.

B.4 Conclusion

Le nombre important de parametres influants sur le phénomene de remise en sus-
pension est a l'origine des difficultés de modélisation rencontrées. S’il semble acquis qu’il
se déroule en deux phases distinctes, la premiere tres rapide qui voit la grande majorité
des particules arrachables étre réentrainées et une seconde ou le processus perd de son
intensité, leur modélisation reste tres problématique.

Les modeles empiriques sont majoritairement destinés a servir dans le cadre du
transport de radionucléides pour fournir une information sur les concentrations de pol-
luants dues a un dépot important, susceptible d’étre durablement une source secondaire.
Ils sont peu adaptés a la problématique du réenvol “régulier” rencontrées pour les mé-
taux lourds et travaillent avec des échelles de temps longues.

Les modeles théoriques pourraient mieux convenir pour un modele de transport des
métaux lourds puisqu’ils s’intéressent a ce qui se passe dans les premiers instants du
phénomene, mais la compréhension des mécanismes mis en jeu semble encore trop peu
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suffisante pour construire des modeles valides. La plupart d’entre eux présentent des
résultats sous-estimants notablement les observations.

Il est a noter que le comportement des particules dans la couche limite turbulente
concerne a priori autant la resuspension que le dépot sec et qu’il pourrait par conséquent
étre utile d’envisager une paramétrisation pouvant tenir compte de ces deux processus
qui s’opposent. En effet dans la littérature les vitesses de dépot sec sont utilisées aussi
bien dans un cas que dans 'autre. Si I'on considére un flux de particules, F,q¢, entre
le sol et 'atmosphere, sans préjuger de son signe, la définition de la vitesse de dépot Vy
est la suivante :

Vd _ Fpart
CV,part

2571 et Cvpart la concentration volumique

au-dessus du sol en Mg.m_?’. Si 'on introduit une concentration surfacique Cs g part €n
pg.m~2 (un dépot), on peut obtenir une nouvelle expression de Vy :

ou Vy s’exprime en m.sfl,Fpart en pg.m-

Fpart CS,O,part TMES
Vd = =
CS,O,part CV,part FMES

ou Thrs et Firps sont le taux et le facteur de mise en suspension définis en B.1.1.






Annexe C

Table des acronymes

CAM
ccc
CEA
CEPMMT
CITEPA
CLA
CLS
CMAQ
cov
CTM
DDM
DNMI
ECMWF
EMEP
EPA
GEM
HMET
IVL

LUC
MCM
MDE
MSC-E
MSC-E/HM
NRPB
RACM
RGM
RIVM
SIREAM
TCM
TGM
WHO

Chemistry of Atmospheric Mercury

Chemical Co-ordinating Centre

Commissariat a I’Energie Atomique

Centre Européen pour les Prévisions Météorologiques a Moyen Terme
Centre Interprofessionnel d’Etudes de la Pollution Atmosphérique
Couche Limite Atmosphérique

Couche Limite de Surface

Community Multi-scale Air Quality

Composé Organique Volatil

Chemistry Transport Model

Direct Decoupled Method

Det Norske Meteorologiske Institutt

European Centre for Medium-range Weather Forecasts
European Monitoring and Evaluation Program
Environmental Protection Agency

Gaseous Elemental Mercury

Heavy Metals Eulerian Transport

Institutet for Vatten-och Luftvardsforskning

Land Use Coverage

Mercury Chemistry Model

Mercury Depletion Event

Meteorological Synthesizing Centre - East
Meteorological Synthesizing Centre - East / Heavy Metals
National Radiological Protection Board

Regional Atmospheric Chemistry Mechanism

Reactive Gaseous Mercury

RijksInstituut voor Volksgezondheid en Milieu
SIze-REsolved Aerosol Model

Tropospheric Chemistry Module

Total Gaseous Mercury

World Health Organization
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