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1. Introduction

La pollution de l’air cause des millions de morts chaque année et est responsable d’une

diminution de l’espérance de vie (OMS, 2021b). En effet, la morbidité due à la pollution de

l’air est aussi importante que les différents risques sanitaires majeurs à l’échelle mondiale tels

que le tabagisme ou la malnutrition. Cette pollution engendre une augmentation des risques

cardiovasculaires, du cancer du poumon, d’artériosclérose, et a des effets sur d’autres organes

(BOURDREL et al., 2017 ; OMS, 2021b).

La pollution atmosphérique a également un impact économique considérable. Selon l’OCDE

(2016), d’ici à 2060, la pollution coûterait à l’économie mondiale environ 1 % de son produit

intérieur brut (contre 0,3 % en 2015). Cette estimation prend en compte les pertes dues à la

baisse de la productivité (3,7 milliards USD), l’augmentation des coûts de santé (176 milliards

USD) et la perte de rendement agricole.

Le dioxyde d’azote (NO2) est l’un des polluants atmosphériques majeurs. Ce gaz est un oxyde

d’azote (NOx) d’aspect brun-rougeâtre toxique pour l’appareil respiratoire. Une exposition

prolongée à une concentration de l’ordre de quelques dizaines de parties par million peut déjà

donner lieu à des effets néfastes chez les personnes sensibles comme les asthmatiques ou les

personnes atteintes d’une maladie pulmonaire chronique (de VILLERS et al., 2016). Sa toxicité

ne se limite toutefois pas à l’appareil respiratoire puisqu’une exposition à long et à court terme

au NO2 augmente la mortalité cardiovasculaire (BOURDREL et al., 2017). À l’état de trace dans

l’atmosphère, il contribue aussi à la dégradation de la visibilité atmosphérique en absorbant

la lumière visible (OMS, 2021b). Il contribue par ailleurs au changement climatique (GIEC,

2022) et il joue un rôle clé dans les pluies acides (US EPA, 2016a). Il peut être responsable de

l’eutrophisation d’écosystèmes (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022c) et il est un précurseur

de nombreux polluants secondaires comme l’acide nitrique ou les micro-particules organiques

(OMS, 2021b).

Le NO2 atmosphérique est principalement issu des processus de combustion. En effet, à haute

température, l’oxydation de diazote (N2) par le dioxygène (O2) produit du monoxyde d’azote

(NO) (TIMMERMAN & BRYANSTON-CROSS, 2007). Ce dernier est moins toxique que le NO2

(OMS, 2013b). Cependant, le NO peut lui aussi s’oxyder et former du NO2. Si cette oxydation

est une réaction plutôt lente à température ambiante dans l’atmosphère, elle devient plus rapide

en présence d’ozone (O3) (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022c). Par ailleurs, quand les

gaz de combustion sont encore chauds (environ 300 °C), l’oxydation par l’O2 est fortement
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accélérée en présence d’hydrocarbures, de monoxyde de carbone (CO) et de dihydrogène (H2)

(NELSON & HAYNES, 1994). Ceci explique pourquoi les principales sources de NOx sont, à une

échelle régionale et urbaine, le trafic routier suivi par les processus industriels et les chauffages

domestiques (BO et al., 2020).

La pollution due au trafic routier joue un rôle encore plus important dans le cas des rues

canyons fortement fréquentées (BARRATT, 2001). Ces rues sont relativement étroites et bordées

de manière ininterrompue de chaque côté par de hauts bâtiments qui empêchent la dispersion

dans l’atmosphère des polluants émis par le trafic. Ceci augmente les concentrations dans la

rue et l’exposition aux polluants des différents usagers de la rue ainsi que des habitants des

bâtiments adjacents à celle-ci.

Les villes européennes sont caractérisées par la présence de nombreuses rues canyons dans

les centres-villes. La Région Bruxelles-Capitale (RBC) ne faisant pas exception, la pollution de

l’air par le NO2 y est encore un problème (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022b, 2022c). En

effet, la limite des concentrations moyennes annuelles en NO2 fixée par le législateur européen

n’est respectée que depuis 2020 (figure 1). Les directives 2008/50/CE et 2004/107/CE fixent les

seuils des moyennes annuelles et horaires à 40 µg/m3 et 200 µg/m3 respectivement. Lors de leur

création, ces directives européennes étaient alignées sur les recommandations de l’Organisation

mondiale de la santé (OMS). Cependant, ces recommandations ont baissé en 2021 et la RBC

n’a donc pas un niveau de concentration en NO2 jugé acceptable par l’OMS.

FIGURE 1 – Boxplot des concentrations moyennes annuelles de NO2 pour toutes les stations

pour la Région Bruxelles-Capitale de 2012 à 2021 [µg/m³]. La ligne pointillée

rouge indique les valeurs limites annuelles européennes de 40 µg/m³ et la valeur de

10 µg/m³ annuelle recommandée par l’OMS est indiquée par le trait pointillé bleu.

(BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022c)

En effet, alors que l’OMS recommande une concentration moyenne annuelle maximale de

10 µg/m3 (OMS, 2021b), aucune station de mesures de la RBC n’atteint ce seuil (figure 1)
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même en 2020 quand les concentrations avaient fortement diminué grâce au confinement.

L’OMS recommande également que la concentration quotidienne moyenne ne dépasse pas

25 µg/m3 plus de trois à quatre fois par an (OMS, 2021b) et une limite horaire de 200 µg/m3

est recommandée. Alors que la limite journalière est encore très fréquemment dépassée dans

tous les sites de mesure en RBC, la limite horaire n’est dépassée que par la station de mesures

d’Arts-Loi (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022c).

La pollution par les NO2 reste donc une problématique majeure au sein de la RBC et le plan

de mobilité Good Move vise, entre autres, à réduire les émissions liées au trafic automobile

dans la ville (SYMOENS, 2021). Ce plan de mobilité de la RBC définit les grandes orientations

politiques dans le domaine de la mobilité de 2020 à 2030 (BRUXELLES MOBILITÉ, 2021). Il est

le résultat d’un processus participatif incluant les citoyens, le monde associatif et économique,

les communes ainsi que les partenaires de mobilité et institutionnels. Ce plan a pour objectif

de « déployer une mobilité au service de la qualité de vie dans les quartiers » (SYMOENS,

2021). Cela passe notamment par une amélioration de la sécurité routière et une amélioration de

l’accessibilité pour tous, indépendamment du mode de transport. Par ailleurs, le projet cherche

à rendre l’espace public plus attractif, par la création de lieux de rencontre, de loisirs, etc.

Afin d’apaiser les quartiers, une réduction du trafic de transit est également recherchée tout en

promouvant l’utilisation de la mobilité douce et des transports publics (BRUXELLES MOBILITÉ,

2021).

Pour répondre à ces objectifs, le plan divise la région en 50 mailles apaisées reliées entre

elles par des axes structurants intermodaux (BRUXELLES MOBILITÉ, 2022). L’une des deux

premières mailles à entrer en vigueur est celle de « Colignon-Josaphat » située dans la commune

de Schaerbeek (figure 2). Pour faciliter la conception du nouveau plan de circulation, cette

maille a été découpée en trois quartiers : le quartier Cage aux Ours, le quartier Royale Sainte-

Marie et le quartier des Azalées. La mise en place des mesures au sein du quartier des Azalées

s’est faite progressivement depuis 2020. La dernière mesure appliquée est la mise en sens unique

de l’avenue E. Cambier.

L’objectif principal de ce mémoire sera d’évaluer l’impact de l’implémentation du sens

unique dans l’avenue E. Cambier sur la concentration ambiante en NO2 au sein du quartier des

Azalées. Les effets sur la santé dus aux changements de concentration en NO2 sont également

analysés.

L’étude des changements de concentrations peut se faire via deux catégories de méthodes :
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l’utilisation de mesures de concentrations (par ex. YANG et al., 2022) et l’utilisation de modèles

(par ex. RODRIGUEZ-REY et al., 2022). Nous détaillerons donc ces deux méthodes en mettant

en avant leurs avantages et leurs inconvénients. Nous expliquerons ensuite le choix d’utiliser

la modélisation et plus particulièrement SIRANE comme modèle de dispersion pour répondre

à l’objectif de ce travail. Nous expliquerons le processus de validation de ce modèle avant de

nous pencher sur l’analyse de scénario permettant de répondre à l’objectif du mémoire. Les deux

sections suivantes reprennent et expliquent les résultats produits dans le cadre de ce travail. La

dernière section reprend les éléments clés du mémoire.

FIGURE 2 – Plan de la maille Colignon-Josaphat et des trois sous-mailles qui la composent.

Sur le plan de gauche, les traits noirs sont les limites des communes de la Région

Bruxelles-Capitale et les gris sont les limites des mailles apaisées. Adapté de

COMMUNE DE SCHAERBEEK (2021).
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2. État de l’art

Cette section aborde l’état de l’art relatif à l’étude des concentrations en NO2 dans l’air en

milieu urbain. La première partie sera consacrée aux méthodes de mesure de ces concentrations

et la seconde partie s’intéressera à la modélisation de ces concentrations.

2.1. Mesures des concentrations en NO2

De nombreuses méthodes ont été développées pour mesurer le NO2 dans l’air. Cependant,

en plus d’être assez coûteuses, la plupart nécessitent une expertise opérationnelle et ne sont

donc pas souvent utilisées (BARNES & RUDZIŃSKI, 2013). C’est pourquoi la méthode la plus

courante est la technique de la chimiluminescence qui est également la méthode de référence

choisie dans la législation européenne et par l’agence de protection de l’environnement des

États-Unis (BARNES & RUDZIŃSKI, 2013).

« La chimiluminescence est un phénomène par lequel certaines molécules portées à un état

excité par une réaction chimique retournent à l’état fondamental en restituant une partie de

l’énergie sous forme d’émission de lumière » (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2011). Dans

le cas des NOx, l’échantillon mesuré est mis en présence d’un excès d’O3 donnant lieu aux

réactions suivantes (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2011)
NO+O3 −→ NO∗

2 +O2

NO∗
2 −→ NO2 +hv

(1)

avec NO∗
2 une molécule de NO2 excitée électriquement. Le rayonnent émis (hv) est alors propor-

tionnel à la quantité de NO présent dans l’échantillon.

Cette réaction de chimiluminescence mesure donc uniquement le NO. Pour déterminer les

concentrations en NO2, une deuxième réaction de chimiluminescence est réalisée après avoir

réduit l’ensemble des NO2 en NO. Cette réaction de chimiluminescence produit donc un rayon-

nement proportionnel à la quantité de NOx. La concentration de NO2 est déduite par la diffé-

rence entre les NOx et NO mesurés. Ces réactions sont très rapides et permettent la mesure des

NOx plusieurs fois par minute (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2011).

Cette méthode est utilisée en RBC pour déduire, en continu, les concentrations à différents

endroits (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2020b). En 2018, 11 stations de mesures étaient
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opérationnelles (tableau 1).

TABLEAU 1 – Liste des stations de mesures automatisées présentes dans la Région Bruxelles-

Capitale en 2018. L’environnement entourant chaque station et leurs ID sont

également repris. Adapté de BRUXELLES ENVIRONNEMENT (2020a).

Nom ID Environnement de station

Uccle 41R012 Urbain avec très faible influence du trafic

Berchem-Sainte-Agathe 41B011 Urbain avec très faible influence du trafic

Neder-Over-Heembeek 41MEU1 Urbain avec faible influence du trafic

Parlement UE 41B006 Urbain avec faible influence du trafic

Molenbeek-Saint-Jean 41R001 Urbain avec influence modérée du trafic

Sainte-Catherine 41B004 Urbain avec influence modérée du trafic

Woluwe-Saint-Lambert 41WOL1 Urbain avec influence modérée du trafic

Avant-Port (Haren) 41N043 Industriel avec influence modérée du trafic

Ixelles 41R002 Urbain avec forte influence du trafic

Belliard 41B008 Urbain avec très forte influence du trafic

Arts-Loi 41B001 Urbain avec très forte influence du trafic

En raison de leur faible nombre, ces stations de mesures ne permettent pas de caractériser

la grande variabilité spatiale des concentrations. D’autres techniques, comme les dispositifs

d’échantillonnage passifs, permettent d’obtenir des détails plus fins en multipliant le nombre de

points d’échantillonnage à moindre coût (NIEPSCH et al., 2022). Ces dispositifs sont de formes

variables (tubes, badges, ...), mais reposent tous sur le même principe (YU et al., 2008). Un

maillage enduit d’absorbant sélectif pour le NO2 est mis en contact avec l’atmosphère durant la

période d’échantillonnage. L’absorbant le plus utilisé est la triéthanolamine (TEA), un absorbant

sélectif capturant le NO2 sous forme de NO2
-. La quantité de NO2

- présente dans la TEA permet

de déterminer les concentrations en NO2 auxquelles a été exposé le dispositif passif (LAURIKS

et al., 2022). La durée d’exposition optimale varie d’une journée à un mois en fonction du

design du dispositif (YU et al., 2008). En RBC, ces dispositifs ont été récemment utilisés lors

de la campagne de mesure Curieuzenair (LAURIKS et al., 2022) avec 3000 tubes passifs exposés

durant quatre semaines (du 25/09/2021 au 23/10/2021), dont les données ont ensuite été extra-

polées pour déterminer les concentrations annuelles.

Une autre gamme d’appareils de mesure sont les microcapteurs. Tout comme les dispositifs

passifs, ces appareils permettent de fournir une plus grande résolution spatiale que les stations
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de mesures (CHOJER et al., 2020). Contrairement aux tubes passifs, les microcapteurs ont une

résolution temporelle de l’ordre de la minute. Néanmoins, ces capteurs sont peu fiables.

2.2. Modélisation du NO2

La gestion efficace de la qualité de l’air nécessite des prédictions précises sur les dépla-

cements des polluants, l’évaluation de l’exposition et l’identification des sources d’émission.

Cependant, les méthodes de mesure décrites dans la Section 2.1 présentent des limitations

inhérentes en termes de représentativité spatiale, de représentativité temporelle ou de précision.

Pour faire face à ces défis, de nombreux modèles de pollution ont été développés (JOHNSON,

2022). Ces modèles permettent de prévoir les transports des polluants (GONG et al., 2018),

d’estimer l’exposition des populations à ceux-ci (HUNT et al., 2021) ainsi que d’attribuer

les concentrations observées à des sources d’émission spécifiques (US EPA, 2016b). Ceci

contribue à la mise en place de stratégies ciblées pour le contrôle de la pollution. Ces modèles

jouent donc un rôle important dans la gestion actuelle et future de la pollution de l’air (CHALABI

et al., 2017 ; KUMAR et al., 2016 ; SACHDEVA & BAKSI, 2018).

Le processus de modélisation de la pollution de l’air implique l’utilisation d’une série de

sous-modèles (FOREHEAD & HUYNH, 2018), chacun conçu pour aborder des aspects spéci-

fiques de la pollution. Dans les zones urbaines, les concentrations de NO2 sont souvent

fortement influencées par les émissions liées à la circulation. C’est pourquoi les sous-modèles

permettent de modéliser le trafic routier, les émissions et la dispersion des polluants dans l’atmo-

sphère (figure 3). Les données générées par chacun de ces sous-modèles constituent la base du

sous-modèle suivant, permettant de lier directement l’activité humaine aux différents niveaux de

pollution observés. Dans les sections suivantes, nous explorerons ces différents sous-modèles.

2.2.1. La modélisation du trafic

Les modèles de simulations du trafic peuvent être classés en deux catégories en fonction

du niveau de détail représenté : les macrosimulations et les microsimulations (FOREHEAD &

HUYNH, 2018).

Les macrosimulations représentent un faible niveau de détail et utilisent des représentations

agrégées des véhicules (FALLAH SHORSHANI et al., 2015). Le trafic y est représenté par des

flux continus ou par des pelotons de véhicules (FOREHEAD & HUYNH, 2018). Grâce à cette

simplification, ces modèles nécessitent moins de ressources que ceux à une échelle plus fine.
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FIGURE 3 – Structure de modélisation pour l’estimation des concentrations en NO2. Les trois

étapes du modèle sont représentées par les rectangles sur la diagonale et les ovales

indiquent les données d’entrée. Adapté de FOREHEAD et HUYNH (2018).

Ces modèles peuvent donc modéliser le trafic à grande échelle et nécessitent moins de données

que les modèles de microsimulation (TAHON et al., 2013). Cependant, ils ne permettent pas de

décrire l’hétérogénéité et la variabilité des conditions réelles du trafic. Ainsi, les phénomènes

locaux et temporaires ne sont pas pris en compte. Les modèles VISUM et METACOR sont des

exemples de macrosimulation (FALLAH SHORSHANI et al., 2015). Le premier est un modèle

statique, c’est-à-dire qu’il représente le trafic à un état d’équilibre qui ne change pas au cours

du temps (SHAFIQ, 2023). Le second est quant à lui un modèle dynamique qui modélise les

évolutions temporelles du trafic. MuSti, un modèle basé sur le logiciel VISUM, est couramment

utilisé en RBC (d’URSEL & DILLIÈS, 2016). Ce modèle de circulation statique se concentre

uniquement sur les axes principaux aux heures de pointe.

Les modèles de microsimulation modélisent chaque véhicule individuellement en fonction

de ses interactions avec les autres véhicules (HELBING et al., 2002). Ces outils peuvent tenir

compte de dynamiques détaillées comme les changements de voie, les contrôles de signaux de

circulation ou les accidents. Cette complexité requiert des données très précises et la charge en

calcul est plus grande que pour les modèles de macrosimulation. C’est pourquoi l’utilisation de

ces modèles concerne plutôt des régions géographiques restreintes (TAHON et al., 2013). Des

exemples de modèles de microsimulation sont VISSIM (FALLAH SHORSHANI et al., 2015),

AIMSUN (CHANUT & CHEVALLIER, 2012) et SUMO (LIORA et al., 2021).
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2.2.2. La modélisation des émissions de trafic

Tout comme les modèles de trafic, les modèles d’émissions peuvent être classés en fonction

de leur granularité. Dans cette section, les catégories de modèles seront décrites de la moins

détaillée à la plus détaillée.

Les modèles les moins détaillés sont ceux basés sur les consommations de carburants ainsi

que ceux utilisant le volume de trafic moyen par catégorie de véhicules (FALLAH SHORSHANI

et al., 2015). Ces modèles ne sont utilisables qu’à grande échelle (par exemple nationale) et à

une échelle temporelle annuelle.

Les modèles basés sur une vitesse moyenne prédisent les émissions de chaque classe de

véhicule en fonction de la distance totale et de la vitesse moyenne des trajets parcourus

(FALLAH SHORSHANI et al., 2015). Cette vitesse est considérée représentative des différentes

conditions et styles de conduite. Ces modèles reprennent les émissions liées aux gaz d’échap-

pement et les émissions par évaporation. Certains modèles y ajoutent les émissions liées à

l’usure des pneus, des freins et de la route. Bien que la vitesse moyenne ne soit pas toujours

représentative des vraies conditions de trafic, ces modèles sont largement utilisés dans les études

de modélisation de la qualité de l’air (FALLAH SHORSHANI et al., 2015). Des exemples de ces

modèles sont COPERT (NTZIACHRISTOS et al., 2009) et MOBILE (EPA, 1994).

D’autres modèles se basent sur des variables liées au trafic. En effet, à partir de variables

telles que la densité de trafic ou la longueur des embouteillages, la vitesse moyenne est corrigée

pour rendre compte de la diversité des conditions réelles (FALLAH SHORSHANI et al., 2015).

Cependant, ces modèles ne semblent pas satisfaisants en cas de congestion du trafic (SMIT,

2006).

Les modèles de situation de trafic tels que HBEFA (COX et al., 2022) sont une autre approche.

Ils utilisent des facteurs d’émission spécifiques adaptés à différentes situations de trafic et de

configurations routières prédéfinies. Ces facteurs prennent en compte les émissions des gaz

d’échappement chauds et froids, ainsi que celles résultant de l’évaporation du carburant. Pour

alimenter ces modèles, il est nécessaire de disposer de données de kilomètres parcourus par

véhicule pour chaque situation de trafic. Il est possible d’obtenir ces données à partir de modèles

de trafic (FALLAH SHORSHANI et al., 2015).

Les modèles représentant une description détaillée des vitesses constituent une autre

catégorie de modèle d’émissions. Ces modèles utilisent des informations détaillées sur les

cycles de mouvement des véhicules (vitesse instantanée, accélération, nombre d’arrêt par
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kilomètre, etc.) comme base d’un modèle statistique utilisant de multiples régressions linéaires

(SMIT et al., 2007). Un exemple de ces modèles est VERSIT+. Notons que les informa-

tions requises sont déduites d’une microsimulation du trafic ou de mesures de trafic (FALLAH

SHORSHANI et al., 2015).

Les modèles d’émissions les plus détaillées sont ceux basés sur les vitesses chronologiques

(ou modèles instantanés). Ceux-ci représentent explicitement les émissions en liant les taux

d’émission au fonctionnement instantané de chaque véhicule (FALLAH SHORSHANI et al.,

2015). Ces modèles relient la puissance du moteur, la vitesse et l’accélération du véhicule

à chaque point d’un cycle de conduite. Actuellement, ces modèles estiment uniquement les

émissions d’échappement et les émissions dues à l’usure des freins et des pneus ne sont pas

prises en compte. Ce type de modèle requiert une précision des dynamiques de trafic que seuls

les modèles de microsimulation du trafic offrent. Des exemples de ces modèles sont PHEM

(ZALLINGER et al., 2008) et CMEM (BARTH et al., 2001).

2.2.3. Les modèles de dispersion

Une fois les émissions déterminées, les modèles de dispersion atmosphérique peuvent être

utilisés. Une classification possible de ces modèles est basée sur l’étendue spatiale concernée.

YADAV et al. (2020) présentent une classification (tableau 2) allant de la microéchelle à l’échelle

globale. Une autre classification possible est basée sur l’architecture du modèle. Dans ce travail,

nous reprendrons la classification de JOHNSON (2022) pour qui la majorité des modèles de

dispersion peuvent être classés en six catégories. Notons toutefois qu’un modèle peut combiner

plusieurs sous-modèles utilisant différentes approches (SACHDEVA & BAKSI, 2018). Ce sont

par exemple les cas de SIRANE et SinG qui sont expliqués dans cette Section.

TABLEAU 2 – Classification des modèles de dispersion atmosphérique selon l’échelle spatiale.

Traduit de YADAV et al. (2020).

Classe de modèle Étendue spatiale typique Résolution typique

Microéchelle 200 × 200 × 100 m 5 m

Mésoéchelle (échelle urbaine) 100 × 100 × 5 km 2 km

Échelle régionale 1 000 × 1 000 × 10 km 36 km

Échelle synoptique (continentale) 3 000 × 3 000 × 20 km 80 km

Échelle globale 65 000 × 65 000 × 200 km 4° × 5°
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Modèles en boite

Les modèles en boite sont les modèles de dispersion atmosphérique les plus simples. Ils

supposent que tous les polluants émis dans l’atmosphère sont répartis uniformément dans

l’entièreté de la zone étudiée (CANTER, 1986). Cette zone, ou « boite », est donc homogène en

composition. Ces modèles grandement simplifiés mettent l’accent sur les interactions chimiques

entre polluants ainsi que sur leur évolution temporelle (JOHNSON, 2022).

Ce type de modèle est principalement utilisé dans le cadre d’estimation des ordres de

grandeur des concentrations en polluants dans les villes (BARRATT, 2001). En effet, la

simplicité du modèle a comme désavantage sa faible précision (GRONWALD & CHANG, 2018).

Toutefois, beaucoup de modèles utilisés pour les rues canyons se basent sur une version

modifiée du modèle en boite où chacune des rues est modélisée comme une boite individuelle

(JOHNSON, 2022). On peut notamment citer les modèles STREET et STREET-Box (DEZZUTTI

et al., 2018).

Modèles eulériens

Les modèles de type eulériens divisent l’espace étudié en une série de cellules en trois

dimensions. La concentration au sein de chacune des cellules est considérée comme homogène

(JOHNSON, 2022). Les polluants étudiés passent d’une cellule à l’autre à travers les cloisons en

obéissant à l’équation d’advection-diffusion (BARRATT, 2001).

GRONWALD et CHANG (2018) ont montré que ce type de modèle peut être plus précis que les

modèles en boite, les modèles gaussiens de panaches et les modèles lagrangiens (présentés plus

loin). Deux exemples de modèles eulériens appliqués au NO2 sont « The Air Pollution Model »,

abrégé TAPM (DUQUE et al., 2016) et Polair3D, un modèle de transformation chimique et de

dispersion utilisable jusqu’à l’échelle continentale (MALLET et al., 2007).

Modèles gaussiens de panaches

Les modèles gaussiens de panaches supposent en général que l’émission du polluant et

les conditions atmosphériques sont constantes avec une vitesse de vent supérieure à 1 m/s

(JOHNSON, 2022). Par ailleurs, il y a une absence de transformation chimique et la concen-

tration du polluant respecte une distribution gaussienne dans les plans horizontaux et verticaux.

Bien que très simples, ces modèles peuvent se montrer aussi précis que les modèles eulériens

lorsque le terrain étudié est plat (DEMAEL & CARISSIMO, 2008 ; GRONWALD & CHANG,

2018). Ils sont d’ailleurs utilisés dans le cadre de règlementations aux États-Unis depuis près de
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60 ans (JOHNSON, 2022).

De nombreux modèles gaussiens de panaches existent et sont appliqués à l’étude du NO2.

On peut citer par exemple AERMOD (HESAMI ARANI et al., 2021 ; SEANGKIATIYUTH et al.,

2011) et CALINE4 (BENSON, 1992). Alors que le premier considère des sources ponctuelles,

le second est utilisé pour des sources linéaires.

Modèles lagrangiens

Les modèles lagrangiens se basent sur la simulation d’une série de bouffées émises par

différentes sources (JOHNSON, 2022). Tout comme les modèles eulériens, ils utilisent l’équation

d’advection-diffusion, la différence étant que le référentiel de ces modèles n’est pas fixe comme

c’est le cas pour les modèles eulériens. En effet, le référentiel suit le parcours du flux d’air et

donc celui des polluants déplacés par celui-ci. En plus de suivre la trajectoire du flux d’air

(l’advection), un déplacement aléatoire plus local (la diffusion) est pris en compte. (BARRATT,

2001). Dans la majorité des cas, la distribution des polluants due à la diffusion est consi-

dérée comme étant gaussienne (JOHNSON, 2022). Ces modèles sont alors appelés « modèles

de dispersion de bouffées gaussiennes ».

Une autre catégorie de modèles lagrangiens majoritairement utilisée est basée sur la marche

aléatoire. Ce type de modèle discrétise la bouffée de polluants en une série de particules

(JOHNSON, 2022) dont chacune suit globalement le flux d’air mais subit également des varia-

tions aléatoires de trajectoire qui simulent les turbulences locales. D’autres variations aléatoires

de la trajectoire simulant la diffusion moléculaire sont parfois utilisées mais cette diffusion est

souvent négligeable par rapport aux autres formes de transport (ZANNETTI, 1990).

Les modèles lagrangiens sont souvent utilisés sur de grandes échelles de temps (s’étalant

parfois sur plusieurs années) et d’espace (DALY & ZANNETTI, 2007), alors que les modèles

gaussiens de panaches ne sont en général utilisables que jusqu’à 50 km de la source (JOHNSON,

2022). Des exemples de ces modèles appliqués au NO2 sont GRAL (OETTL et al., 2003) et

CALPUFF (AMOATEY et al., 2019 ; JITTRA et al., 2015 ; YADAV et al., 2020).

Modèles de mécanique des fluides numériques (MFN)

Les MFN (ou Computational Fluid Dynamics - CFD) se basent sur les équations de

Navier-Stokes (JOHNSON, 2022). Ces équations à dérivées partielles non-linéaires décrivent le

mouvement des fluides newtoniens dans un cas général (ARIS, 1990). Elles permettent dès lors

de décrire les mouvements atmosphériques et la dispersion des polluants à une micro-échelle
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(MAISON et al., 2022).

Ces modèles prennent explicitement en compte les différents reliefs (topographie, bâtiments,

végétations. . .) et permettent de calculer à une échelle temporelle très fine la convection, les

turbulences dans le flux d’air, etc. (PANTUSHEVA et al., 2022). Les MFN sont considérés

comme les outils les plus précis pour modéliser la dispersion au sein d’une géométrie complexe

(BLOCKEN, 2015). Cette complexité requiert cependant de grandes ressources informatiques

et un temps de calcul significatif (PANTUSHEVA et al., 2022). Par ailleurs, les MFN ont une

grande sensibilité aux paramètres et conditions choisis.

Au sein de ce type de modèle, plusieurs classes peuvent être définies. Ainsi, la majorité

des MFN utilisés dans l’étude de la dispersion atmosphérique de polluants sont ceux qui

se basent sur les équations de Reynolds-Averaged Navier Stokes (RANS) (BLOCKEN et al.,

2013 ; PANTUSHEVA et al., 2022). Ces RANS sont des modèles à régime permanent. Contrai-

rement aux modèles à régime transitoire, les flux y sont constants dans le temps. Il existe

aussi des modèles à régime transitoire comme les Large Eddy Simulation (LES), Unsteady

RANS (URANS) ou encore les Detached Eddy Simulation (DES) (BLOCKEN et al., 2013). Ces

modèles permettent d’avoir des informations précises sur l’évolution temporelle du polluant et

sont plus précis que les RANS pour déterminer les concentrations moyennes (DAI et al., 2018 ;

ZHENG & YANG, 2021). L’utilisation d’un régime transitoire augmente toutefois les coûts de

calcul par rapport aux MFN à régime permanent (PANTUSHEVA et al., 2022).

De nombreux MFN ont été appliqués à la dispersion de NO2. Nous pouvons citer par exemple

CBM-IV (CAO et al., 2019), APFoam (WU et al., 2021), STARCCM+ (SANCHEZ et al., 2017)

et Ansys FLUENT (K. ZHANG et al., 2020).

Modèles de réseau de rues

Les modèles de réseau de rues se basent sur une représentation simplifiée de la géométrie

urbaine et sur la paramétrisation des phénomènes principaux impactant le transfert de polluants

en ville (SALEM et al., 2015). Cette architecture de modèle se base sur l’idée que les transferts

de polluants sont principalement impactés par la structure du réseau de rues (FELLINI et al.,

2019). Chaque rue est représentée à l’aide d’un modèle en boite qui a une concentration et des

propriétés homogènes (SOULHAC et al., 2011). En plus des propriétés géométriques moyennes

des bâtiments, chaque segment de rue est caractérisé par une source de polluant (LI et al., 2023).

Les rues sont interconnectées au niveau des intersections. Cette interconnexion se fait au moyen

d’une modélisation explicite des flux d’air et de polluants (CARPENTIERI et al., 2012). Les flux
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d’air sont caractérisés à partir de relations empiriques alors que les concentrations sont calculées

sur base d’une balance des masses (LI et al., 2023).

Ces simplifications rendent ces modèles fiables pour des zones ayant des canopées urbaines

denses où la largeur des routes est plus faible que celle des blocs de bâtiments qui les bordent.

C’est le cas des centres-villes européens. Dans le cas des quartiers suburbains, les perfor-

mances de ces modèles diminuent en raison de l’espacement plus grand entre les bâtiments

(DI SABATINO et al., 2013 ; FALLAH-SHORSHANI et al., 2017b). Cette catégorie de modèle

reste à ce jour moins utilisée que les autres (SOULHAC et al., 2017).

Cette approche du réseau de rues a été proposée par SOULHAC (2000). Ses travaux ont donné

lieu à la création de SIRANE, un modèle qui combine un réseau de rues avec une modélisation

de la dispersion du polluant au-dessus de la ville par des panaches gaussiens (SOULHAC et al.,

2017 ; SOULHAC et al., 2011). D’autres modèles se basant sur cette approche ont été proposés.

Par exemple, le Model of Urban Network of Intersecting Canyons and Highways (MUNICH)

a été proposé par KIM et al. (2018). Contrairement à SIRANE, MUNICH ne modélise que

la dispersion au sein de la canopée urbaine. Il a cependant été créé dans le but de pouvoir

facilement être lié à un modèle de dispersion au-dessus de cette canopée. Par exemple, l’inter-

action entre MUNICH et le modèle Eulérien Polair3D a donné naissance au modèle Street-in-

Grid (SinG) (KIM et al., 2018).

Autres types de modèles

La majorité des modèles cités plus haut utilisent une vision déterministe du phénomène de

dispersion. Cependant, des modèles non déterministes ont également été créés. Bien qu’ils ne

puissent pas être utilisés pour simuler et établir un lien de cause à effet entre les émissions de

polluants et leurs concentrations (DALY & ZANNETTI, 2007), ces modèles sont utilisés pour

prédire à court terme la qualité de l’air (FINZI & NUNNARI, 2005). Ces modèles non détermi-

nistes sont des modèles statistiques et des modèles de type machine learning (JOHNSON, 2022).

Un modèle basé sur un réseau de neurones a par ailleurs été récemment développé pour prédire

en temps réel le niveau de pollution sur une grande partie de la terre (JAUVION et al., 2020).
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3. Matériel et méthodes

Cette section décrit les choix et les outils utilisés dans cette étude. Nous commençons par

justifier le choix du modèle avant de présenter SIRANE en détail. Par la suite, PySiWrap est

présenté. Il s’agit d’un adaptateur Python que nous avons développé dans le cadre de ce mémoire

pour faciliter l’utilisation du modèle SIRANE. Le processus de validation du modèle est ensuite

abordé, en incluant les sources de données utilisées, l’évaluation du modèle, et la vérification

de certaines hypothèses posées. Enfin, l’analyse de scénario est traitée, en expliquant la modéli-

sation des changements d’émission ainsi que la quantification des changements de concentra-

tions.

3.1. Choix des modèles

Comme détaillé dans la Section 2.2, de nombreux modèles de dispersion de polluants sont

actuellement utilisés dans le monde. Étant donné que ce travail se concentre sur l’étude de l’effet

du trafic sur la pollution dans un environnement urbain avec de hauts bâtiments et à l’échelle

d’un quartier, les modèles se basant sur les réseaux de rues semblent les plus appropriés. Ce

type de modèle permet de limiter la charge de calcul tout en assurant une bonne représentativité

spatiale et temporelle (DI SABATINO et al., 2013).

Pour notre étude, le modèle SIRANE (v2.2 rev155) a été choisi car il est l’un de

mieux documenté en termes d’études comparatives. De plus, ses avantages et ses limitations

sont bien connus. Il a effectivement fait l’objet de comparaisons avec d’autres simulations

numériques (SOULHAC et al., 2009 ; SOULHAC et al., 2008), avec des expériences en soufflerie

(CARPENTIERI et al., 2012 ; GARBERO, 2008 ; SALEM et al., 2015) et avec des données expéri-

mentales (AUVERGNE-RHONE-ALPES, 2011 ; BO et al., 2020 ; FALLAH-SHORSHANI et al.,

2017a, 2017b ; SOULHAC et al., 2017 ; WANG et al., 2016). En plus de ces études, des analyses

de sensibilité ont également été réalisées (SOULHAC et al., 2012). Notons également que

SIRANE est capable de modéliser les variations de concentrations en NO2 suite à des change-

ments d’émissions (COUDON et al., 2021), ce qui est essentiel dans le cadre d’une application

du modèle à des fins de planification (ETC/ACM, December 2011). Par ailleurs, les caractéris-

tiques de SIRANE en font un modèle pressenti pour assurer le monitoring de divers polluants

atmosphériques (dont le NO2) en RBC, tel que le demande la règlementation européenne. Ce
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travail permet donc de préparer son implémentation au sein des services de Bruxelles Environ-

nement qui ont la responsabilité scientifique de ce monitoring.

Dans ce travail, les émissions du trafic sont issues du couplage entre MuSti et COPERT.

L’estimation du trafic routier par MuSti a été fournie par Bruxelles Mobilité. L’estimation des

émissions par COPERT a été réalisée par le service « émissions » de Bruxelles Environnement et

par A. Briffault, actuellement engagé sur un projet fondé par Bloomberg Philanthropies. Notons

également qu’une partie préparatoire de l’adaptation des données a été assurée par A. Briffault.

C’est pourquoi ces étapes ne sont que rapidement abordées dans ce travail. Ces émissions sont

ensuite utilisées par SIRANE pour déterminer les concentrations de NO2 dans l’air (figure 4).

FIGURE 4 – Séquence des modèles utilisés dans le cadre de ce travail. Les modèles sont dans

les rectangles et les données dans les ovales. Les liens ainsi que les sources des

données sont expliqués dans la Section 3.4.1.

3.2. Présentation de SIRANE

SIRANE est un modèle de dispersion de polluants en milieu urbain. Il permet de calculer

la dispersion de différents polluants (SOULHAC et al., s. d.) à l’échelle d’un quartier (d’une

centaine de mètres à quelques kilomètres) depuis des sources linéaires (comme le trafic le long

d’une rue) ou ponctuelles (comme les sorties de tunnel). Afin de calculer la concentration en

polluants dans la zone étudiée, le modèle se base à la fois sur la dispersion des polluants dans

la canopée urbaine et au-dessus des toits ainsi que sur des transformations physicochimiques de

ces polluants (SOULHAC et al., 2011).
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Il faut noter que SIRANE utilise une approximation quasi-stationnaire avec un pas de temps

horaire (SOULHAC et al., 2011). Cela signifie que pour chaque pas de temps, la dispersion des

polluants est calculée en supposant que les conditions sont constantes pour ce pas de temps.

3.2.1. Dispersion au sein de la canopée urbaine

La dispersion dans la canopée urbaine se base sur un réseau simplifié de segments de rue et

d’intersections selon la logique d’un modèle de réseaux de rues (SOULHAC et al., 2011). Une

différence est faite entre les rues canyons et les rues en terrain ouvert. En effet, les rues en

terrain ouvert sont modélisées comme faisant partie du flux atmosphérique au-dessus des toits

(figure 5), alors que les rues canyons sont considérées comme étant des cavités parallélépipé-

diques aux dimensions moyennes de la rue. En cas de forte variabilité de géométrie le long de

la rue, celle-ci est coupée en plus petites sections plus homogènes et interconnectées par des

intersections fictives. Ainsi, chaque section de rue est caractérisée par sa longueur, sa largeur,

sa hauteur et son paramètre de rugosité aérodynamique lié aux bâtiments. Par ailleurs, il est

supposé que la concentration en polluants est homogène dans chacune de ces sections.

SIRANE néglige donc l’influence de la topographie (SOULHAC et al., 2011). Les petits

détails dans la géométrie des bâtiments sont modélisés par un coefficient unique de rugosité

des murs. Ainsi, seule l’échelle du bâtiment est explicitement représentée.

FIGURE 5 – Description de la simplification de la géométrie dans le modèle SIRANE : de la

géométrie réelle (a et b) à la représentation simplifiée (c). Les régions en jaunes

sont celles modélisées via le réseau de rues. Les régions en gris ne sont pas dans

ce réseau. Adapté de SOULHAC et al. (2011).
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Au sein du réseau de rues, SIRANE tient compte de trois mécanismes de transport (SOULHAC

et al., 2011) :

— La convection le long de l’axe de la rue, qui dépend de la vitesse moyenne de l’air dans

la section.

— Le transfert à l’interface canopée-atmosphère située au-dessus de la rue, qui n’est

influencé que par les conditions externes et non par la géométrie de la rue canyon.

— Le transport de masse au niveau des intersections ; un flux de polluants arrivant à une

intersection est partagé entre les différentes rues en fonction de l’orientation du vent.

3.2.2. Dispersion au-dessus des toits

Afin de modéliser la dispersion des polluants au-dessus des toits, le quartier est modélisé

comme ayant une altitude constante. Ainsi, comme le montre la figure 5, l’interface canopée-

atmosphère est considérée comme étant plane. Ceci permet au modèle de considérer un flux

d’air homogène dans le plan horizontal et d’utiliser la théorie de la similitude de Monin-

Obukhov pour connaître le profil de vitesse. La dispersion des polluants est alors modélisée

en utilisant un modèle à panaches gaussiens où les écarts-types de ces bouffées sont calculés à

partir des profils de vitesses. (SOULHAC et al., 2011).

En cas de faible vent, ces panaches ne simulent pas bien l’accumulation de polluants d’une

heure à l’autre (SOULHAC et al., 2017). C’est pourquoi SIRANE utilise également un modèle de

bouffées gaussiennes. Les émissions de chaque heure sont agrégées à une résolution de 1 km2 et

correspondent à une bouffée. Une fois la bouffée sortie du domaine, elle n’est plus considérée.

Par ailleurs, afin de réduire les calculs nécessaires, en chaque point de la grille de calcul,

SIRANE simplifie les sources de polluant se situant au-delà d’une zone de modélisation

d’environ 1.5 km par 1.5 km (SOULHAC et al., 2017). Celles-ci sont agrégées sous la forme

d’une source de surface dont la résolution est de 300 m par 300 m.

3.2.3. Transformations physicochimiques des polluants

Étant donné que la dispersion à l’échelle du quartier a typiquement une échelle temporelle

qui est de l’ordre de quelques dizaines de minutes, la majorité des transformations des polluants

dans l’atmosphère est négligée (SOULHAC et al., 2011). En effet, celles-ci ont généralement

lieu sur une échelle de temps plus longue. SIRANE prend seulement en compte le cycle photo-

chimique des NOx et de l’O3 ainsi que les dépositions humides et sèches.
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Le cycle photochimique

Le cycle photochimique peut être exprimé à l’aide de trois réactions chimiques, à savoir :


NO2 +hv

k1−→ NO+O.

O.+O2
k2−→ O3

NO+O3
k3−→ NO2 +O2

(2)

L’O3 est de ce fait issu de la photolyse du NO2 en présence de la lumière du soleil (hv)

(SEINFELD & PANDIS, 2006, p. 209). De plus, la réaction du O2 et du radical O. est très rapide

en raison de la grande réactivité de ce dernier de sorte que la vitesse de réaction ne soit pas

limitée par k2. Les autres réactions sont, elles aussi, assez rapides par rapport au temps de

résidence des polluants dans la rue (LI et al., 2023 ; SEINFELD & PANDIS, 2006, p. 2011).

La dispersion des polluants est donc d’abord calculée comme s’ils étaient stables photochimi-

quement (SOULHAC et al., 2023). Ensuite, les concentrations de NOx et O3 sont estimées sur

base des coefficients de vitesses k1 et k3. Ces deux coefficients varient en fonction d’autres

variables : l’intensité du rayonnement solaire pour k1 et la température de l’air pour k3.

La déposition

Deux phénomènes de déposition sont pris en compte dans SIRANE : la déposition sèche et

humide. En chaque point de coordonnées (x,y), le flux de déposition sèche (Φd,s) [µg/m2/s] est

calculé à partir de la concentration (C) [µg/m3] et de la vitesse de déposition (v) [m/s] de chaque

polluant (SEHMEL, 1984) avec

Φd,s(x,y) = v.C(x,y) (3)

Le flux de déposition humide (Φd,h) dépend de C et d’un taux de lessivage (Λh) calculés comme

suit :

Φd,h(x,y) =
∫ +∞

z=0
Λh.C(x,y,z)dz (4)

Λh = a.Prb (5)

avec Pr [m/h] la précipitation, a [h/m/s] le coefficient de lessivage et b [-] un coefficient

empirique où a et b dépendent du polluant. Dans SIRANE, ils sont toutefois considérés comme

identiques pour chaque polluant avec a = 0.1 h/m/s et b = 1.

Le modèle néglige la remise en suspension des différents polluants.
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3.3. PySiWrap

La création de PySiWrap découle de la nécessité de simplifier et d’accélérer le processus

de modélisation de SIRANE. En effet, SIRANE est un logiciel propriétaire qui fonctionne

en lignes de commande et utilise des fichiers imbriqués pour les paramètres de modélisation.

Les opérations de modification de paramètres et de lancement de simulation sont longues et

non automatisables. De plus, les changements apportés aux paramètres ne sont pas conservés

automatiquement pour une utilisation ultérieure, nécessitant une prise de notes manuelle.

PySiWrap est un adaptateur (ou wrapper) Python qui permet d’automatiser le changement

des paramètres de modélisation et de stocker les modifications dans le même fichier que

les sorties de SIRANE. PySiWrap rétablit ensuite les paramètres d’origine, de sorte que les

utilisateurs puissent effectuer plusieurs modélisations consécutives avec les mêmes données

non modifiées. PySiWrap permet également de générer automatiquement des graphiques

pour faciliter l’analyse des résultats de modélisation. Afin de profiter au plus grand nombre,

PySiWrap a été publié avec une licence open source (Annexe A).

3.4. Validation du modèle

La validation du modèle a été réalisée pour l’année 2018. Cette année a été choisie pour trois

raisons :

(i) cette année est exempte de l’influence du confinement lié à la pandémie du Covid-19 ;

(ii) un modèle de trafic en heure de pointe (MuSti) sur les axes principaux a déjà été réalisé

pour cette année ; et

(iii) une campagne de comptage établissant les profils routiers a eu lieu fin 2017/début 2018.

La validation a été faite en comparant les concentrations modélisées à l’ensemble des données

mesurées par le réseau de station de mesures de pollution de l’air en RBC (tableau 1). Dans

SIRANE, les stations de mesures sont appelées récepteur. Notons que les moyennes horaires des

mesures ont été utilisées pour la validation. Cependant, pour diverses raisons, certaines mesures

ne sont pas utilisables ou n’ont pas été réalisés. C’est par exemple le cas de la station de mesures

d’Ixelles où les concentrations mesurées entre début août et fin novembre ne sont pas représen-

tatives. En effet, un tuyau amenant l’air vers l’analyseur de NO2 s’est desserré, diminuant le

flux d’air et donc la concentration estimée (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2019). Ainsi, en

2018, les mesures à Ixelles couvrent 69% de l’année, principalement entre janvier et début août.
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Notons que pour diminuer le temps de calcul, il est supposé que les polluants émis au-delà

de 800 m d’un récepteur ont une influence faible sur les mesures. Ce faisant, les modélisations

ont toutes été réalisées avec une zone de modélisation d’au moins 800 m autour des zones de

chaque récepteur (figure 6). Cette hypothèse a été vérifiée à la Section 3.4.3. Notons que, dans

chaque zone de modélisation, il n’y a qu’une seule station sauf pour la zone Parlement UE/Rue

Belliard.

FIGURE 6 – Domaines de simulation autour des 11 stations de mesures.

3.4.1. Sources des données

Pour représenter les dynamiques en NO2, SIRANE utilise quatre catégories de données :

la géométrie des rues et des bâtiments, la météorologie, les émissions (linéaires, de surface et

ponctuelles) et la concentration de fond (SOULHAC et al., s. d.).

Les données de géométrie

Dans le cadre du projet exp’AIR visant à modéliser les concentrations en black carbon (une

sous-classification des particules fines), une représentation simplifiée de la géométrie des rues
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bruxelloises avait été créée. Celle-ci a néanmoins été adaptée pour la conformer aux exigences

du modèle SIRANE (travail préparatoire assuré par A. Briffault). Les galeries commerçantes ont

été supprimées, puisqu’il s’agit de zones couvertes ne pouvant donc pas être prises en compte

dans SIRANE. Par ailleurs, les rues courbes ont été divisées en sections linéaires reliées par des

intersections fictives. Enfin, des nœuds de départ et de fin ont été ajoutés à chaque tronçon de

rue représentant les intersections.

En plus de ce réseau de rues, il convient de fournir à SIRANE des paramètres du quartier

modélisé (appelé “site de dispersion” ci-après). Ces paramètres sont la rugosité aérodynamique

(qui prend en compte le ralentissement du flux d’air dû aux bâtiments), l’épaisseur de dépla-

cement (qui prend en compte le déplacement vers le haut de l’ensemble du flux d’air dû à la

présence des bâtiments), l’albédo (la fraction du rayonnement solaire réfléchi par les surfaces),

l’émissivité (qui mesure l’efficacité des surfaces à émettre du rayonnement) et le coefficient

de Priestley-Taylor (qui représente l’humidité disponible pour l’évaporation). Les gammes de

valeurs attendues en milieu urbain pour ces différents paramètres sont reprises dans le tableau

3.

Les valeurs retenues pour la rugosité aérodynamique (z0) [m] et l’épaisseur de dépla-

cement (zd) [m] sont issues de la première approximation suggérée par GARBERO (2008), soit
z0 = 0.1H

zd = 0.7H
(6)

avec H [m] la hauteur moyenne des bâtiments.

OKE (1988) suggère deux valeurs d’albédo pour les villes : 0.14 pour les centres urbains et

0.15 pour un environnement suburbain. Cependant, la végétation présente augmente l’albédo en

reflétant une fraction significative du proche infrarouge (FERREIRA et al., 2011). De par la forte

présence de couvert végétal en RBC (ISBA, 2023) un albédo plus élevé (0.15) a été choisi.

Notons toutefois que cet effet de la végétation est saisonnier et qu’il peut être suffisamment

fort pour compenser l’effet géométrique qui tend à diminuer l’albédo pendant l’été (FERREIRA

et al., 2011).

Concernant l’émissivité et le coefficient de Priestley-Taylor, leurs valeurs généralement

observées dans les villes varient respectivement de 0.92 à 0.96 (FERREIRA et al., 2011 ; OKE,

1988) et de 0.5 à 1 (S. R. HANNA & CHANG, 1992). Les milieux de ces intervalles ont été
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retenus pour ce travail.

Pour vérifier que le choix de ces paramètres n’a qu’une faible influence sur la modélisation,

une analyse d’incertitude « One-At-a-Time » a été réalisée dans la Section 3.4.3.

TABLEAU 3 – Paramètres de sites de dispersion pour la Région Bruxelles-Capitale (RBC) et

des gammes de valeurs attendues en milieu urbain similaire.

Paramètres
Valeurs retenues

pour la RBC
Gammes de

valeurs attendues
Sources

Rugosité aérodynamique [m] 1.4 0.8 - 1.5 GRIMMOND et OKE, 1999

Épaisseur de déplacement [m] 10 7 - 15 GRIMMOND et OKE, 1999

Albédo [-] 0.15 0.1 - 0.27 FERREIRA et al., 2011

Émissivité [-] 0.94
0.937 - 0.961

0.92-0.95
OKE, 1988

FERREIRA et al., 2011

Coefficient de
Priestley-Taylor [-]

0.75 0.5 - 1 S. R. HANNA et CHANG, 1992

Les données météorologiques

Les données utilisées dans le modèle SIRANE sont : la vitesse du vent (U) [m/s], la direction

du vent (Dir) [° par rapport au nord], la température de l’air (T) [°C], les précipitations

(Pr) [mm/h] et le rayonnement solaire (Rsol) [W/m2]. Celles-ci ont été fournies par l’Institut

Royal Météorologique (IRM) pour la station d’Uccle à un pas de temps semi-horaire. Elles

ont été initialement moyennées par heure (travail préparatoire assuré par A. Briffault). Lors de

l’analyse de premiers résultats, plusieurs incohérences sont apparues. Après analyse plus appro-

fondie, diverses causes ont été mises en évidence : les mois et jours des 12 premiers jours de

chaque mois y avaient été inversés, le changement d’heure n’avait pas été pris en compte et les

U mesurées à 2 et 30 m du sol y n’auraient pas dû être moyennées. Les moyennes horaires ont

alors été recalculées dans le cadre de ce travail directement à partir des données fournies par

l’IRM. Notons que pour U, il a été choisi de ne prendre que celle mesurée à 30 m pour limiter

les influences des conditions locales.

Ces mesures sont réalisées à deux mètres du sol hormis les mesures de U et Dir, réalisées à

30 m. Cependant, dans SIRANE, une seule hauteur de mesure ne peut être renseignée. Comme

la vitesse du vent a un impact plus important que la température de l’air sur les concentrations

en NOx (SOULHAC et al., 2012), il a été considéré que l’ensemble des mesures ont été réalisées

à 30 m du sol.
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Par ailleurs, l’IRM a également fourni les paramètres aérodynamiques du site de mesure

météorologique (appelé “site météo” ci-après), à savoir une épaisseur de déplacement de 15 m

et une rugosité aérodynamique de 1,5 m. L’albédo, l’émissivité et le coefficient de Priestley-

Taylor sont les autres paramètres de site à estimer pour le modèle SIRANE. Étant donné que

les mesures sont faites sur une pelouse en périphérie de la RBC, ces trois paramètres devraient

être un peu plus élevés que pour le centre. Par exemple, l’émissivité des zones rurales environ-

nantes des villes est généralement plus élevée de 0.01 à 0. 03 (OKE, 1988). Cependant, SIRANE

rencontre une défaillance critique lorsque de telles valeurs sont utilisées. Malgré la concertation

avec les créateurs du modèle, la source de ce dysfonctionnement n’a pu être identifiée à ce jour.

Ainsi, il a été choisi de prendre des valeurs identiques au quartier modélisé. Ces valeurs ont,

elles aussi, fait l’objet d’une l’analyse d’incertitude dans la Section 3.4.3.

Les données d’émissions linéaires

Les données d’émissions linéaires prises en compte sont les émissions liées au trafic. Dans

le cadre du travail préparatoire, les émissions du trafic réparties spatialement et temporellement

ont été déterminées suivant la méthodologie explicitée ci-après (travail préparatoire assuré par

A. Briffault).

La première partie du calcul consiste à déterminer le trafic sur chaque rue et à chaque heure.

Le flux de véhicules sur chaque rue a été déterminé à l’aide du modèle de circulation MuSti.

Malheureusement, l’utilisation directe des résultat de MuSti est impossible. En effet, Bruxelles

Mobilité a découpé la RBC en 1114 cellules délimitées par les axes du réseau structurant. En

plus de fournir les flux sur les axes principaux, des estimations de flux sont également faites

sur chaque cellule. De plus, chaque voie de circulation est modélisée pour ces axes. Dès lors,

l’adaptation des données a été réalisée en trois étapes. La première étape fut d’agréger, pour

chaque axe principal, les différentes voies qui le composent et d’attribuer ces flux au tronçon

SIRANE correspondant. Ceci a été réalisé par recouvrement spatial entre la couche MuSti et

SIRANE. La seconde étape a été d’attribuer le flux de circulation au sein des cellules MuSti

aux tronçons SIRANE correspondants. Le flux au sein de chaque cellule a été distribué entre les

tronçons SIRANE proportionnellement à leurs longueurs. Étant donné que MuSti est un modèle

statique, la troisième étape a été de répartir les données de flux annuels en fonction de l’heure

et du jour. Ceci a été fait sur base des données des comptages quinquennaux. Ceux-ci ont été

effectués en fin d’année 2017 à 317 points répartis en RBC. Une fois les profils de circulation

moyens établis pour les jours de la semaine, le samedi et le dimanche (et les jours fériés), les

24



flux annuels ont été répartis par l’application de coefficients multiplicateurs horaires (mh, j [-])

La deuxième partie du calcul consiste à calculer les émissions en tant que telles. Celles-

ci on été estimées à l’aide de COPERT 5.4. Ce logiciel permet de déterminer les émissions

annuelles à partir de la composition du parc automobile, de la vitesse moyenne, de la durée

moyenne d’un trajet et de la quantité de km parcourus en RBC (AGENCY, 2021). COPERT

utilise également les températures minimales et maximales de chaque mois pour fournir l’esti-

mation d’émission linéaire annuelle totale en RBC pour les NOx. Un facteur d’émission moyen

(FERBC [kg/(véh.m)]) pour la RBC a donc été déterminé avec

FERBC,i =
ERBC,i

DRBC
(7)

où FERBC,i [kg/m] est le facteur d’émission moyen en RBC du polluant i, ERBC,i [kg] les

émissions linéaires annuelles en RBC en polluant i et DRBC [m] la distance annuelle totale

parcourue en RBC par les véhicules motorisés.

Pour simuler des variations d’émissions mensuelles, 12 modélisations COPERT ont été

réalisées. Pour chacune, les extrêmes de température d’un seul mois ont été utilisés. Il a donc

été possible d’estimer un coefficient multiplicateur mensuel (mm,i).

Les émissions horaires de chaque rue peuvent donc être exprimées avec

Er,i(t) = Qveh,r.Lr.FERBC,i.mm,i.mh, j(t) (8)

où Er,i(t) [kg/h] est l’émission linéaire de la rue r en polluant i à un temps t, Qveh,r[véh/s] est

le flux de véhicule moyen annuel dans la rue r, Lr[m] est la longueur totale de la rue r, mm,i [-]

le coefficient de modulation des émissions relatif au mois m et au polluant i et mh, j [-] est le

coefficient de modulation du flux de trafic horaire qui varie en fonction du type de jour j et de

l’heure h.

Dans le cadre de ce mémoire, lors de l’analyse de résultats intermédiaires, il est apparu que

les émissions de trafic issues de ce calcul préalable n’étaient pas exploitables en l’état. Une

erreur dans les moyennes donnait lieu à des incohérences (par exemple, pendant les week-ends,

il y a un trafic plus grand entre minuit et 5 h du matin que durant la journée, voir figure 7) et la

répartition temporelle des émissions a donc été retravaillée.
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FIGURE 7 – Profils de circulation dans la Région Bruxelles-Capitale réalisés en 2017. Les

volumes de voitures sont divisés par la moyenne des jours de semaine.

Les nouvelles émissions linéaires (Enr,i(t)) sont donc calculées selon

Enr,i(t) =
mN,m,i(t)

∑
12
m=0 mN,m,i

.
mN,h, j(t)

∑
365∗24
k=0 mN,h, j(k)

.
365∗24

∑
k=0

Er,i(k) (9)

avec mN,h, j(t) [nombre de voiture par heure] la nouvelle modulation relative à l’heure h et au

type de jour j du temps t. Cette modulation (figure 8) a été calculée à partir de

mN,h, j(t) =
317

∑
p=0

vh, j(p) (10)

où vh, j(p) [nombre de voiture par heure] est le volume de voitures mesurés lors des comptages

quinquennaux au point de comptage p. Contrairement au travail préparatoire, la modulation du

trafic des jours fériées a été assimilé à celle des dimanches. Le nouveau coefficient mensuel de

modulation des émissions mN,m,i a été déterminé à partir des Er,i(t). Il correspond aux émissions

moyennes par mois durant les jours de semaine de sorte que les variations mensuelles soient

identiques à celles calculées lors du travail préparatoire.
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FIGURE 8 – Profils recalculé de circulation dans la Région Bruxelles-Capitale réalisés en 2017.

Les volumes de voitures sont divisés par la moyenne des jours de semaine.

Les données d’émissions de surface

La figure 9 présente la part des émissions de NOx hors trafic routier estimé dans le cadre

de la convention sur la pollution atmosphérique transfrontalière à longue distance (CPATLD)

(BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022b). Les émissions de combustion des zones résiden-

tielles et du secteur tertiaire représentent 66% des émissions autres que le trafic routier. Il a

été considéré que toutes les émissions, hors transport routier, étaient des émissions de surface

résultant des émissions des bâtiments liées principalement au chauffage. Pour estimer ces

émissions à l’échelle horaire et du quartier, deux données principales ont été utilisées : la surface

de bâti dans un secteur donné pour répartir spatialement ces émissions et le calcul des degrés-

jours équivalents (DJeq) pour faire varier ces émissions dans le temps.

À partir des données du cadastre en RBC, la proportion du bâti a été estimée à une résolution

de 250 m (travail préparatoire assuré par A. Briffault). Il est supposé que les émissions sont

uniquement proportionnelles à la surface bâtie au sol dans chaque cellule. La répartition des

modes de chauffage est considérée comme étant homogène en RBC. Dans ce travail prépa-

ratoire, les émissions de surface avaient déjà été déterminés à partir des émissions annuelles

estimées dans le cadre de la CPATLD. Cependant, une fois réagrégées par an sur toute la RBC,

les émissions totales annuelles étaient environ 24 fois trop faibles par rapport à celles attendues.

De plus, tout comme les paramètres météo, les jours et les mois des 12 premiers jours de chaque

mois ont été inversés. Dès lors, seule la répartition spatiale a été reprise pour la suite de l’analyse
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FIGURE 9 – Part des émissions de NOx en Région Bruxelles-Capitale hors trafic routier en

2018. Données de BRUXELLES ENVIRONNEMENT (2022b).

et une méthode équivalente de calcul de la répartition temporelle a été utilisée. Elle est décrite

dans les paragraphes suivants.

Les DJeq ont été utilisés pour déterminer la quantité d’énergie consommée par un bâtiment

sur une période de chauffage donnée en fonction de la différence de température entre l’intérieur

et l’extérieur de l’habitation. Les données de température ont été intégrées sur trois jours pour

tenir compte de l’inertie thermique du bâtiment (SPW ENERGIE, 2021) avec

DJeq( j) = 0.6DJ( j)+0.3DJ( j−1)+0.1DJ( j−2) (11)

où DJ( j) un degré-jour est défini selon

DJ( j) =


0 si Te( j)≥ Ti −3

Ti −3−Te( j) si Te( j)< Ti −3
(12)

avec Te( j) [°C] la température moyenne extérieure de la journée j et Ti [°C] est définie comme

étant la température moyenne de confort sur 24 heures et sur l’ensemble du bâtiment en
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Belgique. Cette température est de 18°C, à laquelle sont soustraits 3°C, qui représentent la

moyenne de la chaleur apportée par le soleil et les gains internes tels que les lampes, les ordina-

teurs et les personnes (SPW ENERGIE, 2021).

Les émissions dues au chauffage ont été considérées comme étant proportionnelles au nombre

de degrés-jours équivalents (DJeq [°C]). Les émissions de NOx sur chaque cellule de la grille à

chaque heure sont données par

ENO2,s(i,h) = Estot

sbi

sbtot

DJeq(h)
DJeqtot

k (13)

ENO,s(i,h) = Estot

sbi

sbtot

DJeq(h)
DJeqtot

(1− k) (14)

avec ENO,s(i,h) [gNO2 équivalent/s] les émissions horaires de surface dans la cellule i au temps h,

Estot [ktNO2 équivalent/an] les émissions annuelles de surface totale en RBC, sbi [m2] la surface de

bâtiment dans la cellule i, sbtot [m2] la surface de bâtiment total en RBC, DJeqtot [°C] la somme

des DJeq pour toute l’année et k [-] la part des NO2 dans les NOx des gaz d’échappement.

Dans la plupart des appareils de chauffage réalisant la combustion de combustibles fossiles,

les émissions de NOx mesurées dans les gaz d’échappement contiennent plus de 90% de NO

(KRASZKIEWICZ et al., 2022). Dans ce travail, il a été considéré que k = 5%.

Les données d’émissions ponctuelles

En RBC, deux types d’émissions ponctuelles sont présents : les émissions de l’incinérateur

de Bruxelles Énergie et les émissions à la sortie des tunnels.

Les émissions de l’incinérateur n’ont pas été prises en compte dans ce travail à cause de

l’absence de données. Cependant, cette hypothèse est également soutenue par le fait que l’inci-

nérateur se situe au nord-est de la RBC et donc en aval des vents la majorité du temps (figure

10). De plus, la cheminée est située largement au-dessus de la canopée urbaine environnante.

Par temps calme, le flux d’émission est dirigé vers le haut avant de se disperser ; par temps

venteux, le panache est déjà bien dilué lorsqu’il atteint la canopée urbaine (com.pers. Olivier

BRASSEUR).

Concernant les émissions de sorties de tunnels, celles-ci ont été déduites en utilisant la même

technique que pour les sources linéaires (travail préparatoire assuré par A. Briffault). Une fois

les émissions au sein de chaque tunnel estimées, ces émissions ont été réparties entre les diffé-

rentes sorties proportionnellement au nombre de bandes de circulation. Des hypothèses sont
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alors faites :

— l’air au sein des tunnels est renouvelé dans un laps de temps court (inférieur à une heure) ;

— les dépôts des polluants dans les tunnels sont négligeables ; et

— l’orientation et la vitesse du trafic n’ont pas d’impact sur le flux d’air sortant du tunnel.

Les données de concentrations de fond

La pollution de fond correspond au niveau ambiant de pollution qui n’est pas affecté par les

sources locales de pollution. Son estimation est un problème majeur dans le cadre de la modéli-

sation des polluants en milieu urbain (TCHEPEL et al., 2010). Deux méthodes d’estimation

sont généralement utilisées (SOULHAC et al., 2017) : l’utilisation de données mesurées par une

station de mesures en bordure du domaine étudié et loin des axes routiers, ou l’utilisation d’un

modèle de dispersion à une échelle régionale. Dans cette étude, la première approche a été

privilégiée. Ainsi, la station de mesures d’Uccle a été choisie, car elle se situe dans un parc

trop éloigné de la circulation que pour être influencée par les sources locales de polluants. Par

ailleurs, elle se situe au sud du centre de l’agglomération, majoritairement en amont du vent par

rapport à la RBC (figure 10). L’hypothèse selon laquelle les mesures de concentration de cette

station sont indépendantes du trafic est discuté dans la Section 5.1.2.

FIGURE 10 – Rose des vents annuelle moyenne à 30 m du sol pour la station d’Uccle de 2010

à 2021.

Notons que 8% des données de concentration en NOx et O3 sont manquantes pour l’année

2018. En cas de données manquantes, SIRANE considère que la pollution de fond est nulle
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pour cette heure-là, sous-estimant les concentrations ambiantes en polluant. Il a donc été choisi

de ne pas prendre en compte les concentrations modélisées aux heures dont au moins un des

trois polluants (NO2, NO ou O3) n’a pas correctement été enregistré pour la station d’Uccle.

3.4.2. Évaluation du modèle

Afin de déterminer si un modèle de qualité de l’air est valide, la méthodologie de J. C. CHANG

et HANNA (2004) est couramment utilisée (S. R. HANNA & CHANG, 2011 ; PANTUSHEVA et

al., 2022) et a donc été choisie dans le cadre ce travail. La première étape consiste en une analyse

graphique (où qualitative) des données. La seconde est une évaluation quantitative se basant sur

des indicateurs statistiques.

Analyse graphique

L’analyse graphique consiste en la production de différents graphiques (J. C. CHANG &

HANNA, 2004) :

— prédictions et observations en fonction du temps ;

— nuage de points des prédictions en fonction des observations ;

— quantile-quantile des prédictions en fonction des observations ;

— résidus en fonction de variables indépendantes ;

Étant donné le grand nombre d’observations, les graphiques des résidus ont été réalisés en

utilisant des boites à moustache, toujours suivant les recommandations de J. C. CHANG et

HANNA (2004).

Analyse statistique

L’analyse statistique se base sur six indicateurs statistiques : le biais fractionnel (FB), le

biais moyen géometrique (MG), l’erreur quadratique moyenne normalisée (NMSE), la variance

géométrique (VG), le coefficient de corrélation (R), la fraction des prédictions dans un facteur

de deux des observations (FAC2) et la différence absolue normalisée (NAD). L’utilisation de

MG et VG à la place des FB et NMSE est recommandée dans les cas où les concentrations

observées varient de plusieurs ordres de grandeur, mais ces indicateurs sont plus sensibles aux

valeurs proches de zéro (J. C. CHANG & HANNA, 2004). Comme les concentrations mesurées

de NO2 en RBC varient de 1 µg/m3 à 190 µg/m3, les indicateurs MG et VG n’ont pas été utilisés.
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Les indicateurs retenus sont calculés sur base des formules suivantes

FB =
(Co −Cp)

0,5(Co +Cp)
(15)

NMSE =
(Co −Cp)2

Co Cp
(16)

R =
(Co −Co)(Cp −Cp)

σCo σCp

(17)

FAC2 = fraction des données qui satisfont : 0.5 ≤
Cp

Co
≤ 2.0 (18)

NAD =
|Co −Cp|
Co +Cp

(19)

avec Cp [µg/m3] les données prédites, Co [µg/m3] les données observées, C la moyenne des

données et σC [µg/m3] l’écart-type des données. Un modèle parfait aurait R = FAC2 = 1 et FB

= NMSE = NAD = 0. Notons également que FB est un indicateur des erreurs systématiques du

modèle alors que le NMSE est un indicateur à la fois des erreurs systématiques et aléatoires

(J. C. CHANG & HANNA, 2005).

Initialement, les critères d’acceptation pour un « bon » modèle de J. C. CHANG et HANNA

(2004) étaient prévus pour les milieux ruraux. Ceux-ci ont été étendus pour les modèles de

dispersion en milieux urbains en diminuant les exigences (S. HANNA & CHANG, 2012). Afin

que le modèle soit considéré comme acceptable, 50% de ces critères (tableau 4) doivent être

respectés pour au moins la moitié des stations de mesures.

TABLEAU 4 – Critères d’acceptation des modèles de dispersion en milieu rural et urbain. Ces

critères sont basés sur le biais fractionnel (FB), l’erreur quadratique moyenne

normalisée (NMSE), la fraction des prédictions dans un facteur de deux des

observations (FAC2) et la différence absolue normalisée (NAD). Adapté de S.

HANNA et CHANG (2012).

Indicateur Rural Urbain

|FB| ≲ 0.3 ≲ 0.67

NMSE ≲ 3 ≲ 6

FAC2 ≳ 0.5 ≳ 0.3

NAD ≲ 0.3 ≲ 0.5

32



Ces critères d’acceptation ne prennent cependant pas en compte l’incertitude des mesures

(THUNIS et al., 2012). C’est pourquoi les modelling quality objectives (MQO) ont été proposés

dans le cadre de FAIRMOD (Forum for Air Quality Modelling in Europe). Ces objectifs

concernent pour le moment uniquement les polluants et les échelles temporelles qui sont perti-

nents pour la directive européenne 2018/50/CE (JANSSEN & THUNIS, 2022). Dans le cadre de

ce travail, seuls les NO2 et O3 sont donc concernés. Le MQO se base sur le modelling quality

indicator (MQI). Pour chaque station de mesure, celui-ci est calculé pour une série temporelle

avec

MQI =

√
∑

N
i=1(Co,i −Cp,i)2/N

2
√

∑
N
i=1U(Co,i)2

(20)

où U(Co,i) [µg/m3] est l’incertitude de mesures. Notons que pour le NO2, les données sont les

moyennes horaires alors que pour l’O3, les données sont exprimées en maximum journalier

des moyennes glissantes sur huit heures. Pour les moyennes annuelles, le modelling quality

indicator of yearly average (MQIy) est calculé avec

MQIy =
|Co −Cp|
2Uy(Co)

(21)

où Uy(Co) est l’incertitude de mesure pour la valeur moyenne annuelle.

Les incertitudes de mesure sont estimées avec

U(Co,i) =Ur(RV )
√
(1−α2)C2

o,i +α2RV 2 (22)

Uy(Co) =Ur(RV )

√
(1−α2)

Np
Co

2
+

α2

Nnp
RV 2 (23)

où Ur(RV ) [µg/m3] est l’incertitude relative à une valeur de référence (RV ), α [-] la fraction

de l’incertitude indépendante de Co et Np [-] et Nnp[-] deux coefficients tenant compte de la

compensation des erreurs dues au bruit aléatoire et d’autres facteurs tels que la calibration pério-

dique des instruments. Ces paramètres sont repris dans le tableau 5.

TABLEAU 5 – Liste des paramètres utilisés dans le calcul d’incertitude.

Ur(RV ) [-] RV [µg/m3] α [-] Np [-] Nnp [-]

NO2 0.24 200 0.2 5.2 5.5

O3 0.18 120 0.79 11 3
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Les MQO sont satisfaits lorsque 90% des stations ont un MQI inférieur à un (JANSSEN &

THUNIS, 2022). Ceci s’implémente en classant par ordre croissant les MQI de chaque station et

en calculant le 90e centile (MQI90e) avec

MQI90e = MQI(S90)+ [MQI(S90+1)−MQI(S90)].dist (24)

où S90 = entier(0.9N), dist = 0.9N − entier(0.9N) et N le nombre de stations de mesures.

Notons également que pour une utilisation des données horaires/journalières, le MQO annuel

doit être aussi respecté.

3.4.3. Vérification des hypothèses

Cette section s’intéresse plus particulièrement à deux hypothèses posées lors de la paramétri-

sation de SIRANE. La première stipule qu’une modélisation sur une zone plus réduite n’entraine

pas d’effets de bord significativement important pour justifier une modélisation sur l’ensemble

de la RBC. La seconde est que la rugosité aérodynamique, l’épaisseur de déplacement, l’albédo,

l’émissivité et le coefficient de Priestley-Taylor n’ont qu’une faible influence sur les concentra-

tions en NO2 modélisée. Pour vérifier celle-ci, une analyse de l’incertitude de SIRANE est

réalisée pour ces cinq paramètres.

Effets de bord

Pour minimiser le temps de calcul, les simulations ne sont faites que sur une partie de la

RBC. Cette démarche repose sur l’hypothèse que les résultats obtenus à partir de simulations

sur une zone plus restreinte demeurent représentatifs pour le centre du périmètre. Pour estimer

la taille minimale permettant de garantir la fiabilité des résultats, une série de simulations autour

de la station d’Ixelles a été faite. Chacune de ces simulations a été réalisée avec une taille de

zone de modélisation allant de 50 m à 1,6 km autour du récepteur (figure 11). Cette série de

simulations a été réalisée pour deux semaines différentes, l’une en situation de grand vent (du

13/05/2018 au 19/05/2018 : vitesse moyenne du vent de 3.4 m/s à Uccle) et l’autre avec un vent

plus faible (du 23/05/2018 au 29/05/2018 : vitesse moyenne du vent de 2.3 m/s à Uccle). Pour

chaque simulation, les concentrations en NO2 ont été étudiées à la station d’Ixelles, situé dans

une rue canyon, et au-dessus de celle-ci, hors de la rue canyon. L’objectif est de déterminer

l’effet de bordure dans un canyon urbain et hors de ceux-ci.

Par ailleurs, une vérification sur l’ensemble des stations de mesures a été faite. Celle-ci
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compare les modélisations faites sur l’ensemble de la RBC avec les modélisations faites avec

une zone de 800 m (figure 6). Cette comparaison se limite, elle aussi, aux deux semaines

choisies précédemment.

FIGURE 11 – Étendue des domaines de simulation autour de la station d’Ixelles représentée par

un point noir.

Incertitude du modèle

Lors de ce travail, les valeurs de cinq paramètres du modèle ont été choisis arbitrai-

rement : rugosité aérodynamique ; épaisseur de déplacement ; albédo ; émissivité et coefficient

de Priestley-Taylor. Les deux premiers paramètres sont ceux du site de dispersion alors que les

trois derniers sont identiques pour les sites de dispersion et météo. Afin de quantifier l’erreur

possible résultant de ces choix, une analyse de l’incertitude « One-At-a-Time » sur les quantiles

0.05, 0.5 et 0.95 des concentrations en NO2 a été réalisée.

Chacun des paramètres a été changé en gardant les autres constants. Pour chaque paramètre,

deux modélisations ont été faites : l’une avec le minimum et l’autre avec le maximum de la

gamme de valeurs attendues pour une ville (tableau 3). L’effet du changement de ces paramètres

a été quantifié par rapport aux concentrations en NO2 à la station de mesures d’Ixelles et au-

dessus de celle-ci, hors de la rue canyon. Le point au-dessus de la rue canyon a été utilisé pour

observer l’incertitude dans les zones ouvertes. Ces deux récepteurs sont les mêmes que ceux

utilisés pour étudier les effets de bords.
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3.5. Analyse de scénario

Une fois le modèle validé pour la RBC, une étude de scénario a été réalisée. Celle-ci se

concentre sur la mise en place d’une rue à sens unique dans le quartier des Azalées en 2022

(figure 12). Cette modification fait suite à la mise en œuvre d’autres aménagements en 2020-

2021 dans le cadre du plan Good Move. Il convient de noter que ces changements ont été mis

en place sans qu’une évaluation préalable du trafic ait été effectuée.

FIGURE 12 – Plan des changements de circulation dans la maille des Azalées réalisés en 2020-

2021 et 2022 dans le cadre du projet Good Move. Adapté de COMMUNE DE

SCHAERBEEK (2021).

3.5.1. Quantification des changements de concentration

Afin de déterminer l’impact de ce changement de circulation sur les concentrations en

NO2, deux modélisations ont été effectuées. Elles ont porté sur l’ensemble de l’année 2018

et ont différé uniquement par les émissions linéaires produites dans le quartier des Azalées. La

première modélisation correspond à la situation avant l’aménagement de la rue à sens unique

tandis que la seconde modélisation représente la situation postérieure à l’aménagement.
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3.5.2. Modélisation des changements d’émission

Deux campagnes de mesure du trafic ont été utilisées pour modéliser les changements

d’émission de NOx dans le quartier. La première a été effectuée par le bureau d’étude Géo

Mobility à deux intersections, l’une située au niveau du rond-point Chazal et l’autre entre

l’avenue Chazal et l’avenue Rogier (figure 13). Ces mesures ont été réalisées le mardi et le

jeudi (jours les plus représentatifs de la semaine) avant la mise en place (les 19 et 21 avril 2022)

et après la mise en place (les 22 et 24 novembre 2022) de la rue à sens unique. Les flux vidéos

ont été analysés manuellement pour compter le nombre de véhicules par quart d’heure à chaque

intersection. Le comptage n’a toutefois pas été effectué pour l’avenue Chazal et la rue François

Bossaert à l’intersection sud.

La seconde campagne de mesure, effectuée conjointement par A. Briffault et moi-même,

a eu lieu le jeudi 16 mars 2023 dans l’après-midi sur quatre autres intersections (figure 13).

Ce moment a été choisi pour pouvoir mesurer le plus d’intersections en une fois. Le jeudi est

un jour représentatif du trafic durant la semaine et l’heure de pointe de l’après-midi est plus

étalée que le matin (figure 8). À chaque intersection, le nombre de véhicules passant par chaque

section de rue a été compté manuellement pendant une heure. Ces données, collectées lors de

cette campagne, sont reprises dans l’Annexe B.

FIGURE 13 – Localisation des points de comptage des deux campagnes de mesure. Fond de

carte issue de BRUGIS (2022).
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Réattribution des émissions

Étant donné les nombreux changements de circulation qu’il y a eu entre 2018 et 2022 (date

des campagnes de mesure), il est attendu que la répartition spatiale du trafic routier (et des

émissions) ait fortement changé au sein du quartier. De plus, des anomalies dans la répartition

des émissions du trafic routier sont observables. Par exemple, dans une section de l’avenue E.

Cambier, les émissions par unité de longueur varient (proportionnellement au flux de véhicules)

d’un facteur 92 dans une section de rue sans qu’aucune intersection avec une autre rue ne soit

présente (figure 14a). Cependant, il est peu plausible que le flux de véhicules diminue aussi

considérablement dans ce cas. Ces incohérences sont probablement apparues lors de l’attri-

bution des flux de trafic routier du réseau MuSti vers le réseau de rues fourni à SIRANE. N’ayant

malheureusement jamais eu accès aux données modélisées par MuSti, il nous est impossible de

vérifier si l’erreur provient bien de cette étape.

Pour résoudre ces deux problèmes, les émissions au sein du quartier ont été réattribuées

proportionnellement à la longueur de chaque segment de rue et au flux mesuré après la mise

en place de la voie à sens unique. Il a été supposé que la répartition du trafic entre les rues aux

intersections mesurées lors des campagnes de mesure est représentative de la répartition de tous

les jours. Ainsi, les émissions ont été réparties avec

Er = Qveh,rLr
Etotal

∑i Qveh,iLi
(25)

où Etotal [kg/s] est la somme des émissions des rues du quartier ; Qveh,i [véh/s] est le flux de

voitures dans la rue i après la mise en place du sens unique et Li [m] est la longueur de la rue i.

Cette répartition est reprise dans la figure 14b.

FIGURE 14 – Émissions linéaires de NO2 annuelles par unité de longueur avant (a) et après (b)

la réattribution dans le quartier Josaphat. Celles-ci sont proportionnelles au flux

de véhicule de chaque section de rue.
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Évolution des émissions

Pour prédire l’évolution des émissions suite à la mise en place du sens unique, la première

campagne de mesure a été utilisée. Les profils de circulation mesurés avant et après la mise en

place de la rue à sens unique sont repris dans la figure 15. La section de rue la plus fréquentée

est l’avenue Chazal au nord du rond-point (Chazal - A). Viennent ensuite l’avenue Rogier (Link

Arm B) et la section de l’avenue Chazal au sud du rond-point (Chazal - D). Ces quatre rues

montrent une augmentation du trafic journalier à la suite de la mise en place de la rue à sens

unique. Toutefois, la section « Chazal - A » présente une diminution du trafic lors des heures de

pointe.

La figure 15c montre que l’évolution relative varie d’une heure à l’autre. Ceci est principa-

lement le cas pour la section Chazal C où il y a deux fois plus de voitures le matin, alors que

le reste de la journée, l’évolution du flux de voiture est presque nulle. Cependant, ces évolu-

tions plus prononcées ont lieu sur l’axe le moins fréquenté et lorsqu’il n’y a pas beaucoup de

voitures. Dans le cadre de cette étude, nous considérons donc qu’il est acceptable de modéliser

cette évolution à l’aide d’un coefficient indépendant du temps.

FIGURE 15 – Profils de circulation des sept groupes de rues avant (a) et après (b) la mise en

place du sens unique ainsi que le rapport entre les deux (c). Les lignes pleines sont

les moyennes du mardi et jeudi et les surfaces montrent l’étendue des mesures.
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Le tableau 6 reprend ces coefficients d’évolution du trafic (Er [-]) suite à la mise en place du

sens unique. Ces coefficients ont été calculés pour chaque groupe de rue r avec

Er =
∑h N pr,h

∑h Nvr,h
(26)

où N pr,h [véhicules] est le nombre de véhicules motorisés passant par le groupe de rue r à

l’heure h le mardi et jeudi après la mise en place de la mesure et Nvr,h [véhicules] est le nombre

de véhicules motorisés passant par le groupe de rue r à l’heure h le mardi et jeudi avant la mise

en place de la mesure.

TABLEAU 6 – Rapport entre les flux de trafic avant et après la mise en place de la rue à sens

unique.

Groupes de rue Coefficient d’évolution (après/avant)

Chazal - A 1.02

Chazal - B 0.77

Chazal - C 1.00

Chazal - D 1.20

Chazal - E 0.23

Link Arm B 1.17

Link Arm E 1.25

L’évolution du trafic sur les axes et sections de rues non mesurés a été considérée comme

étant celle des rues se situant dans leurs prolongements (figure 16). Pour les voiries de quartier,

aucune évolution n’a été considérée. En effet, le trafic de la seule voirie de quartier mesurée

lors de la première campagne de mesure, l’avenue Jan Strobaerts (groupe Chazal - C), est resté

constant en moyenne. Par ailleurs, ces voiries ne sont pas fortement fréquentées par rapport

aux autres axes environnants. Ainsi, une erreur sur ces axes n’aura qu’un très faible impact sur

l’évolution totale de NO2.

Aucune mesure du trafic n’a été faite hors du quartier des Azalées. Il est raisonnable de

considérer que l’implémentation de la rue à sens unique n’a eu qu’un effet localisé sur le trafic.

Les émissions linéaires hors du quartier des Azalées ont donc été considérées comme identiques

avant et après la mise en place de la mesure. Par ailleurs, il a été supposé que la répartition

spatiale du trafic en dehors du quartier correspond à celle calculée pour l’année 2018 par MuSti.
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FIGURE 16 – Carte de la répartition des segments de rue en groupes selon leur évolution de

trafic avant et après la mise en place de la rue à sens unique. Les groupes repré-

sentent des évolutions similaires. Les lignes grises indiquent des segments consi-

dérés sans évolution.
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4. Résultats

4.1. Validation du modèle

Comme expliqué dans la Section 3.1, SIRANE permet de simuler les concentrations en NO2,

NO et O3. Ce travail se focalise sur les concentrations en NO2 dans le quartier des Azalées.

Néanmoins, pour les trois gaz, l’ensemble des graphiques et indicateurs calculés sont repris

respectivement dans les Annexes C et D.

4.1.1. Analyse qualitative

L’ensemble des figures réalisées lors de l’analyse qualitative sont présentes dans l’Annexe C.

À partir de celles-ci, certaines anomalies dans la modélisation ont été repérées et sont analysées :

l’influence de l’heure et du jour de la semaine sur les résidus ; l’influence de l’orientation du

vent sur les résidus ; et la distribution des concentrations.

Influence de l’heure et du jour de la semaine

Pour déterminer l’influence de l’heure et du jour sur les résidus de NO2, les profils moyens

hebdomadaires ont été calculés (figure 17) en moyennant par heure et par jour les concentrations

en NO2 mesurées et modélisées. Ces profils permettent d’isoler les variations régulières liées

à l’heure et aux jours de la semaine, en éliminant les effets aléatoires de la météo comme la

vitesse ou la direction du vent (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2005).

La figure 17 montre que les profils hebdomadaires moyens de la modélisation suivent les

mêmes trajectoires que les profils issus des données mesurées pour les stations d’Uccle et de

Berchem-Sainte-Agathe, qui sont deux stations avec une très faible influence du trafic. Pour les

autres stations, les écarts entre les deux profils sont plus importants.

Pour les stations de Molenbeek, de Woluwe-Saint-Lambert, d’Ixelles et d’Arts-Loi, le modèle

sous-estime davantage les concentrations durant l’après-midi et la nuit que durant l’heure de

pointe du matin. Les plus grandes erreurs de modélisation sont observées pour la station d’Arts-

Loi à l’heure de pointe de l’après-midi. Pour ces stations, le modèle sous-estime également les

concentrations en NO2 lors des weekends, indépendamment de l’heure.
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FIGURE 17 – Profils moyens hebdomadaires des concentrations en NO2 mesurées et

modélisées. Le lundi correspond à la période zéro à un, le mardi un à deux et ainsi

de suite jusqu’au dimanche correspondant à la période six à sept. Les données

sont regroupées par heure.

Influence de l’orientation du vent

Comme le montre la figure 18, les erreurs relatives dépendent également de la direction du

vent. Ces erreurs varient d’une station de mesures à l’autre sans qu’une tendance ne soit obser-

vable.
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FIGURE 18 – Profils moyens des concentrations en NO2 mesurées et observées en fonction de

la direction du vent. Les données sont regroupées par 10°.

Distribution des concentrations

La figure 19 montre l’évolution des moyennes des concentrations modélisées en fonction

des concentrations mesurées. Les concentrations en NO2 ont un biais de surestimation pour

les concentrations en dessous de 10 µg/m3. Par ailleurs, les concentrations en NO2 sont sous-

estimées pour les concentrations supérieures à 50 µg/m3 sauf pour les récepteurs d’Uccle et de

la rue Belliard.

Les histogrammes (figure 20) montrent qu’à l’exception des stations Belliard et Arts-loi, les

parts des concentrations NO2 supérieures à 25 µg/m3 sont sous-estimées. Cette sous-estimation

s’accompagne d’une sous-estimation des parts des faibles concentrations (inférieures à environ

5 ou 10 µg/m3). Pour la rue Belliard, les parts des concentrations en dessous de 33 µg/m3 et

au-dessus de 90 µg/m3 sont surestimées. Pour la station d’Arts-Loi, le modèle surestime la part

des concentrations en dessous de 35 µg/m3.
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FIGURE 19 – Moyenne des concentrations modélisées en NO2 en fonction des concentrations

mesurées pour chaque station de mesures. La ligne discontinue rouge représente

un modèle parfait.
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FIGURE 20 – Histogramme des concentrations de NO2 mesurées et modélisées.
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4.1.2. Analyse quantitative

L’ensemble des indicateurs calculés pour la modélisation des concentrations en NO2 sont

présentés dans le tableau 7. Parmi ceux-ci, seuls cinq ne sont pas dans les gammes considérées

comme acceptables par J. C. CHANG et HANNA (2004) et THUNIS et al. (2012).

TABLEAU 7 – Indicateurs statistiques (biais fractionnel (FB), erreur quadratique moyenne

normalisée (NMSE), coefficient de corrélation (R), fraction des prédictions dans

un facteur de deux des observations (FAC2), différence absolue normalisée

(NAD), modelling quality indicator (MQI) et modelling quality indicator of

yearly average (MQIy)) des stations de mesures pour le NO2. Les valeurs en

gras sont celles qui ne respectent pas les critères d’acceptation stricte de J. C.

CHANG et HANNA (2004). Celles soulignées ne respectent pas non plus les

critères moins exigeants de S. HANNA et CHANG (2012). Les MQI ne respectant

pas les modelling quality objectives sont également mis en gras.

FB NMSE R FAC2 NAD MQI MQIy

Uccle -0.14 0.04 0.98 0.84 0.09 0.17 0.30

Berchem-Sainte-Agathe 0.04 0.20 0.83 0.73 0.16 0.41 0.09

Neder-Over-Heembeek 0.27 0.31 0.77 0.80 0.18 0.55 0.67

Parlement UE 0.28 0.15 0.89 0.13 0.15

Molenbeek-Saint-Jean 0.22 0.25 0.72 0.81 0.17 0.58 0.62

Sainte-Catherine 0.30 0.25 0.80 0.80 0.17 0.54 0.81

Woluwe-Saint-Lambert 0.19 0.22 0.74 0.78 0.17 0.52 0.50

Avant-Port (Haren) 0.31 0.34 0.70 0.72 0.21 0.66 0.88

Ixelles 0.15 0.14 0.77 0.57 0.14

Belliard 0.11 0.26 0.64 0.16 0.19

Arts-Loi 0.40 0.51 0.51 0.55 0.27 0.95 1.33

En effet, les FAC2 des stations du Parlement UE et de la rue Belliard sont inférieurs à 0.3.

Même les critères moins exigeants ne sont donc pas respectés pour ces indicateurs. Contrai-

rement à ces FAC2, les FB des stations d’Arts-Loi et d’Avant-Port respectent les critères moins

stricts mais pas les plus stricts. La station d’Arts-loi est également la seule dont le MQIy ne

respecte pas les MQO de THUNIS et al. (2012).

Toutefois, pour chaque station, il n’y a qu’au maximum un des critères FB, NMSE, FAC2

et NAD qui n’est pas dans les gammes d’acceptabilité de J. C. CHANG et HANNA (2004). Le
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modèle peut donc être considéré comme acceptable. De plus, les MQI90e pour la série temporelle

et la moyenne annuelle sont respectivement de 0.71 et 0.97. Les MQO de THUNIS et al. (2012)

sont donc respectés par le modèle.

4.1.3. Vérification des hypothèses

Cette section se concentre sur la vérification d’hypothèses formulées dans ce travail. Deux

hypothèses clées sont examinées en détail. La première hypothèse concerne l’influence des

émissions au-delà de 800 m sur les concentrations de NO2. La deuxième hypothèse porte sur

l’impact des paramètres de site météo et de dispersion sur les mesures.

Effets de bord

La figure 21 montre la distribution des rapports des concentrations modélisées en NO2 avec

une zone de modélisation réduite par comparaison avec une modélisation sur toute la RBC.

Elle montre que les concentrations modélisées par semaine aux deux récepteurs (41R002 et

IXL-Canopée) sont d’autant plus faibles que la taille de la zone modélisée est petite. En outre,

les concentrations modélisées commencent à se stabiliser au-delà d’une distance de 800 m.

La différence avec la modélisation sur toute la RBC reste toutefois d’environ 10% pour la

simulation sur la zone de 1600 m.

Dans la rue canyon, l’effet est plus prononcé pour la première semaine (période de grand

vent) par rapport à la deuxième semaine (période de vent plus faible).

La figure 22 reprend la distribution des concentrations modélisées NO2 avec une zone de

modélisation réduite par rapport à celles modélisées avec une zone englobant toute la RBC. Elle

montre qu’il y a une très faible différence entre les deux récepteurs lorsque la zone de modéli-

sation est de 50 m. Cette différence est légèrement plus grande durant la première semaine avec

une moyenne de vents plus élevée.

Cette réduction du NO2 s’observe également pour l’ensemble des récepteurs (figure 23).

Cependant, la sous-estimation relative du NO2 est plus forte pour les récepteurs avec une

influence modérée du trafic.
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FIGURE 21 – Boites à moustache des rapports entre les concentrations modélisées en NO2 avec

une zone de modélisation réduite et celles modélisées avec une zone englobant

toute la Région Bruxelles-Capitale (RBC). Les données sont réparties en fonction

de la taille de la zone de modélisation autour du récepteur d’Ixelles (41R002)

pour deux semaines : semaine une (vitesse du vent moyen à Uccle de 3.4 m/s) et

semaine deux (vitesse du vent moyen à Uccle de 2.3 m/s). Le récepteur 41R002

est dans une rue canyon et le récepteur IXL-canopée est au-dessus des toits au

même endroit.
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FIGURE 22 – Boites à moustache de concentrations en NO2 en fonction de la zone de modéli-

sation autour du récepteur d’Ixelles (41R002) pour deux semaines : semaine une

(vitesse du vent moyen à Uccle de 3.4 m/s) et semaine deux (vitesse du vent

moyen à Uccle de 2.3 m/s). Le récepteur 41R002 est dans une rue canyon et

le récepteur IXL-canopée est au-dessus des toits au même endroit. Les zones

tampons vont de 50 m à 1600 m. La modélisation réalisée sur toute la Région

Bruxelles-Capitale (RBC) est également reprise.

FIGURE 23 – Boites à moustache des concentrations en NO2 modélisées aux récepteurs en

fonction de la taille de la zone modélisée. Une modélisation avec 800 m autour de

chaque récepteur et une autre sur toute la Région Bruxelles-Capitale (RBC) sont

présentes. Seules les données des deux semaines sont reprises.
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Incertitude du modèle

La figure 24 montre que l’émissivité et l’albédo sont les paramètres pour lesquels leurs varia-

tions ont le moins d’impact sur l’incertitude globale du modèle. En revanche, pour les zones

ouvertes, l’épaisseur de déplacement est celui qui a le plus d’impact sur les concentrations

modélisées.

La figure 24 montre également que l’effet du coefficient de Priestley-Taylor, de l’albédo et

l’émissivité est plus marqué dans les rues canyons que dans les zones ouvertes. De plus, quand

la rugosité aérodynamique est minimale, les concentrations en NO2 augmentent dans la rue

canyon et diminuent dans la zone ouverte.

FIGURE 24 – Évolution de la différence relative des quantiles 0.05, 0.5 et 0.95 des concentra-

tions de NO2 modélisées entre la situation de référence et lors du changement

d’un paramètre. Les paramètres de cette analyse d’incertitude sont la rugosité

aérodynamique au site de dispersion, l’épaisseur de déplacement au site de

dispersion, l’albédo, l’émissivité et le coefficient de Priesley-Talor. Les récep-

teurs considérés sont le récepteur d’Ixelles (41R002) dans une rue canyon et

un récepteur fictif (IXL-Canopée) situé au même endroit, mais au-dessus de la

canopée.
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4.2. Analyse de scénario

Dans ce travail, les concentrations en NO2 produites par deux scénarios de trafic sont

analysées. Le premier scénario reprend le trafic avant la mise en place d’un sens unique dans

l’avenue E. Cambier. Le second reprend le trafic après cette mise en place. Ces deux scénarios

sont modélisés dans la maille des Azalées pour l’année 2018. Afin de déterminer l’évolution,

les différences relatives (%∆ [-]) sont calculées suivant l’équation :

%∆ =
Capres −Cavant

Cavant
(27)

où Capres [µg/m3] est la concentration en NO2 du scénario utilisant le trafic après la mise en

place de la mesure et Cavant [µg/m3] est la concentration en NO2 de celui utilisant le trafic avant

la mise en place de la mesure.

Ce changement de circulation donne lieu à une diminution des concentrations moyennes. En

effet, sur l’ensemble du domaine modélisé, les concentrations ont baissé de 0.016 µg/m3 en

moyenne. Ceci représente une diminution de 0.07% des concentrations annuelles moyennes.

Cependant, de grandes disparités spatiales sont observables, autant au regard des concentra-

tions de NO2 modélisées (figure 25) qu’au niveau de l’évolution de ces concentrations (figure

26). En effet, les moyennes des concentrations au sein du quartier varient de 23 à 38 µg/m3 pour

le premier scénario. Pour le second scénario, les concentrations annuelles moyennes varient de

23 à 40 µg/m3. Pour les deux scénarios, les concentrations les plus élevées sont dans l’avenue

des Azalées et au niveau de la place Général Meiser.

FIGURE 25 – Concentrations en NO2 annuelles modélisées dans la maille des Azalées avec un

trafic avant (a) et après (b) la mise en place de la rue à sens unique.
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Notons également que dans le boulevard Lambermont, une section présente des concentra-

tions moyennes de l’ordre de 40 µg/m3 alors que la section juste à côté présente des concen-

trations de l’ordre de 26 µg/m3. Ceci est dû aux émissions de trafic (figure 14) qui, comme

expliqué dans la Section 3.5.2, comportent des artefacts dus à la mauvaise attribution du trafic

aux différentes rues.

La figure 26 montre que les concentrations en NO2 sont réduites d’environ 4% sur l’avenue

E. Cambier. Au niveau de l’avenue Rogier, l’évolution des concentrations est plus variable. Par

exemple, au niveau du croisement avec la rue des Pavots, les concentrations augmentent de 2%

alors qu’au croisement avec la rue H. Stacquet, elles augmentent de 5%. Les concentrations

moyennes ne diminuent au maximum que de 1.3 µg/m3 alors qu’elles augmentent de 2 µg/m3

au maximum.

FIGURE 26 – Différence (a) et différence relative (b) des concentrations en NO2 moyennes

annuelles dans la maille des Azalées entre avant et après la mise en place de

la rue à sens unique.

La figure 26 montre également que, dans une même rue, les concentrations varient davantage

dans les sections ouvertes que dans les sections canyons malgré des émissions identiques dans

celles-ci. C’est par exemple le cas de l’avenue G. Eisenhower où les concentrations diminuent

davantage entre le croisement avec la rue des Pâquerettes et celui avec la rue G. Devreese

qu’entre les croisements avec la rue G. Devreese et la rue J. Impens.

L’effet du changement de trafic ne se limite toutefois pas aux rues principales. En effet, dans

les voiries de quartier, où les émissions ont été considérées comme constantes, les concen-

trations moyennes varient également. Ces variations sont les plus importantes dans les rues

adjacentes aux rues principales. Ceci est d’autant plus vrai pour les rues canyons intercon-

nectées aux rues principales qui sont elles-mêmes des rues canyons.
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5. Discussion

5.1. Validation du modèle

Bien que le modèle utilisé réponde aux critères d’acceptation de J. C. CHANG et HANNA

(2004) et THUNIS et al. (2012), une analyse plus approfondie montre certaines limitations.

Celles-ci sont analysées du point de vue qualitatif et quantitatif. Deux hypothèses de simplifi-

cation posées lors de la modélisation sont également discutées. Enfin, des pistes d’amélioration

pour pallier certaines limitations sont également discutées.

5.1.1. Analyse qualitative

Influence de l’heure et du jour de la semaine

Les erreurs mises en évidence par les profils hebdomadaires moyens pourraient provenir de

plusieurs sources dont la météo et la modélisation des émissions du trafic.

Bien que les effets aléatoires liés à la météo soient en grande partie annulés en moyennant

les concentrations sur un an, les variations intra-journalières impactent toujours ces profils.

Par exemple, les conditions atmosphériques du matin tendent à donner lieu à une plus grande

accumulation des polluants que l’après-midi (HUANG et al., 2021). Cependant, ces effets ne

sont pas fortement différents d’une station à l’autre et ne permettent donc pas d’expliquer les

différences entre les stations ni entre les jours de la semaine et le week-end.

Le NO2 est considéré comme un indicateur de la pollution atmosphérique liée essentiellement

au trafic routier (FALLAH-SHORSHANI et al., 2017b). En l’absence de données dynamiques, la

modélisation des émissions de trafic a été réalisée en considérant toutes les rues avec le même

profil de circulation. Cependant, des variations dans la dynamique du trafic entre différentes rues

existent. Ceci explique en partie les erreurs observées dans les profils hebdomadaires moyens.

Les graphiques montrent par exemple que les erreurs sont plus importantes pour les stations

fortement influencées par le trafic.

Influence de l’orientation du vent

Le récepteur d’Arts-Loi est installé à côté d’un grand bâtiment situé au nord-ouest de l’inter-

section entre la petite ceinture et la rue de la Loi. La petite ceinture est une rue large alors que

la rue de la Loi est une rue canyon. La station se situe donc dans une zone semi-ouverte. Or,

SIRANE ne prend pas en compte ces cas et néglige la présence du bâtiment au nord-ouest.
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Lorsque le vent vient du nord-ouest, les panaches des deux rues sont donc modélisés comme

n’influençant pas la station de mesures alors qu’en réalité, de par la présence du bâtiment, un

flux de recirculation de l’air emporte les émissions des rues vers le récepteur (SOULHAC et al.,

2017).

La station Belliard se situe à l’intersection de deux rues canyons à moins de 100 m d’une zone

ouverte à l’ouest. Il a été montré que SIRANE ne caractérise pas bien ces espaces intermédiaires

entre rues canyons et zones ouvertes (GRYLLS et al., 2019). Il est donc probable que ces erreurs

soient dues à cet effet.

Lors de la réduction du réseau de rues par SIRANE pour la modélisation de la station de

Woluwe-Saint-Lambert, le segment d’autoroute situé au nord-est du récepteur a été retiré. Ceci

explique la sous-estimation des concentrations lorsque le vent vient du nord-est. La suresti-

mation lorsque le vent vient du nord-ouest peut avoir plusieurs origines : des surestimations des

émissions linéaires, une sous-estimation de la dispersion, ou a une combinaison des deux. Une

surestimation des concentrations en NO2 par SIRANE en zone ouverte proche des autoroutes

a aussi été observée par FALLAH-SHORSHANI et al. (2017b) et l’utilisation d’un modèle de

bouffées gaussiennes (CALPUFF) est plus adapté que le modèle gaussien de panache utilisé

dans SIRANE pour ces zones ouvertes.

Pour les récepteurs de Sainte-Catherine, Molenbeek et d’Avant-Port, le modèle sous-estime

davantage les concentrations lorsque le vent vient du sud-est. Ces erreurs peuvent provenir

d’une surestimation de la dispersion dans ces zones. Cela peut également être dû à une mauvaise

caractérisation des sources de polluants. En effet, la station de mesures de Molenbeek se situe

au nord-ouest du canal Albert et celle d’Avant-port se situe dans une zone industrielle. Lors du

calcul d’émission de surface, ces deux sources ont été assimilées aux émissions de chauffage

diminuant leur impact local.

Distribution des concentrations

Les distributions des concentrations en NO2 modélisées ne suivent pas celles mesurées. En

général, les concentrations comprises entre 5 et 25 µg/m3 sont sur-représentées par rapport aux

concentrations inférieures à 5 µg/m3 et celles supérieures à 25 µg/m3. Notons qu’un étalement

plus faible de la distribution des concentrations en NO2 a aussi été observé par FALLAH-

SHORSHANI et al. (2017b) sans qu’une cause d’erreur principale n’ait été avancée.
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5.1.2. Analyse quantitative

En moyenne, les concentrations sont sous-estimées pour toutes les stations (à l’exception

d’Uccle). D’autres études (FALLAH-SHORSHANI et al., 2017b ; TOGNET, 2016) signalent

également des sous-estimations des concentrations en NO2. Cependant, dans ces études, seules

les émissions de trafic ont été considérées expliquant en partie cette sous-estimation. SALEM

et al. (2015) observent également une sous-estimation des concentrations malgré la prise en

compte de tous les types d’émissions. Ceci était principalement dû à la sous-estimation des

émissions de NOx des voitures Diesel par COPERT. Néanmoins, ces erreurs ont été corrigées

en septembre 2016 dans la version 4.11.4 (EMISIA SA, 2023). Le cas des erreurs systéma-

tiques dans notre travail se rapproche donc davantage de FALLAH-SHORSHANI et al. (2017a)

où les faibles concentrations sont majoritairement expliquées par la non prise en compte des

émissions au-delà de 1 km.

La station d’Arts-Loi présente les MQI les plus élevés. Le MQIy indique qu’à cette station,

la moyenne annuelle modélisée s’écarte de la valeur réelle d’un intervalle supérieur à deux fois

l’incertitude de mesure. Il y a en effet une sous-estimation d’un facteur 0,66 1 (FB = 0.4) pour

cette station. Comme discuté dans la Section 5.1.1, celle-ci est en grande partie due à la non

prise en compte par SIRANE de la géométrie complexe du lieu.

Pour les stations d’Ixelles, de la rue Belliard et du Parlement UE, les MQI ne sont pas indiqués

dans le tableau 7. Les données mesurées couvrent en effet moins de 75% de l’année. Toutefois,

si l’on s’intéresse uniquement aux périodes mesurées, les MQI sont respectivement de 0.49,

0.44 et 0.75. Ceci suggère que pour ces stations, les MQO auraient pu être respectés si plus de

mesures avaient été réalisées en 2018.

Les données mesurées à la station d’Uccle ont été utilisées comme concentration de fond pour

toutes les simulations. Lors de la simulation autour de la station d’Uccle, les sources de NOx

sont donc comptées en double : implicitement dans la pollution de fond et directement comme

source dans SIRANE. Ceci s’observe également dans la moyenne des résidus en fonction de la

direction du vent (figure 18). Cette figure montre que les concentrations en NO2 sont davantage

surestimées lorsque le vent vient du sud-ouest. Ceci s’explique par le fait que la route la plus

proche de la station de mesures est au sud-ouest. Il n’est alors pas étonnant que les concentra-

tions moyennes en NO2 soient surestimées d’un facteur 1.13. Cette surestimation ne représente

toutefois qu’une augmentation moyenne de 2.7 µg/m3 des émissions de fond de NO2. L’impact

1. issue de l’équation 15 réarrangée selon Cp/Co = (1−0.5 FB)/(1+0.5 FB) (J. C. CHANG & HANNA, 2005)
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sur les concentrations modélisées pour les autres stations est donc probablement limité.

Pour la plupart de ces stations, les MQI et MQIy sont plus grands que 0.5. Ceci montre que le

modèle peut encore être amélioré en rapprochant l’incertitude de modélisation de l’incertitude

de mesure (THUNIS et al., 2012).

5.1.3. Vérification des hypothèses

Effets de bord

L’effet sur les concentrations en NO2 de la taille de la zone modélisée s’explique par le fait

qu’en diminuant celle-ci, les émissions totales sont également diminuées. En effet, seules les

émissions au sein de la zone considérée sont utilisées par SIRANE (FALLAH-SHORSHANI et

al., 2017a).

Notons que lorsqu’il y a du vent, les polluants sont transportés plus rapidement. Ainsi, l’effet

des émissions plus lointaines est plus grand par vent fort que lorsque le vent est faible. Ceci

explique le fait que les variations soient plus importantes lors de la première semaine que

lors de la seconde. De plus, en réduisant la zone d’étude, les concentrations au-dessus de la

canopée urbaine sont davantage sous-estimées. En effet, les canyons urbains sont à l’origine de

phénomènes aérodynamiques qui confinent les émissions en leur sein (SOULHAC, 2000). Ceci

augmente la part des émissions locales par rapport à une rue ouverte, diminuant ainsi l’effet de

bord.

La faible différence entre les deux récepteurs avec la zone de modélisation de 50 m (figure

22) est due au fait que pour cette simulation, SIRANE n’a pas pris en compte de rue canyon. En

effet, lors de la réduction du périmètre, SIRANE ne prend en compte que les sections de rues

entièrement incluses dans la zone étudiée. Ainsi, aucune rue canyon n’a été considérée et les

deux récepteurs sont considérés en zone ouverte et se situent à 10 m l’un de l’autre.

Il est normal que lors de la réduction du périmètre d’étude, la réduction des concentrations

modélisées soit plus faible pour les stations de mesures faiblement impactées par les émissions

de la RBC. En effet, la pollution de fond hors RBC y contribue davantage proportionnellement

aux émissions au sein de la RBC. Pour les stations fortement influencées par le trafic, la part

des polluants émis par le trafic proche du récepteur est plus grande que pour les stations moyen-

nement influencées par le trafic. Ceci explique donc également leurs plus faible réduction en

modélisant sur une zone plus réduite.
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Incertitude du modèle

Le choix des valeurs de cinq paramètres (rugosité aérodynamique au site de dispersion,

épaisseur de déplacement au site de dispersion, albédo, émissivité et coefficient de Priesley-

Talor) ne semble par avoir d’impact majeur sur les résultats obtenus. En effet, les variations les

plus grandes ne sont que de l’ordre de 2% et ne permettent pas d’expliquer à elles seules le biais

de sous-estimation observé. Rappelons toutefois que les effets conjugués des incertitudes n’ont

pas été caractérisés.

Une analyse similaire pour évaluer l’effet de l’épaisseur de déplacement avait déjà été réalisée

par SOULHAC et al. (2012) sur les concentrations moyennes de NO2. Des résultats similaires à

ceux observés ici y avaient été trouvés.

5.1.4. Pistes d’amélioration

Dans cette étude, le modèle SIRANE est utilisé pour déterminer les concentrations horaires

de NO2. Des sources d’erreurs de modélisation ont été mises en évidence dans ce travail. Dans

cette section, plusieurs pistes d’amélioration sont envisagées.

La première est la modélisation des émissions de trafic. Celle-ci se base sur des valeurs issues

d’un modèle statique, MuSti, qui ne permet pas d’obtenir les variations de circulation au cours

du temps. Pour pallier ce problème, un profil de circulation par type de journée a été appliqué.

Cependant, chaque rue a en réalité des profils de circulation distincts. Ces profils de circulation

semblent également sous-estimer le trafic durant le weekend. Ces variabilités ne sont donc pas

fidèlement retranscrites. Il a d’ailleurs été montré que SIRANE est fort sensible aux émissions

locales (TOGNET, 2016). Des erreurs dans celles-ci entraînent alors des erreurs importantes

dans les résultats. Afin de résoudre ces problèmes, l’emploi d’un modèle dynamique de trafic

peut être envisagé. Cette catégorie de modèle est reconnue comme étant plus fiable dans le cadre

d’estimation des émissions, car elle retranscrit directement les dynamiques et prend mieux en

compte les congestions (FOREHEAD & HUYNH, 2018 ; JANEŽ et al., 2022). Malheureusement,

à notre connaissance, aucun modèle dynamique du trafic routier n’a été adapté pour la RBC à

ce jour.

Des erreurs relatives aux zones ouvertes ainsi qu’aux zones intermédiaires entre les rues

canyons et les zones ouvertes sont également observables. Il s’agit de limites inhérentes à

SIRANE (FALLAH-SHORSHANI et al., 2017b ; GRYLLS et al., 2019) qui ne peuvent donc pas

être évitées en utilisant ce modèle. Alors que la caractérisation des zones intermédiaires n’est
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que très peu abordée dans la littérature, des solutions pour les zones ouvertes existent. L’utili-

sation d’autres types de modèles qu’un modèle gaussien de panache pour déterminer les flux

de polluants dans les zones ouvertes peut potentiellement améliorer le modèle dans les zones

ouvertes (FALLAH-SHORSHANI et al., 2017b ; LIANG et al., 2023). Cependant, SIRANE ne

permet que le couplage du modèle de réseau de rues avec le modèle gaussien de panache.

MUNICH quant à lui, permet de tels couplages (par exemple SinG). Bien qu’à ce jour aucune

comparaison directe entre les performances de SIRANE et de MUNICH n’ait été faite, il est

probable que l’utilisation de ce dernier permette de mieux caractériser les zones ouvertes.

La dernière source d’erreur observable est la caractérisation de la pollution de fond. Celle-

ci est estimée à partir des mesures de la station d’Uccle. Cependant, deux problèmes se

posent : l’influence des émissions locales sur cette station et la prise en compte d’une partie

seulement des émissions de la RBC (effet de bordure). Alors que le premier problème tend à

augmenter la concentration de fond estimée, le second tend à la faire diminuer. Pour contre-

balancer les effets de bordure et la dépendance aux émissions locales de la station de fond,

tout en modérant la quantité de ressources informatiques nécessaires, FALLAH-SHORSHANI

et al. (2017a) proposent une modélisation en deux étapes. La première est d’utiliser CALPUFF

pour déterminer l’effet des rues lointaines sur les concentrations de fond. La deuxième étape

est d’utiliser la modélisation de CALPUFF comme concentration de fond dans SIRANE. Pour

estimer la pollution de fond, le modèle CHIMER peut également être utilisé (JM & M, 2021).

Il s’agit d’un modèle eulérien modélisant les concentrations en polluants à grande échelle

(MENUT et al., 2013). En Belgique, ce modèle est utilisé par la CELLULE INTERRÉGIONALE

DE L’ENVIRONNEMENT (2023) pour prédire l’évolution des concentrations en NOx et O3.

L’utilisation d’une de ces deux solutions permettrait de réduire les erreurs liées à la pollution de

fond et constitue donc une piste d’amélioration pour l’avenir.

5.2. Analyse de scénario

L’analyse de scénario montre que la mise en place de la rue à sens unique donne lieu à une très

faible diminution des concentrations moyennes à l’échelle du quartier. En effet, les émissions

sont reportées des avenues E. Cambier, G. Eisenhower et des Azalées vers les avenues Rogier

et Chazal. En conséquence, les concentrations diminuent dans les premières et leurs alentours

alors qu’elles augmentent dans les secondes et leurs alentours. La diminution des concentra-

tions a donc lieu aux endroits initialement moins pollués en NO2 tandis que l’augmentation se
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concentre principalement dans les rues davantage polluées. Notons également que les augmen-

tations des émissions surviennent davantage dans des rues canyons tandis que les diminutions

des émissions se produisent essentiellement dans des rues semi-ouvertes à ouvertes. Ceci va à

l’encontre de la recommandation habituelle d’accorder la priorité à la diminution des émissions

dans les rues canyons (HUANG et al., 2021 ; LI et al., 2023) en raison de leur concentration en

polluants plus élevée et ainsi que de leur réponse plus marquée aux changements d’émissions

locales que dans les rues ouvertes. Ces deux effets sont d’ailleurs directement observables dans

les analyses de scénario.

Notons que l’augmentation du trafic dans certaines rues peut s’accompagner d’une augmen-

tation de la congestion dans ces rues (GARCÍA-CHAN et al., 2022). Bien que cette étude

n’ait pas directement mesuré la congestion, les automobilistes rapportent « des grands axes

plus congestionnés qu’auparavant » (DAVID LECLERCQ, 2023). Or, une baisse de la vitesse

moyenne entraîne une augmentation des émissions. Par exemple, à 30 km/h, un changement

de 2 km/h donne une modification de 3.9 % dans les estimations d’émission de NOx (LEJRI

et al., 2018). Cela pourrait aggraver les disparités entre les zones présentant des concentrations

de polluants accrues et celles présentant des concentrations réduites.

Rappelons également qu’entre 2018 (date des scénarios) et 2022 (date de la mise en place

du sens unique) le parc automobile bruxellois a changé, notamment grâce à l’implémentation

de la Zone de basses émissions (LEZ) (BRUXELLES ENVIRONNEMENT, 2022a). Ceci a un

impact non négligeable sur les émissions de NOx car, entre juin 2018 et octobre 2021, le

facteur d’émission du trafic routier en RBC aurait diminué de 21% en ne prenant en compte

que le changement de composition de la flotte de véhicules. De plus, entre 2018 et 2022,

le nombre de kilomètres parcourus en RBC par tous les véhicules motorisés est passé de

3,26 milliard à 2,91 milliard (BRUXELLES MOBILITÉ, 2023). En utilisant les données d’émis-

sions de 2018, l’effet des changements de trafic sur les concentrations de NO2 est donc proba-

blement surestimé.

5.2.1. Effet sur la santé

Avec les faibles concentrations observées en Europe, les effets du NO2 sur la santé à court et

long terme sont proportionnels à l’exposition de la population (HASSAN BHAT et al., 2021 ;

OMS, 2013a). Par exemple, une augmentation des concentrations moyennes annuelles de

10 µg/m3 augmente la mortalité moyenne de la population adulte (de plus de 30 ans) de 5.5%.
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Cependant, les études épidémiologiques mesurant ces effets sont réalisées à une plus grande

échelle que celle d’un quartier. Ces valeurs ne sont dès lors pas applicables à l’échelle à laquelle

les variations de concentrations sont observables dans cette étude. C’est pourquoi seule une

discussion qualitative est présentée ici.

L’effet total de la pollution sur la population résulte des niveaux de pollution en différents

lieux et la densité de population dans ces mêmes zones. Or, la densité de population est plus

élevée à proximité des avenues Rogier et Chazal qu’au nord-ouest des avenues E. Cambier et des

Azalées (figure 27). Les concentrations augmentent dans les zones plus peuplées et diminuent

dans les zones moins peuplées. Malgré la faible diminution des émissions totales sur le quartier,

il est donc possible que l’exposition moyenne totale de la population soit plus grande. Notons

toutefois que le taux de mortalité ne varie au maximum que de 1.1% dans les endroits où les

concentrations changent de 2 µg/m3. Les effets sur la santé des adultes dus aux changements

modélisés de concentrations en NO2 sont donc probablement négligeables.

FIGURE 27 – Densité de population par quartier en 2018. Le réseau de rues SIRANE est en

noir et l’empreinte au sol des bâtiments en gris. Données issues de l’INSTITUT

BRUXELLOIS DE STATISTIQUE ET D’ANALYSE et PERSPECTIVE.BRUSSELS

(2023).

Notons également que l’exposition au NO2 présente un risque plus accru pour les personnes

faisant une activité physique et les enfants (EUROPEAN ENVIRONMENT AGENCY, 2023). Au

sein de la sous-maille des Azalées, il y a plusieurs écoles, crèches et lieux d’activités sportives.

En considérant que ces lieux sont ouverts de 8 à 18h en jours de semaine, l’évolution de l’expo-

sition moyenne (concentrations moyennes durant l’ouverture) a été calculée (figure 28). L’évo-

lution de ces concentrations moyennes annuelles (heures d’ouverture) est accentuée par rapport
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aux concentrations moyennes annuelles (toutes données) précédemment calculées (figure 26).

Ceci s’explique par le fait que durant la journée et en semaine, le trafic joue un rôle plus grand

sur les concentrations en NO2 qu’en moyenne sur toute l’année (BOERSMA et al., 2009 ; LANGE

et al., 2022).

Alors que l’école Neuve voit une diminution des concentrations en NO2 de l’ordre de

1 µg/m3, d’autres écoles comme l’institut de l’Annonciation ou l’école Chazal ne montrent

qu’une très faible évolution des concentrations en polluants. D’autres encore (par exemple

la crèche Kolibrie) subissent une augmentation de la pollution. Rappelons toutefois que les

concentrations en NO2 sont en moyenne 20% plus faibles dans les classes qu’à l’extérieur

(OMS, 2021a). De plus, les concentrations atmosphériques en polluants n’impactent que

partiellement la qualité de l’air intérieur. L’utilisation de filtre sur les ventilations et les sources

internes au bâtiment contribuent grandement à la qualité de l’air intérieur. Ceci ne tient toutefois

pas compte des cours de récréation occupées par les enfants lors des heures de pointes durant

lesquels les concentrations en polluants sont plus importantes. Ce travail ne permet donc pas de

dresser une évaluation définitive quant à l’effet de la mise en place du sens unique sur la santé

de ces populations à risque.

FIGURE 28 – Évolution des concentrations moyennes en NO2 durant les heures d’ouverture et

localisation des écoles, crèches et lieux d’activités sportives dans le quartier des

Azalées.
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6. Conclusion

L’objectif de ce travail était de déterminer l’effet de la mise en sens unique de l’avenue E.

Cambier sur les concentrations en NO2. Pour ce faire, le modèle SIRANE a été paramétré pour

la RBC en 2018. Ce modèle de chimie-dispersion en milieu urbain utilise les estimations des

émissions du trafic et de surface, les conditions météorologiques et une géométrie simplifiée du

réseau de rues pour déterminer les concentrations horaires en NO, NO2 et O3. Celles-ci ont été

comparées avec les mesures des stations du réseau télémétrique de Bruxelles Environnement.

Sur les 11 stations, toutes respectent plus de 50% des critères d’acceptation stricte de J. C.

CHANG et HANNA (2004). Le modèle respecte également les MQO de THUNIS et al. (2012).

Cependant, certaines améliorations sont envisageables pour renforcer la qualité du modèle.

La modélisation des émissions de trafic repose sur un modèle statique (MuSti) ne prenant pas

en compte les variations de circulation au fil du temps. Cette approche limite la précision

de la représentation de la circulation et des émissions réelles pour chaque rue. Une piste de

solution consiste à utiliser des modèles de trafic dynamiques qui tiennent compte des varia-

tions temporelles et des congestions. La modélisation par des panaches gaussiens donne lieu à

des erreurs en zones ouvertes. Utiliser un modèle eulérien ou à bouffées gaussiennes pourrait

améliorer les performances dans ces zones. L’utilisation des concentrations de la station d’Uccle

comme données de fond limite aussi l’exactitude du modèle. Cette station est influencée par des

émissions locales et ne permet pas de bien prendre en compte les sources de polluants hors des

zones modélisées. Pour améliorer la représentation de la pollution de fond, des approches telles

que l’intégration de modèles comme CALPUFF ou CHIMER peuvent être envisagées.

La représentativité de la variabilité spatiale a été vérifiée seulement pour les 11 stations de

mesures. Cependant, il serait intéressant de comparer les résultats avec la campagne Curieu-

zenair réalisée en 2021. Une telle comparaison nécessiterait toutefois une estimation du trafic

et des émissions des polluants en 2021.

Deux scénarios ont été analysés pour l’année 2018. Le premier avec la répartition du trafic

à l’intérieur de la maille apaisée correspond à la situation avant la mise en sens unique de

l’avenue E. Cambier. Le second scénario reprend les émissions du trafic après ce changement

de circulation. La comparaison de ces deux scénarios a montré que la mise en place de la rue

à sens unique a entrainé une très faible diminution (0,07%) des concentrations moyennes de

NO2 à l’échelle du quartier. Cette diminution s’est concentrée principalement dans les zones

initialement moins polluées en NO2, tandis que des augmentations de concentrations ont été
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observées dans les zones déjà plus exposées. De plus, ces rues montrant une augmentation des

concentrations sont principalement des rues canyons alors que les diminutions concernaient

surtout les rues semi-ouvertes et ouvertes. Cette tendance va à l’encontre de la recommandation

habituelle d’accorder la priorité à la diminution des émissions dans les rues canyons, en raison

de leur réponse plus forte aux changements d’émissions et de leurs concentrations plus élevées

en polluants. Rappelons que lors du calcul des émissions, l’effet de la congestion a été négligé,

ainsi que les effets sur le trafic en dehors de la maille. L’utilisation d’un modèle d’émission plus

détaillé couplé avec un modèle de trafic dynamique constitue une évolution possible pour la

prise en compte de ces effets.

En ce qui concerne la santé des habitants, les effets de ce changement de circulation sont

probablement très faibles. Pour les écoles et lieux d’activités sportives, le constat est lui aussi

mitigé. Bien que l’évolution soit plus marquée durant les heures d’ouverture, la mise en place du

sens unique n’a donné lieu qu’à une faible diminution des concentrations en NO2 pour certaines

écoles voire même une augmentation des concentrations pour d’autres.

Ce travail ne s’est focalisé que sur la mise en place d’une rue à sens unique parmi l’ensemble

des changements de circulation du plan Good Move. Il permet donc uniquement de conclure que

ce changement ponctuel n’a pas d’influence significative sur la qualité de l’air en RBC. Cette

conclusion n’est par ailleurs pas transposable à l’ensemble des mesures ayant été prises depuis

2020 car l’interaction complexe entre les différentes rues mises en sens unique peut donner lieu

à des effets cumulatifs (J. ZHANG et al., 2020) qui ne sont pas étudiés dans ce travail. Ce travail

ouvre néanmoins la voie à des études à plus grande échelle pour pouvoir déterminer l’effet total

de ces changements en RBC.
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A. Codes Python

L’ensemble des données récoltées ainsi que les codes développés dans le cadre de ce mémoire

sont présents à l’adresse suivante : https://gitfront.io/r/Diego-Neve/Ljd6aS6k6uvK/Donnee-et-

code-Memoire/. Ces codes ont été écrits en Python 3.8 et sont disponibles sous licence MIT.

Un dépôt GitHub distinct a été créé pour permettre le développement et l’amélioration de

PySiWrap par la communauté : https://gitfront.io/r/Diego-Neve/GpDWY8zD5zQ2/PySiWrap/.

B. Campagne de mesures du trafic

La campagne de mesures réalisée pour ce travail a été réalisée à quarte intersections (figure

B.1). Le nombre de voitures comptées à chaque rue est repris dans le tableau B.1.

Figure B.1 – Répartition des segments de rue mesurés lors de la campagne du 16/03/23.
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Tableau B.1 – Nombre de voitures comptées par segments de rue lors de la campagne du
16/03/23.

Heure de début Heure de fin Segment de rue Nombre de voitures

15 :25 16 :25 A1 112

15 :25 16 :25 A2 20

15 :25 16 :25 A3 209

15 :25 16 :25 A4 19

15 :25 16 :25 A5 122

15 :25 16 :25 B1 361

15 :25 16 :25 B2 251

15 :25 16 :25 B3 223

16 :35 17 :35 C1 131

16 :35 17 :35 C2 117

16 :35 17 :35 C3 72

16 :38 17 :38 D1 117

16 :38 17 :38 D2 52

16 :38 17 :38 D3 120

16 :38 17 :38 D4 78
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C. Analyse qualitative

L’ensemble des graphiques réalisés lors de l’analyse qualitative sont repris ici. Ils sont

présentés pour les NO, NO2, O3 et NOx. Les concentrations en NOx, exprimées en µgNO2eq/m3,

sont déterminées avec

CNOx =CNO2 +
46 CNO

30
(28)

avec CNO2 [µgNO2 /m3] les concentrations en NO2 et CNO [µgNO/m3] les concentrations en NO.

Les concentrations en O3 sont exprimées en µgO3 /m3 dans cette Annexe.

C.1. Nuage de points des prédictions en fonction des observations

Figure C.1 – Graphique en nuage de points des concentrations modélisées en fonction des

concentrations observées. Les graphiques sont ordonnés par station de mesures allant de la

plus faible influence du trafic à la plus forte.
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Figure C.1 – Suite.
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Figure C.1 – Suite et fin.
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C.2. Quantile-quantile des prédictions en fonction des observations

Figure C.2 - Graphique quantile-quantile des concentrations modélisées en fonction des

concentrations observées. Les graphiques sont ordonnés par station de mesures allant de la

plus faible influence du trafic à la plus forte.
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Figure C.2 – Suite.
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Figure C.2 – Suite et fin.

C.3. Résidus en fonction de variables indépendantes

Les résidus (CRes [µg/m3]) sont calculés suivant

CRes =CMod −CMes (29)

avec CMod [µg/m3] les concentrations modélisées et CMes [µg/m3] les concentrations mesurées.

Les variables indépendantes considérées sont la vitesse du vent (U [m/s]), la direction du

vent (Dir [° par rapport au nord])], la température de l’air (Temp [°C]), le rayonnement solaire

(SolRad [W/m2]), les précipitations (Precip [mm]), l’heure, le jour de la semaine (du lundi (0)

au dimanche (6)), le jour du mois et le mois.
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Figure C.3.1 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station

d’Uccle.
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Figure C.3.2 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station de

Berchem-Ste-Agathe.
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Figure C.3.3 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station du

parc de Neder-Over-Heembeek.
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Figure C.3.4 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station du

Parlement européen.
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Figure C.3.5 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station de

Molenbeek.
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Figure C.3.6 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station de

Sainte-Catherine.
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Figure C.3.7 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station de

Woluwe-St-Lambert.
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Figure C.3.8 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station

d’Avant Port.
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Figure C.3.9 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station

d’Ixelles.
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Figure C.3.10 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station de

la rue Belliard.
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Figure C.3.11 - Graphique des résidus en fonction des variables indépendantes à la station

d’Arts-Loi.
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D. Analyse quantitative

Tableau D.1 – Indicateurs statistiques (biais fractionnel (FB), erreur quadratique moyenne

normalisée (NMSE), coefficient de corrélation (R), fraction des prédictions dans un facteur

de deux des observations (FAC2), différence absolue normalisée (NAD), modelling quality

indicator (MQI) et modelling quality indicator of yearly average (MQIy)) des stations de

mesures pour le NO2. Les valeurs en gras sont celles qui ne respectent pas les critères d’accep-

tation stricte de J. C. CHANG et HANNA (2004). Celles soulignées ne respectent pas non plus

les critères moins exigeants de S. HANNA et CHANG (2012). Les MQI ne respectant pas les

modelling quality objectives sont également mis en gras.

FB NMSE R FAC2 NAD MQI MQIy

NO 41R012 -0.05 0.24 0.97 0.62 0.18

41B011 0.32 2.56 0.77 0.51 0.3

41MEU1 0.47 5.34 0.62 0.52 0.37

41B006 -0.18 0.99 0.82 0.08 0.24

41R001 0.18 2.26 0.61 0.62 0.31

41B004 0.65 4.91 0.67 0.42 0.38

41WOL1 0.25 1.66 0.73 0.52 0.31

41N043 0.87 6.21 0.63 0.43 0.48

41R002 0.75 2.15 0.68 0.21 0.43

41B008 0.6 1.48 0.66 0.07 0.37

41B001 0.52 1.77 0.56 0.43 0.38

NO2 41R012 -0.14 0.04 0.98 0.84 0.09 0.17 0.3

41B011 0.04 0.2 0.83 0.73 0.16 0.41 0.09

41MEU1 0.27 0.31 0.77 0.8 0.18 0.55 0.67

41B006 0.28 0.15 0.89 0.13 0.15 -0.44 -0.8

Continué sur la page suivante. . .
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Tableau D.1 – Suite.

FB NMSE R FAC2 NAD MQI MQIy

41R001 0.22 0.25 0.72 0.81 0.17 0.58 0.62

41B004 0.3 0.25 0.8 0.8 0.17 0.54 0.81

41WOL1 0.19 0.22 0.74 0.78 0.17 0.52 0.5

41N043 0.31 0.34 0.7 0.72 0.21 0.66 0.88

41R002 0.15 0.14 0.77 0.57 0.14 -0.49 -0.49

41B008 0.11 0.26 0.64 0.16 0.19 -0.76 -0.38

41B001 0.4 0.51 0.51 0.55 0.27 0.95 1.33

O3 41R012 0.05 0.01 1.0 0.88 0.03 0.18 0.11

41B011 0.02 0.04 0.96 0.8 0.07 0.06 0.04

41MEU1 -0.09 0.07 0.95 0.64 0.09 0.11 0.2

41R001 -0.07 0.06 0.94 0.79 0.08 0.34 0.14

41B004 -0.12 0.07 0.95 0.79 0.09 0.57 0.23

41WOL1 -0.18 0.09 0.94 0.75 0.11 0.72 0.36

41N043 -0.16 0.11 0.92 0.7 0.12 0.67 0.33
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Évaluation de l’effet de la mise en place d’une rue à sens unique sur

la concentration en dioxyde d’azote à Bruxelles

Diego Nève de Mévergnies

La pollution de l’air est un problème de santé mondial majeur, causant des

millions de décès prématurés chaque année et réduisant l’espérance de

vie. Parmi les polluants, le NO2, principalement émis par les processus

de combustion, reste un enjeu majeur en RBC. Dans le cadre du plan de

mobilité Good Move, de nombreux changements de circulation ont été mis

en place à Bruxelles depuis 2020, visant notamment à améliorer la qualité

de l’air.

Ce travail évalue l’effet de la mise en sens unique de l’avenue E. Cambier

sur les concentrations de NO2 dans le quartier des Azalées à Bruxelles. Le

modèle SIRANE a été paramétré pour la région en 2018. Les résultats ont

été comparés aux mesures du réseau télémétrique de Bruxelles Environ-

nement, montrant une bonne adéquation aux critères d’acceptation bien

que certaines améliorations soient nécessaires. La mise en place de la

rue à sens unique a entraîné une très faible diminution des concentrations

moyennes de NO2 à l’échelle du quartier. Les implications pour la santé

sont donc probablement très faibles.

Il est important de souligner que ce travail se concentre uniquement sur

l’effet spécifique de cette mesure ponctuelle et ne peut être généralisé à

l’ensemble des mesures de Good Move.
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