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Annexe 9 –  Analyse de sensibilité des résultats à la variabilité  
et à l’incertitude des paramètres d’entrée

Présentation des scénarios de l’étude de sensibilité
Trois sites ont servi de référence pour cette étude de sensibilité :

modèle 3D : site de  - Cluny ;
modèle gaussien : sites de  - Vaux-le-Pénil et Senneville-sur-
Fécamp.

La composition gaz/particules retenue pour l’étude de sensibilité 
correspond à la catégorie 50 % gaz et 50 % particules inférieures à 
10 µm pour les trois sites, avec en complément la catégorie 50 % gaz 
et 50 % particules inférieures à 5 µm pour le site de Vaux-le-Pénil.

Les résultats sont présentés en pourcentage de la différence entre le 
scénario étudié et le calcul de référence présenté dans cette partie :

% = (CAS X – cas de référence)/ cas de référence * 100

Les résultats sont présentés sous forme cartographique pour la dernière 
période étudiée. Les valeurs négatives (résultats en diminution par 
rapport au cas de référence) sont en dégradé de bleu et les valeurs 
positives (résultats en augmentation par rapport au cas de référence) 
en jaune orangé.

Influence de la concentration en dioxines à 
l’émission
La concentration de dioxines à l’émission est le premier paramètre 
qui influence les résultats. En effet, les concentrations dans l’air et les 
dépôts calculés après modélisation seront directement proportionnels 
à la concentration en dioxines dans les gaz, les autres paramètres 
ne subissant aucune variation. L’influence de ce paramètre a été 
étudiée pour un site à topographie complexe (site de Cluny, modèle 
de dispersion 3D, cas 3 et 4), et pour un site à topographie faible (site 
de Vaux-le-Pénil – modèle gaussien, cas 1 et 2).

Les résultats de concentrations et de dépôts obtenus pour ces cas tests 
sont directement proportionnels aux variations de concentrations. 

Ainsi, une erreur relative de 10 % sur la concentration en dioxines à 
l’émission entraîne une erreur relative de 10 % sur les résultats. De 
même, une erreur relative de 50 % sur la concentration en dioxines à 
l’émission entraîne une erreur relative de 50 % sur les résultats.

Influence de la hauteur de cheminée
La hauteur de cheminée intervient dans le calcul de la surélévation 
du panache. Plus la cheminée est haute, plus les résultats au sol 
après dispersion seront faibles. L’influence de ce paramètre a été 
étudiée pour un site à topographie complexe (site de Cluny, modèle 
de dispersion 3D, cas 7), et pour un site à topographie faible (site de 
Vaux-le-Pénil – modèle gaussien, cas 5).

Le tableau ci-dessous présente les valeurs extrêmes de la différence 
entre les scénarios étudiés et les cas de référence exprimée en 
pourcentage relatif, sur l’ensemble du domaine d’étude et pour la 
dernière période étudiée.

Pour le site de Vaux-le-Pénil, une baisse de la hauteur de la cheminée 
de 10 % entraîne une augmentation des dépôts de 0 à 20 %.

Pour le site de Cluny, les résultats montrent qu’il y a des zones où les 
concentrations et dépôts augmentent et d’autres où ils diminuent.

Les cartographies présentant l’impact d’une erreur relative de 10 % 
sur la hauteur de cheminée permettre de mieux comprendre les 
différences.

Les cartes de la figure ci-après présentent l’impact d’une erreur relative 
de 10 % pour Cluny et Vaux-le-Pénil. La trace des retombées obtenue 
pour le cas de référence est présentée en image de fond sur les cartes 
(isolignes).

Tableau 1 Impact d’une erreur relative de ± 10 % sur la hauteur de cheminée

Concentration Dépôts

Erreur -10 % Erreur +10 % Erreur -10 % Erreur +10 %

 % min % max % min % max % min % max % min % max

Cluny 
50 % gaz - 50 % PM10 -83 % 196 % -83 % 331 % -48 % 86 % -46 % 604 %
Vaux-le-Pénil 
50 % gaz - 50 % PM5 1 % 63 % -37 % -5 % -4 % 32 % -26 % -3 %
50 % gaz - 50 % PM10 3 % 65 % -36 % -3 % 0 % 19 % -14 % 0 %
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Figure 1 Influence de la hauteur de cheminée - cartes de différence de résultats  
sur les dépôts en % relatif

Vaux-le-Pénil : erreur relative de -10 %. Période 4 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Vaux-le-Pénil : erreur relative de +10 %. Période 4 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Cluny : erreur relative de -10 %. Période 2 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Cluny : erreur relative de +10 %. Période 2 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Pour le site de Vaux-le-Pénil, on constate qu’une baisse de la hauteur 
de cheminée entraîne une hausse des concentrations sur l’ensemble 
du domaine.

Pour le site de Cluny, les zones où les dépôts augmentent et celles où ils 
diminuent sont moins tranchées. En effet, les calculs étant réalisés avec 
un modèle 3D, le fait de baisser la hauteur de cheminée va entraîner 
une baisse de la hauteur du panache. L’axe du panache va donc se 
retrouver à un niveau d’altitude différent du cas de référence, niveau 
ayant une vitesse de vent et surtout une direction de vent différente. 
La trajectoire horizontale de l’axe du panache peut donc être modifiée 
par rapport à celle du cas de référence, en particulier dans les zones 
à topographie très marquée.

À noter que dans les zones éloignées de la trace au sol, les dépôts au 
sol peuvent avoir une valeur proche de zéro, aussi bien dans le cas de 
référence que dans les scénarios étudiés. Dans ce cas, la différence de 
valeur exprimée en pourcentage relatif n’a plus beaucoup de sens.

Influence de la vitesse des gaz en sortie de 
cheminée
La vitesse des gaz en sortie de cheminée intervient dans le calcul de 
la surélévation du panache. Plus la vitesse des gaz est importante, 
plus le panache va s’élever et plus les résultats au sol après dispersion 
seront faibles. L’influence de ce paramètre a été étudié pour un site 
à topographie complexe (site de Cluny, modèle de dispersion 3D, cas 
5 et 6), et pour un site à topographie faible (site de Vaux-le-Pénil – 
modèle gaussien, cas 3 et 4).

Les tableaux ci-après présentent les valeurs extrêmes de la différence 
entre les scénarios étudiés et les cas de référence exprimée en 
pourcentage relatif, sur l’ensemble du domaine d’étude et pour la 
dernière période étudiée.

Tableau 2 Impact d’une erreur relative de ± 10 % sur la vitesse d’éjection des gaz

Concentration Dépôts

Erreur -10 % Erreur +10 % Erreur -10 % Erreur +10 %

% min. % max. % min. % max. % min. % max. % min. % max.

Cluny 
50 % gaz - 50 % PM10 -84 % 151 % -86 % 196 % -51 % 71 % -50 % 180 %
Vaux-le-Pénil 
50 % gaz - 50 % PM5 -3 % 22 % -20 % -2 % -9 % 12 % -14 % 0 %
50 % gaz - 50 % PM10 0 % 25 % -18 % 0 % -1 % 9 % -7 % 1 %
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Tableau 3 Impact d’une erreur relative de ± 50 % sur la vitesse d’éjection des gaz

Concentration Dépôts

Erreur -10 % Erreur +10 % Erreur -10 % Erreur +10 %

% min. % max. % min. % max. % min. % max. % min. % max.

Cluny 
50 % gaz - 50 % PM10 -87 % 457 % -88 % 931 % -94 % 316 % -82 % 305 %
Vaux-le-Pénil 
50 % gaz - 50 % PM5 1 % 276 % -58 % -5 % -2 % 123 % -43 % 2 %
50 % gaz - 50 % PM10 0 % 287 % -58 % -1 % -6 % 161 % -29 % 6 %

En diminuant ou en augmentant la vitesse des gaz en sortie de cheminée, 
les résultats montrent qu’il y a des zones où les concentrations et 
dépôts augmentent et d’autres où ils diminuent. En effet, augmenter la 
vitesse des gaz en sortie de cheminée signifie que le panache va monter 
plus haut et donc qu’il retombera au sol plus loin. Les concentrations 
et dépôts vont donc diminuer dans les zones où les résultats étaient 
les plus importants, et augmenter dans les zones plus éloignées.

Les cartographies présentant l’impact d’une erreur relative de 10 % 
et 50 % permettre de mieux comprendre les différences.

Les cartes de la figure 2 présentent l’impact d’une erreur relative de 
10 % pour Cluny et Vaux-le-Pénil. La trace des retombées obtenue 
pour le cas de référence est présentée en image de fond sur les cartes 
(isolignes).

Figure 2 Influence de la vitesse des gaz en sortie de cheminée – cartes de différence 
de résultats sur les dépôts en % relatif

Vaux-le-Pénil : erreur relative de -10 %. Période 4 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Vaux-le-Pénil : erreur relative de +10 %. Période 4 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Cluny : erreur relative de -10 %. Période 2 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Cluny : erreur relative de +10 %. Période 2 
(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Pour le site de Vaux-le-Pénil, on constate qu’une diminution de la 
vitesse des gaz en sortie de cheminée entraîne une augmentation 
des dépôts au sol à proximité du site, et une diminution des dépôts 
en zone plus éloignée (supérieure à 5 km du site).

Pour le site de Cluny, les zones où les dépôts augmentent et celles où ils 
diminuent sont moins tranchées. En effet, les calculs étant réalisés avec 
un modèle 3D, le fait de baisser la vitesse de rejet va entraîner une baisse 
de la hauteur du panache. L’axe du panache va donc se retrouver à un 

niveau d’altitude différent du cas de référence, niveau ayant une vitesse 
de vent et surtout une direction de vent différente. La trajectoire de l’axe 
du panache peut donc être modifiée de façon différente de celle du cas de 
référence, en particulier dans les zones à topographie très marquée.

À noter que dans les zones éloignées de la trace au sol, les dépôts au 
sol peuvent avoir une valeur proche de zéro, aussi bien dans le cas de 
référence que dans les scénarios étudiés. Dans ce cas, la différence de 
valeur exprimée en pourcentage relatif n’a plus beaucoup de sens.
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L’impact d’une erreur relative de ±10 % sur la vitesse des gaz en 
sortie de cheminée et moins important que celui induit par une 
erreur relative de ±10 % sur la hauteur de la cheminée. En effet, 
une variation de 10 % sur la vitesse de rejet entraîne une variation 
de 3 % sur la hauteur du panache (hauteur de cheminée additionnée 
de la surhauteur calculée à partir de la vitesse de rejet, d’une vitesse 
de vent et température moyens). Une erreur relative de ±10 % sur 
la vitesse des gaz en sortie de cheminée équivaut donc à une erreur 
relative de ± 3 % sur la hauteur de cheminée.

Influence des caractéristiques des dioxines
Le choix de la taille des particules et du ratio particules/gaz est 
particulièrement important pour la modélisation. Par défaut le choix 
d’une répartition des dioxines à 50 % sous forme particulaire et gazeuse 
semble être une hypothèse raisonnable selon les recommandations 
de l’Inéris et selon la littérature internationale. La taille des particules 
émises à la cheminée n’a pas été mesurée sur les UIOM de l’étude, 

sachant que pour les petites UIOM, la capacité des filtres étaient 
faibles. Le scénario 50 % particules de 1 µm, 50 % particules de 
5 µm a été considéré comme le scénario de référence selon les 
recommandations de l’Inéris pour tous les UIOM sauf les moins de 
6 t/h. Après comparaison aux données environnementales et après 
concertation avec l’Inéris, la méthode recommandée par le Bureau 
Veritas/Careps sur Gilly-sur-Isère, à savoir des particules de 10 µm a 
été finalement adoptée comme le scénario de référence pour les moins 
de 6 t/h, pour les deux modèles de dispersion utilisés dans l’étude.

Influence du choix de la taille des particules
Sur l’exemple du site de Vaux-le-Pénil, on a voulu montrer l’effet du 
choix de la taille de particules, dans un scénario 50 % particules 50 % 
gaz sur les dépôts cumulés. Un transect passant par une zone de fort 
gradient montre le dépôt cumulé si les particules ont une taille de 1,5 
ou 10 µm (Isatis v6.03).

Figure 3 Dépôt cumulé (particules 10 µm) et transect autour de l’UIOM de Vaux-le-Pénil  
(en vert : particules 10 µm, en bleu 5 µm, en rouge, 1 µm)
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Figure 4 Comparaison des dépôts cumulés sur transect entre différents choix de tailles  
de particules pour la dispersion des dioxines

Vaux-le-Pénil : différence entre une granulométrie  
de 5 µm et de 10 µm. Période 4 

(isolignes : résultats pour le cas de référence)

Vaux-le-Pénil : erreur relative de +10 %. Période 4 
(isolignes : résultats pour le Vaux-le-Pénil : différence entre une 

granulométrie de 1 µm et de 10 µm. Période 4 
(isolignes : résultats pour le cas de référence) cas de référence)

Comme on peut le constater, les figures 9 et 10 montre l’impact 
très important de la granulométrie sur les résultats du modèle de 
dispersion.

Influence de la météorologie
La rose des vents retenue pour la modélisation a beaucoup d’influence 
sur les résultats et sur la localisation des zones de retombées. Dans le 
cas de Cluny, les données météorologiques retenues sont issues de la 
station de Macon, située dans une autre vallée que celle où se trouve 

l’incinérateur. Le modèle 3D reconstitue l’écoulement du vent dans la 
vallée de Cluny à partir des mesures de la station de Macon.

Afin de connaître la rose des vents sur le site, Météo-France a reconstitué 
la rose des vents sur Cluny à partir d’un modèle météorologique (Méso-
NH). La rose de Macon et celle reconstituée sur Cluny sont présentées 
sur la figure 5. On retrouve l’axe Nord-Sud sur les deux roses des 
vents.

Figure 5 Comparaison des roses des vents pour le site de Cluny

Rose des vents à la station de Macon Rose des vents reconstituée par Météo-France sur le site de Cluny
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Afin de comparer l’influence des deux météorologies sur les résultats 
de la modélisation, la rose des vents reconstituée par Météo-France 
sur le site de Cluny a été intégrée dans le modèle de dispersion à la 
place des données météorologiques de Macon. Pour cette simulation, 
les données météorologiques ne sont pas disponibles, seules les 
statistiques correspondant aux fréquences d’occurrence de chaque 
vitesse et direction de vent sont connues. La modélisation a donc 
consisté à simuler chaque couple vitesse-direction de vent et à 
appliquer le pourcentage d’occurrence de ce couple sur les résultats 
obtenus. La stabilité atmosphérique n’étant pas connue, elle a été 

considérée constante (atmosphère neutre). De plus, cette méthode 
de modélisation ne permet pas d’intégrer les mesures de pluie, les 
dépôts humides n’ont donc pas pu être calculés.

Les résultats de cette simulation sont présentés dans le tableau 4 
donnant les valeurs au point géographique le plus pénalisant, et 
cartographiés sur la figure 6 en comparaison des résultats de la 
simulation qui retient les données météorologiques de la station 
Météo-France de Macon.

Tableau 4 Influence de la météorologie - Site de Cluny – période 2

Station Météo-France de Macon Rose des vents reconstituée sur Cluny

Conc. max. (fg/m3) Dépôts totaux max. (fg/m2/s) Conc. max. (fg/m3) Dépôts totaux max. (fg/m2/s)

50 % gaz - 50 % PM10 5 495 53,8 5 687 40,8

Au point géographique le plus pénalisant, les concentrations et les 
dépôts calculés en tenant compte de la rose des vents reconstituée sur 
le site sont du même ordre de grandeur que ceux calculés en prenant 
les données météo de la station de Macon.

Les cartes de retombées obtenues sont différentes, malgré la similitude 
des roses des vents. La zone de retombée maximale dans le cas de la 
modélisation de référence (station météorologique de Macon) se situe 
au sud-est de l’incinérateur, le long de la vallée, alors qu’elle se trouve 
au Nord de l’incinérateur dans le cas de la modélisation intégrant la rose 
des vents reconstituée. Cette différence s’explique principalement par 
la stabilité atmosphérique qui est considérée constante dans le second 
cas de modélisation. Les vents d’atmosphère stable ne sont pas pris en 
compte alors que ces vents peuvent changer de direction en fonction 
de la topographie et sont donc responsables du contournement du 
panache autour du relief. En cas d’atmosphère neutre, la direction du 
vent est peu modifiée et le panache suit globalement les directions du 
vent observées sur la rose des vents.

Influence des variations temporelles des émissions
La méthode la plus simple de modéliser la dispersion des retombées 
de dioxines consiste à prendre en compte dans un premier temps 

un flux de polluant moyen annuel. Les résultats de la modélisation 
donnent alors un premier ordre de grandeur. Dans un second temps, 
il est possible d’affiner la modélisation en intégrant les variations 
temporelles des émissions.

Dans le cas de Cluny, l’incinérateur a fonctionné en discontinu puisqu’il 
était arrêté la nuit et les dimanches. Les résultats présentés en référence 
sont basés sur un fonctionnement en continu avec un flux moyen 
annuel calculé sur un nombre d’heures de fonctionnement moyen. Une 
simulation supplémentaire a été réalisée afin de connaître les résultats 
en intégrant les arrêts de nuit, du dimanche et le redémarrage du matin 
avec des concentrations en dioxines 500 fois plus importantes pendant 
1 heure. Selon l’Inéris, les concentrations en dioxines seraient 100 à 
1 000 fois plus élevées pendant les phases de redémarrage que lors 
du fonctionnement normal de l’installation (cas 1).

Les résultats de cette simulation sont présentés dans le tableau 5 
donnant les valeurs au point géographique le plus pénalisant,  
et cartographiés sur la figure 7 en comparaison des résultats de la 
simulation de référence (fonctionnement continu avec un flux moyen 
annuel de dioxines).
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Figure 6 Influence de la météorologie - cartes de dépôts pour le site de Cluny – période 2

Modélisation à partir des 
données météorologiques 

de Macon

Modélisation à partir de la 
rose des vents reconstituée 

par Météo-France sur  
le site de Cluny
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Figure 7 Influence des variations temporelles des émissions - cartes de dépôts pour le site 
de Cluny – période 2

Modélisation en considérant 
un fonctionnement en 

continu (cas de référence)

Modélisation en 
considérant les arrêts et les 

redémarrages des fours
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Tableau 5 Influence des variations temporelles des émissions - Site de Cluny – période 2

Cas de référence fonctionnement continu Fonctionnement discontinu intégrant les 
variations des émissions

Conc. max. (fg/m3) Dépôts totaux max. (fg/m2/s) Conc. max. (fg/m3) Dépôts totaux max. (fg/m2/s)

50 % gaz - 50 % PM10 5 495 53,8 126 000 1 476

Au point géographique le plus pénalisant, les concentrations et les 
dépôts calculés en prenant en compte les arrêts et les redémarrages 
des fours sont environ 25 fois plus élevés que les valeurs obtenues 
pour le cas de référence. Cette augmentation importante est liée au 
redémarrage des fours de l’incinérateur où les concentrations de 
dioxines émises sont multipliées par 500 sur une heure. Sur une journée 

complète, le flux de dioxines est alors multiplié par 22, malgré l’arrêt 
des fours durant la nuit.

Les deux cartes présentent les mêmes zones de retombées. Cependant, 
elles sont plus étendues pour la simulation prenant en compte les arrêts 
et les redémarrages des fours et les valeurs obtenues sont plus élevées.
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