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Resumen en castellano

En las Ultimas décadas ha aumentado el interés por el estudio de la composicién quimica
y la distribucion por tamafio de particula de los aerosoles, ya que los efectos del material
particulado (PM) sobre la salud y el medio ambiente dependen de estas propiedades.
Entre los componentes quimicos del aerosol atmosférico los compuestos carbonosos
son especialmente relevantes, ya que pueden constituir una fraccion importante de las
concentraciones en masa de particulas. Debido a sus caracteristicas de absorcién de la
luz, el carbono elemental (EC) desempefia un papel importante en la reduccion de la
visibilidad. Ademas, la exposicion a estas particulas se ha asociado con un aumento de
la mortalidad y de los ingresos hospitalarios por causas respiratorias y cardiovasculares.
Los aerosoles organicos también estan fuertemente relacionados con efectos adversos
para la salud respiratoria y cardiovascular.

En las zonas urbanas, las emisiones de los vehiculos son una fuente importante de
carbono organico primario (POC), mientras que los aerosoles orgénicos secundarios
(SOA) pueden formarse a partir de la oxidacion de compuestos organicos volatiles tanto
antropogénicos como biogénicos. Por otro lado, en ciudades portuarias, todas las
actividades relacionadas con los puertos son una fuente importante de PM atmosférico
y pueden tener un fuerte impacto en la calidad del aire local en las zonas costeras. Las
emisiones de PM pueden deberse tanto al transporte maritimo como a la actividad en los
muelles. A pesar de ello, existen pocos trabajos relativos al impacto de la actividad
portuaria en las distribuciones de tamafio en masa de los aerosoles y ninguno
relacionado con la distribucion de tamafio de los componentes de los aerosoles.

Por estos motivos, se seleccionaron dos entornos diferentes del sureste de la Peninsula
Ibérica caracterizados por el predominio de distintas fuentes de PM: un emplazamiento
urbano en el centro de la ciudad de Elche en el que el trafico es la principal fuente
antropogénica de particulas y un punto situado en el limite entre el puerto y la ciudad de
Alicante con una fuerte influencia de las actividades portuarias.

El emplazamiento urbano se escogié con el objetivo de estudiar los factores que afectan
a las variaciones temporales de los aerosoles carbonosos. Se ha evaluado el impacto de
las emisiones del trafico y la quema de biomasa, de las condiciones meteoroldgicas y de
eventos especificos de contaminacion (intrusiones de polvo sahariano y condiciones de
estancamiento atmosférico) sobre las concentraciones de carbono organico (OC) y
carbono elemental, prestando especial atencion a la formacién de aerosoles organicos
secundarios. Para ello, se midieron las concentraciones de OC y EC en muestras diarias
de PM1y PMio recogidas en el punto de muestreo desde febrero de 2015 hasta febrero
de 2018.

En el puerto de Alicante se investigaron las variaciones estacionales de las distribuciones
de tamafio de particula de los principales iones hidrosolubles y la influencia de la



manipulacion de materiales a granel (carga/descarga y acopio) en los muelles. Para ello,
se tomaron muestras de aerosol con diferentes tamafios de particula durante el verano
y el invierno utilizando un impactador en cascada. Las muestras se analizaron
posteriormente por cromatografia idnica para determinar el contenido de iones solubles
en agua.

Los resultados obtenidos en el entorno urbano sugieren diferentes vias de formacion de
compuestos organicos secundarios durante el verano y el invierno. En el punto de
muestreo, el EC procede principalmente de las emisiones del trafico,
independientemente de la estacion del afio y del tipo de evento, con una modesta
contribucion de la quema de biomasa (<20 %). La contribucion estimada de esta fuente
a los niveles de OC fue similar. Los episodios de contaminacion local producidos por
condiciones de estancamiento atmosférico provocaron un aumento significativo de las
concentraciones de especies carbonosas, en particular de OC secundario, influyendo en
su variacién temporal. En promedio, las intrusiones de polvo africano mostraron un
impacto moderado en los niveles de aerosoles carbonosos; sin embargo, el efecto fue
significativamente mayor durante los eventos saharianos invernales.

En el emplazamiento del puerto de Alicante, los resultados indican que las actividades
portuarias (incluido el acopio de materiales a granel en los muelles, el trafico y la
carga/descarga de buques) influyen significativamente en los niveles de calcio soluble.
Las concentraciones totales de Ca?* fueron mas del doble en los dias con manipulacién
de materiales a granel que en los dias sin movimiento de materiales, tanto en verano
como en invierno. Aunque el aumento de los niveles de calcio se observé en general en
todas las etapas del impactador, el mayor incremento se encontré en las particulas de la
etapa con un diametro de corte de 2,68 um. Estos resultados indican que el
almacenamiento y la manipulacién de materiales a granel al aire libre pueden tener un
impacto significativo en la calidad del aire de la zona. Por lo tanto, deben tomarse
medidas para minimizar las emisiones fugitivas de estas actividades.



Abstract

In the last decades there has been increasing interest in the study of the chemical
composition and size distribution of aerosols, since the effects of atmospheric particulate
matter (PM) on human health and the environment depend on these properties. Among
the chemical constituents of atmospheric aerosols carbonaceous species are of special
relevance as they account for a significant fraction of the aerosol mass concentrations.
Elemental carbon (EC) plays an important role in reducing visibility due to its light
absorbing properties. In addition, exposure to these particles has been associated with
increased mortality and hospital admissions for respiratory and cardiovascular diseases.
Organic aerosols are also strongly associated with adverse effects on respiratory and
cardiovascular health.

In urban areas, vehicle emissions are an important source of primary organic carbon
(POC), while secondary organic aerosols (SOA) can be formed by the oxidation of both
anthropogenic and biogenic volatile organic compounds. On the other hand, port-related
activities are known to be a major source of atmospheric PM and can have a major impact
on local air quality in coastal areas. PM can be released by both shipping emissions and
dockside activities. Despite this, there are few works on the impact of harbour-related
activities on aerosol mass size-distributions and there is not any study on the size
distribution of aerosol components.

For these reasons, two sites with different sources of PM were selected in the southeast
of the Iberian Peninsula: an urban location in the city centre of Elche, where traffic is the
main anthropogenic source of atmospheric aerosols, and a site located on the border
between the port and the city of Alicante characterized by a strong influence of port
activities.

The urban site was chosen to study the factors influencing the temporal variations of
carbonaceous aerosols. The impact of traffic and biomass burning emissions,
meteorological conditions and specific pollution events (Saharan dust outbreaks and
stagnant conditions) on the concentrations of organic carbon (OC) and elemental carbon
has been assessed. Special attention has been paid to the formation of secondary
organic aerosols. For this purpose, daily PM1 and PM1o samples collected at the sampling
site between February 2015 and February 2018 were analysed to determine OC and EC
concentrations.

In the port of Alicante, seasonal variations in the size distributions of water-soluble ionic
species and the influence of bulk material handling (loading/unloading and stockpiling) at
the docks were investigated. Size-segregated aerosol samples were collected during
summer and winter using a multi-stage cascade impactor. The samples were analysed
by ion chromatography to measure the concentrations of water-soluble ions.



The results obtained in the urban environment suggest different pathways for the
formation of secondary organic compounds during summer and winter. At the sampling
site, EC was mainly derived from traffic emissions, independently of the season and type
of event, with a modest contribution from biomass burning (<20%). The estimated
contribution of this source to OC levels was similar. Local pollution episodes caused a
significant increase in the concentrations of carbonaceous species, especially of
secondary OC, influencing its temporal variation. On average, African dust outbreaks
showed a moderate impact on carbonaceous aerosol levels; however, the effect was
significantly higher during winter Saharan events.

Regarding the harbour area, the results show that port activities (including bulk material
stockpiling at the docks, transport and loading/unloading of vessels) significantly
influenced soluble calcium concentrations. Total Ca?* concentrations were more than
twice as high on days with bulk material handling than on days without material
movement, both in summer and winter. Although the increase in calcium levels was
generally observed in all stages of the impactor, the largest increase was found for
particles on the stage with a cut-off diameter of 2.68 ym. These results indicate that the
storage and handling of bulk materials outdoors can have a significant impact on air
quality in the area. Therefore, measures to minimise fugitive emissions from these
activities should be taken.



1.1 El aerosol atmosférico || GTGNG

1. Introduccioén

1.1 El aerosol atmosférico

El aerosol atmosférico, también llamado material particulado (PM), es un conjunto
polidisperso de particulas liquidas y sélidas suspendidas en la atmdsfera con tamaros
tipicamente entre aproximadamente 1 nm y 100 um. Una particula atmosférica es un
conjunto molecular que no varia sus propiedades fisicoquimicas durante el tiempo
suficiente, por lo que puede ser medido. El conjunto es polidisperso porque las particulas
presentan propiedades fisicoquimicas y geométricas diferentes.

En las ultimas décadas se ha incrementado el interés por el estudio de la composicion
guimica del aerosol y de su distribucion por tamafio, ya que los efectos del material
particulado dependen de estas propiedades. Este interés se debe a su fuerte impacto en
el medio ambiente y la salud humana (Jianwei Zhang et al., 2024). De hecho, el aerosol
atmosférico es capaz de cambiar las propiedades 6pticas de la atmdsfera (dispersion y
absorcion de la radiacion visible e infrarroja), influyendo en la visibilidad y en el balance
de radiacién de la Tierra (efecto directo). Las particulas atmosféricas también pueden
actuar como nucleos de condensacion de nubes y niebla, afectando a las precipitaciones
y al balance radiativo (efecto indirecto) (Stavros-Andrea Logothetis, et al., 2021).
Ademas, pueden catalizar las reacciones quimicas que se llevan a cabo en la atmésfera,
contaminar el suelo y el agua debido a la deposicion seca (sedimentacion) y humeda
(lluvia, nieve), y dafar los materiales y el patrimonio cultural (Kristijan Vidovi¢ et al.,
2022).

Debido a las evidencias cientificas que establecen una relacién entre el tamafio de las
particulas atmosféricas y sus efectos sobre la salud humana (Pdschl, 2005), numerosos
paises en todo el mundo, incluida la Unién Europea, han establecido una regulacion
especifica para dos fracciones de tamafio del aerosol atmosférico: la fraccion PM1o y la
fraccion PMzs. Se define PM1o como las particulas que pasan a través del cabezal de
tamanfo selectivo definido en el método de referencia para el muestreo y la medicion de
PMio de la norma EN 12341, para un didmetro aerodinamico de 10 pum con una eficiencia
de corte del 50 %. De forma analoga, la fraccibn PMzs esta formada por aquellas
particulas que pasan a través del cabezal de tamafio selectivo definido en el método de
referencia para el muestreo y la mediciéon de PMzs de la norma EN 14907, para un
didmetro aerodinamico! de 2,5 pm con una eficiencia de corte del 50 %. La Directiva
2008/50/CE del Parlamento Europeo fija valores limite promedio anuales para PMz;sy

1 El diametro aerodinamico se define como el diametro de una esfera de densidad 1 g/cm3 con la misma
velocidad final de sedimentaciéon en el aire en calma que la particula, en las mismas condiciones de
temperatura, presiéon y humedad relativa. (Norma UNE-EN 1540:2022).

( )
1 2t )



I . ntroduccion

PMuo, respectivamente, de 25 y 40 ug m=. En los emplazamientos rurales de fondo, la
medicion de la fraccion PMz s debe incluir por lo menos la concentracion mésica total y
las concentraciones de los compuestos apropiados para caracterizar su composicion
quimica (SO4?-, Na*, NHs*, Ca?*, NOs~, K*, CI-, Mg?*, carbono elemental y carbono
orgéanico).

En epidemiologia y calidad del aire las particulas atmosféricas se clasifican segun su
tamanfo en finas (< 2,5 um) y gruesas (> 2,5 um), por lo que resulta habitual referirse a
la fraccion PM2s como fraccion fina. Por otro lado, la fraccion gruesa (PMio-25) esta
formada por aquellas particulas de tamafios comprendidos entre 2,5 ym y 10 um
(Brunekreef y Forsberg, 2005; Pérez et al., 2007).

Sin embargo, la mera aplicacion de los controles establecidos legalmente puede limitar
la posibilidad de identificar las fuentes y los procesos implicados en el problema de la
contaminacion por aerosoles atmosféricos, asi como de evaluar correctamente los
efectos de las particulas en suspension en el aire. De hecho, los controles actuales
exigen una especiacion quimica limitada y no tienen en cuenta mediciones de
distribuciones por tamafio de particula. Ademas, tampoco se establece el control de la
fraccion PM1 (compuesta principalmente por particulas con diametro aerodindmico
inferior a 1 um). Estas particulas son capaces de alcanzar las zonas mas profundas de
los pulmones, atravesar las membranas celulares de los alvéolos y entrar en el torrente
sanguineo. Asi, pueden dafar las paredes interiores de las arterias, penetrar en los
tejidos del sistema cardiovascular y llegar a los 6rganos (Yusuf et al., 2020). Para
profundizar en el conocimiento de los aerosoles atmosféricos, es necesario llevar a cabo
investigaciones mas amplias, dirigidas a obtener informacion detallada sobre las
propiedades fisicoquimicas de las particulas con una alta resolucién temporal y de
distribucién de tamafio, y a comprender mejor los procesos anteriormente mencionados.

1.2 Tipos de aerosol atmosférico: origen y composicion quimica

El aerosol puede ser emitido directamente a la atmdsfera (aerosol primario) por fuentes
antropogénicas como la combustion de combustibles fésiles, el desgaste de
componentes de los vehiculos (principalmente frenos y neumaticos), la resuspension de
polvo de la calzada por el trafico, la quema de biomasa y de carburantes fésiles en
industrias y calefacciones domésticas, algunas actividades industriales como la
fabricacion de cemento y la metalurgia, y el transporte maritimo y aéreo (Bonvalot et al.,
2019; Calvo et al., 2013; Groma et al., 2022; Piscitello et al., 2021; Russo et al., 2018).
También existen particulas naturales cuyo origen principal es el polvo mineral procedente
de zonas aridas, el aerosol marino y los incendios forestales producidos sin influencia
humana (Calvo et al., 2013; EEA 2012; Viana et al., 2014). Por otro lado, el aerosol puede
originarse en la propia atmoésfera en procesos fisicoquimicos, muchos de los cuales
implican la transformacion de gases, emitidos por fuentes tanto naturales como
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antropogénicas, a particulas (aerosol secundario) (Mahilang et al., 2021; Nault et al.,
2021; Zhang et al., 2021).

El tamafio y la composicion del aerosol estan estrictamente relacionados con su origen.
Por ejemplo, las particulas grandes con formas irregulares y compuestas por Al, Siy Ca
suelen ser de origen natural producidas por la erosion de la corteza terrestre (polvo
mineral en suspension), las particulas pequefias y esféricas de carbono son
generalmente emitidas en procesos de combustion, y las particulas grandes compuestas
principalmente por compuestos naturales organicos pueden atribuirse a restos vegetales.
Por otra parte, los compuestos idnicos mayoritarios (como los sulfatos y nitratos) y una
fraccion importante de los compuestos organicos presentes en el aerosol atmosférico
son de origen secundario.

Particulas primarias naturales

A escala global, el mayor aporte de aerosoles a la atmdsfera es de origen natural,
principalmente el polvo mineral del desierto, las sales marinas y las particulas biologicas
primarias (polenes, microorganismos, detritos vegetales, etc.) (Adebiyi et al., 2023; Calvo
et al., 2013; Després et al., 2012; Kouimtzis y Samara, 1995).

Entre las fuentes naturales, las mas importantes son:

Erosion y resuspension de la litosfera: las emisiones de polvo mineral procedente de
la corteza terrestre se deben a los agentes atmosféricos (la accion del viento sobre la
superficie terrestre) y su importancia depende de la intensidad de los fenédmenos
atmosféricos. Estos procesos suelen generar particulas grandes, con formas irregulares
y que contienen elementos tipicos de la corteza terrestre (Al, Ca, Fe, Si, Ti, Sr, Mg, etc.),
asi como trazas de compuestos organicos (Kok, 2011). Factores como la superficie del
suelo (textura y rugosidad), la humedad del suelo y la cubierta vegetal, asi como los
cambios en parametros climaticos como la velocidad del viento y las precipitaciones,
regulan la emision de particulas minerales (Grini et al., 2002; Washington y Todd, 2005).

Por ejemplo, en la zona del litoral mediterraneo la composicién del suelo esta constituida
por cuarzo, calcita, dolomitas, feldespatos y arcillas, con un rango de tamafio de particula
media entre 2 um y 4 um. Las mayores fuentes de este tipo de aerosol son los desiertos
y las zonas semiaridas donde la vegetacion ha ido reduciéndose, mas concretamente los
desiertos del hemisferio norte. El Sdhara es la principal fuente mundial de polvo mineral,
y tiene una fuerte influencia en América y en Europa (Calvo et al., 2010; Tafuro et al.,
2006; Thevenon et al., 2011). Las particulas con diametros inferiores a 100 um pueden
ser aerotransportadas (Warneck, 1988). En consecuencia, cuando el viento alcanza un
determinado umbral de velocidad, el polvo mineral se eleva del suelo a la atmésfera. Las
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particulas entre 0,1 ym y 5 ym son las que permanecen durante mas tiempo en la
atmosfera, viajando hasta 500 km en el caso del aerosol del desierto (Vergaz, 2001).

Aerosol marino: El aerosol marino es uno de los componentes del aerosol atmosférico
mas importante en todo el mundo (White, 2008). La mayoria de los aerosoles marinos
son primarios compuestos principalmente por sales inorganicas (NaCl principalmente y
otros oligoelementos del agua de mar, como Mg, Ca, K, Bry I). La formacién de gotas
de agua puede darse por agitacion de la superficie del mar en contacto con el viento y,
mayoritariamente, por explosion de burbujas de gas que llegan a la superficie (Bian et
al., 2019; Feng et al., 2017). Una sola burbuja de aire que se rompe en el océano puede
producir hasta 10 particulas de aerosol marino (con diametros entre 2 y 4 ym). La misma
burbuja Unica también puede producir varios cientos de particulas con diametros
inferiores a 1 ym. Las particulas de mayor tamafio vuelven a la superficie marina, pero
las de menor tamafio son capaces de alcanzar largas distancias y altas altitudes porque
permanecen en el aire y son transportadas por el viento. Es por todo lo expuesto que el
rango de tamafio de particula del aerosol marino puede variar mucho, desde 0,05 um
hasta 10 um de didmetro y en consonancia, su vida media en la atmésfera.

Ademas de las particulas emitidas directamente, existen aerosoles marinos secundarios
producidos por la oxidacion atmosférica de especies gaseosas emitidas por los océanos,
principalmente sulfuro de dimetilo (DMS), cuya oxidacion origina particulas de sulfato, y
compuestos organicos volatiles biogénicos que producen aerosoles organicos
secundarios (Calvo et al., 2013; Mayer et al., 2020; O’'Dowd y Leeuw, 2007).

El océano es la principal fuente de sodio y cloruro atmosféricos en las zonas costeras
(Claeys et al., 2010). Teniendo en cuenta que los océanos ocupan dos terceras partes
de la superficie de nuestro planeta es facil entender que en zonas costeras el aerosol
marino contribuya significativamente a la fraccion gruesa del aerosol atmosférico. Una
vez en la atmésfera, una parte del NaCl reacciona con los acidos sulfurico y nitrico, lo
gue tiene como consecuencia la pérdida de cloruro en forma de HCI gaseoso (White,
2008):

NaCl (s) + HNOs (g) » HCI (g) + NaNOs (s)
2 NaCl (s) + H2SO4 (ag) — 2 HCI (g) + Naz2S0a (s)

Esta desaparicion del cloruro convierte al sodio en el principal trazador de particulas de
sal marina en la atmésfera (White, 2008).
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Incendios forestales naturales: la quema de biomasa es una fuente mayoritaria de
particulas submicrométricas a la atmosfera (< 1 um). Las emisiones frescas producen
particulas con un didmetro medio geométrico de entre 50 nm y 200 nm (Chen et al.,
2017). En cuanto a su composicién quimica, el aerosol procedente de la quema de
biomasa esta constituido mayoritariamente por materiales carbonosos formados por
carbono organico (OC) y carbono elemental (EC) (Chen et al.,, 2017). Aunque la
composicién molecular de las particulas organicas emitidas por esta fuente es altamente
variable, existen trazadores moleculares especificos como el levoglucosano, un
anhidroazucar producido por la pirélisis de celulosa (Simoneit, 2002). La quema de
biomasa también emite importantes cantidades de potasio soluble (Chen et al., 2017;
Pachodn et al., 2013), que ha sido utilizado en numerosos estudios previos como trazador
de esta fuente (p.ej. Noda et al., 2019; Zhang et al., 2015).

Emisiones biogénicas. La biomasa es responsable de la emision de grandes
cantidades de gases y particulas. La vegetacion y algunos tipos de microorganismos
contribuyen a la formacion de aerosoles primarios y secundarios.

Los aerosoles biogénicos primarios (PBA, del inglés Primary Biogenic Aerosols), emitidos
directamente desde la biosfera a la atmésfera, incluyen polen, esporas de helechos,
esporas de hongos y otras particulas grandes con diametros de hasta 100 um. Con
diametros inferiores a 10 ym encontramos pequefios fragmentos y excreciones de
plantas, animales, bacterias, virus, carbohidratos, proteinas, ceras, iones, etc. (P6schl,
2005; Winiwarter et al., 2009).

Ademas, los compuestos organicos volatiles (COV) emitidos por la biosfera pueden
actuar como precursores del aerosol organico secundario (SOA) (Guenther et al., 2006).

Erupciones volcanicas: Las erupciones volcanicas son una importante fuente natural
de aerosoles primarios y secundarios. Entre estos ultimos se encuentra el sulfato
secundario formado principalmente a partir de la oxidacién del SO: liberado a la
atmosfera en grandes cantidades durante las erupciones (Thomas et al., 2009).
Elementos como Al, Si, S, Cl, K, Ca, Ti, Mn, Fe, Cu y Zn forman parte de la composicién
guimica de las erupciones volcanicas (Allard et al., 2000), aunque en concentraciones
variables (Miranda et al., 2004).

Las emisiones volcéanicas liberan a la atmosfera particulas de diversos tamarios, lo que
sugiere multiples procesos de formacién (Mather et al., 2003). Las distribuciones de
tamafio evolucionan a medida que el aerosol es arrastrado desde la chimenea (las
fracciones mas grandes tienden a sedimentar mas rapidamente) y durante las distintas
fases de la actividad volcanica. Las grandes erupciones explosivas tienden a tener
elevadas concentraciones de particulas, especialmente gruesas debido a los fragmentos
de silicato, mientras que los penachos de las fases menguantes de la actividad explosiva
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estan dominados por particulas de menor tamafio (Hobbs et al., 2000; Rose et al., 1982).
Las distribuciones de tamafio de las particulas también cambian significativamente con
la distancia desde el respiradero.

Particulas primarias antropogénicas

Existen una gran variedad de procesos antropogénicos que emiten particulas a la
atmosfera. De hecho, aunque a escala global las fuentes naturales son mayoritarias, en
ambientes con predominio de fuentes antropogénicas, tales como zonas urbanas e
industriales, esta distribucion puede verse invertida.

Entre las fuentes antropogénicas, cabe mencionar las siguientes:

Trafico: el tréfico rodado, especialmente en las zonas urbanas, es la principal fuente de
aerosoles antropogénicos primarios y secundarios (Krall et al., 2018). Estas particulas
varian en tamafio y composicioén quimica dependiendo de los mecanismos implicados en
su formacion. Los vehiculos liberan a través de sus tubos de escape una mezcla de
gases Yy particulas ultrafinas de carbono primario (Jiang et al., 2005). Pero, ademas,
existen emisiones no procedentes de los tubos de escape, como las particulas originadas
por el desgaste de los frenos y los neumaticos, la abrasion de la superficie de la carretera
y la resuspensién de polvo de la calzada por el paso de vehiculos (Thorpe y Harrison,
2008). El desgaste de los frenos y los neumaticos, por ejemplo, libera a la atmésfera
particulas de elementos traza como Sr, Cu, Mo, Ba, Cd, Cr, Mn y Fe (EC, 2004;
Hjortenkrans et al., 2007). El desgaste de los neuméticos se considera un importante
contribuyente a las emisiones de PMio (Thorpe y Harrison, 2008) compuestas
principalmente por compuestos de carbono y material inorganico que contiene Zn, Ca,
Fe, S, Al, Ti, K, Pby Mg.

El trafico es, por otra parte, la principal fuente de 6xidos de nitrdgeno en las zonas
urbanas, y éstos actlan como precursores quimicos de los nitratos presentes en las
particulas atmosféricas (Singh y Sloan, 2006). Los motores emiten trazas de otros
elementos, como K, Br o Cl (Pacyna, 1998). Y, ademas, los catalizadores de los
vehiculos emiten Pt, Pd y Rh (Prichard y Fisher, 2012).

Las emisiones de particulas de los vehiculos diésel suelen ser entre 10 y 100 veces
superiores a las de los vehiculos de gasolina (Kittelson, 1998) y estan principalmente
constituidas por carbono elemental (Demir et al., 2022). Se ha prestado especial atencién
a las particulas procedentes de motores diésel debido a sus efectos nocivos para la
salud, ya que contienen sustancias quimicas toxicas, incluidos los PAHs (Hidrocarburos
Aromaéticos Policiclicos), de los que se sabe que causan dafios en el material genético y
se consideran cancerigenos (Chirico et al., 2010).
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Cabe hacer una mencion especial al trafico maritimo, ya que contribuye
significativamente a las emisiones de SOz, principal precursor de los sulfatos
atmosféricos. Concretamente, la navegacion representa el 16 % de las emisiones
mundiales de azufre (Corbett y Fischbeck, 1997) y el 54 % de la carga total de aerosoles
de sulfato sobre el mar Mediterraneo en verano (Marmer y Langmann, 2005).

Actividades Industriales: Existe una amplia gama de actividades industriales que
emiten a la atmdsfera particulas o gases precursores de particulas (Wang et al., 2020).
La contaminacién industrial se caracteriza por las grandes cantidades de contaminantes
gue se liberan en las distintas fases de los procesos industriales y por la gran variedad
de estos contaminantes. El tipo de contaminante depende principalmente del tipo de
proceso de producciodn, la tecnologia y la materia prima utilizada (Calvo et al., 2013).
Algunas de las actividades que generan mas emisiones de particulas son las industrias
productoras de ceramica, ladrillos y cemento, las fundiciones, la mineria y las canteras,
las cuales liberan gran cantidad de aerosoles primarios, ya sea durante la produccion o
durante la manipulacién y transporte de las materias primas empleadas (Sanchez de la
Campa et al., 2010). Por ejemplo, la industria siderurgica suele emitir Fe, Pb, Zn, C, Si,
Ca y Mg; las industrias quimicas y fotoquimicas suelen emitir compuestos organicos de
azufre, metales pesados e hidrocarburos; y la industria metallirgica emite particulas que
contienen silicatos y carbonatos. Elementos como el niquel, el vanadio, el manganeso y
el cobre se liberan habitualmente en las fundiciones (Pacyna, 1998). El vanadio y el
niguel también se liberan en la combustion de fueloil en una serie de procesos
industriales (Jang et al., 2007). Ademas, hay que tener en cuenta la industria cementera,
ya que en la fabricacién de cemento se producen tanto emisiones fugitivas como por
combustion en los hornos. El principal constituyente de las particulas procedentes de
una cementera es el CaO (Ahny Lee, 2006).

Produccién de energia: La combustion de carbdn, utilizado principalmente para
producir electricidad y calor, constituye otra fuente importante de particulas y gases
contaminantes (Tsitouridou y Anatolaki, 2007). Factores como la madurez del carbén, los
guemadores empleados o las condiciones de combustion influyen en las emisiones
procedentes de la combustion de este combustible fésil. Se han identificado
componentes toéxicos como los PAHSs o los oligoelementos (por ejemplo, As, Se, Hg, Cr,
Cd, Pb, Sb, Zn) (Liu et al., 2008; Xu et al., 2011) en las emisiones de la combustién de
carbén vy, por lo general, estdn presentes en la fraccion fina (Linak et al., 2007 y
referencias alli citadas). Las particulas emitidas en las centrales eléctricas por la
combustion de fueloil se caracterizan por su alto contenido en S, V y Ni, y tienen un fuerte
efecto negativo sobre la salud humana (Guio et al., 2002). El azufre se emite
principalmente en forma gaseosa (SO2), pero se convierte rapidamente en sulfato,
generando particulas finas. En cuanto a las centrales eléctricas alimentadas con carbon,
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el principal producto de combustion es el C, emitido junto con otros elementos (por
ejemplo, S, As, Fe, Se, etc.) debido a las impurezas de la composicién del combustible.

Quema de biomasa: La quema de biomasa puede considerarse una fuente tanto natural
(Ver apartado de incendios forestales) como antropogénica de aerosoles (Dai et al.,
2018; Lu et al., 2020). Las actividades antropogénicas incluyen la quema de bosques,
pastos y tierras agricolas después de las actividades de cosecha para preparar la tierra
para el afio siguiente y la combustion de madera y otros combustibles de biomasa
(pellets, residuos agroindustriales como los huesos de aceituna, etc.) en calefacciones
domeésticas y para la produccion de energia (Corsini et al., 2019; Ortiz de Zarate et al.,
2005). La quema de biomasa es una fuente importante de gases y particulas
atmosféricas en todo el mundo (por ejemplo, ~38 Tg PM2,5afio™!) con un fuerte efecto no
solo a escala regional sino también en lugares situados a miles de kilometros de la fuente
(Alves et al., 2011a; McMeeking et al., 2009; Ryu et al., 2007).

Como se ha comentado anteriormente, los aerosoles generados por la combustion de
biomasa consisten principalmente en compuestos carbonosos (principalmente OC, y
cantidades mas pequeiias de EC), y concentraciones mas bajas de diversos
componentes inorganicos (Reid et al., 2005). Esta fraccion inorganica esta formada
principalmente por polvo y cenizas insolubles. Los principales componentes de las sales
solubles emitidas por la quema de biomasa son el potasio, el amonio, el sulfato y el
nitrato. En cuanto a la fraccién organica, el 40-80 % es soluble en agua y un porcentaje
importante esta formado por acidos (Janhéll et al., 2010; Reid et al., 2005). Destacan los
elementos resultantes de la pirdlisis de la celulosa, como el levoglucosano, utilizado
como trazador de este tipo de aerosol en muchos estudios (Alves et al., 2011b; Oros et
al.,, 2006). La mayoria de las particulas emitidas en la quema de biomasa tienen un
diametro medio de 100-150 nm (Badarinath et al., 2009).

Podemos hacer una mencion especial a la calefaccion doméstica que emplea biomasa
como combustible, ya que supone una contribucién importante a la contaminacion
atmosférica, especialmente en invierno en emplazamientos rurales de Europa. Suelen
generar pequefias particulas de composicion variable en funcion del combustible
utilizado y de sus impurezas. Se han registrado diferencias importantes entre las
emisiones que generan las chimeneas abiertas y las de otros equipos mas sofisticados.
Asi, las chimeneas emiten mas particulas por kilogramo de lefia quemada, con un mayor
porcentaje de carbono organico. Sin embargo, los equipos mas sofisticados (por ejemplo,
las estufas de lefia) emiten menos concentraciones en masa de aerosoles, con un mayor
porcentaje de carbono elemental y compuestos inorganicos (Alves et al., 2011b;
Gongalves et al., 2010).
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Cocina: Otra fuente importante de particulas finas en las zonas urbanas es la cocina de
alimentos. Investigaciones enfocadas a la determinacion de la contribucion de fuentes a
los niveles de aerosoles mediante diversas técnicas como el balance de masa quimica
(CMB) han mostrado que las emisiones que se producen al asar y freir carne representan
cerca del 20 % de toda la materia organica particulada fina en la ciudad de Los Angeles
(McDonald et al., 2003). Robinson et al. (2006), aplicando CMB, atribuyeron 320+140
ngC m~3 0 10 % del promedio de carbono organico ambiental a las emisiones producidas
durante la coccion de alimentos en Pittsburgh (Pennsylvania). Sin embargo, las
emisiones dependen en gran medida del método de coccién, los aparatos de cocina y
los ingredientes de los alimentos. Buonanno et al. (2009) constataron un aumento
importante de los factores de emision asociados al aumento de las temperaturas de
coccion. Estos factores no solo afectan a la composicion quimica, sino también a las
caracteristicas de los aerosoles en general. Asi, en lo que respecta a las distribuciones
de tamafio de los aerosoles, algunos estudios han encontrado una distribucion con
particulas unicamente en el rango ultrafino/fino (He et al., 2004), mientras que en otros
estudios se ha encontrado una distribucion con particulas principalmente de dos
tamafos: ultrafinas y gruesas (Lai y Chen, 2007; Long et al., 2000). See y
Balasubramanian (2008) estudiaron las caracteristicas quimicas de las particulas PM2,5
emitidas por diferentes métodos de coccion con gas. Concluyeron que la mayor carga de
PMz5 con el mayor nimero de compuestos quimicos se emitia al freir. Los autores
observaron una mayor concentracion de contaminantes organicos (OC, PAH e iones
organicos) y metales (principalmente cobre, hierro y zinc) cuando se utilizaba aceite. Sin
embargo, se registraron mas iones hidrosolubles e iones inorganicos, como fluoruro,
cloruro y sulfato, cuando se aplicaron métodos de coccién con agua.

Quema de residuos: La quema de basura constituye una importante fuente de
emisiones tanto en zonas urbanas como rurales. La quema de basura no se suele incluir
en la mayoria de los inventarios porque suele ser ilegal. Sin embargo, varios estudios
han demostrado que aproximadamente la mitad de la basura generada en todo el mundo,
es decir, alrededor de 1000 Tg afio!, puede quemarse en hogueras o incineradoras
(Christian et al., 2010). Asi, teniendo en cuenta que la basura tiene una composicion de
carbono de alrededor del 50 %, podriamos concluir que un total de 500 Tg de C afio™ se
inyectan en la atmdsfera a partir de esta fuente (Forster et al., 2007; Mohr et al., 2009).

La basura es un combustible heterogéneo, ya que ademas de mucha biomasa, contiene
también mucho plastico, papel y otros materiales como textiles, caucho/cuero, vidrio,
metal, etc. (Christian et al., 2010; Lemieux et al., 2000). Akagi et al. (2011) y Yokelson et
al. (2011) estimaron factores de emision para especies individuales de particulas
procedentes de la quema de basura, como iones inorganicos solubles en agua, metales,
OC, EC, carbono total (TC = OC + EC), levoglucosano, manosano y galactosano v,
ademas, proponen el antimonio (Sb) en particulas finas como trazador de la quema de
basura.
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Fuegos artificiales: Varios estudios se han centrado en los fuegos artificiales y las
emisiones de aerosoles (por ejemplo, Crespo et al., 2012; Shi et al., 2011; Zhang et al.,
2010). Los fuegos artificiales, aunque transitorios, constituyen una importante fuente de
gases (ozono, dioxido de azufre, 6xidos de nitrégeno) (p. ej., Ravindra et al., 2003) y
particulas (principalmente metales como Sr, K, Ba, Co, Pb, Cuy compuestos organicos)
(Agus et al., 2008; Moreno et al., 2010) que crean una considerable contaminacién
atmosférica a corto plazo y graves riesgos para la salud (Witsaman et al., 2006).

Particulas secundarias

El aerosol secundario se produce en el aire por procesos fisicoquimicos de conversion
de gas a particula, nucleacion homogénea (las moléculas de gas pueden agregarse y
formar moléculas de mayor tamafio), condensacion de vapores o0 coagulacion de
particulas. En la actualidad, las particulas secundarias predominan sobre las primarias
en muchos emplazamientos urbanos debido a la reduccién de las emisiones desde
algunas fuentes como, por ejemplo, las emisiones de escape de los vehiculos (Jiménez,
2016).

Las particulas secundarias estan formadas por componentes tanto organicos como
inorganicos. A continuacion, se describen los procesos de formacion de aerosoles
organicos e inorganicos secundarios.

Aerosoles Organicos Secundarios (SOA)

Los aerosoles organicos secundarios (SOA) son constituyentes mayoritarios de las
particulas finas (PM), que se derivan principalmente de productos de oxidacién
fotoquimica de materia organica primaria y compuestos organicos volatiles (COV) (Li et
al., 2021), y pueden inducir efectos muy nocivos en la salud humana, la calidad del aire
y el cambio climatico (Fan et al., 2022).

Segun la teoria de particion gas/particula, estos productos de fotooxidacién pueden
distribuirse entre el estado gaseoso/acuoso o gaseoso/particulado para generar SOA en
determinadas condiciones de temperatura, humedad y presion. El coeficiente de
distribucion gas/particula viene determinado por la temperatura, el coeficiente de
actividad, la presion de vapor de los COV y el peso molecular medio del aerosol (Pankow,
1994; Pun et al., 2002).

La complejidad de la formacion de SOA no solo se debe a la presencia de grandes
cantidades de precursores de COV biogénicos y antropogénicos (Gentner et al., 2012),
sino también a que cada COV puede someterse a una serie de procesos de degradacion
atmosférica (por ejemplo, oxidacion mediante radicales en fase gaseosa, oxidacion
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heterogénea y oligomerizacion) para producir diversos compuestos organicos oxidados
condensables con distinta funcionalidad, reactividad y volatilidad (Zhang et al., 2015).

La oxidacion fotoquimica de los COV se inicia generalmente por reacciones con radicales
(p. €j., OH, NOs3) u oxidantes (p. ej., Os), produciendo una variedad de tipos de
compuestos organicos oxidados condensables, que posteriormente participan en la
conversion de gas a particula para contribuir a la formacion de SOA (Zhao et al., 2004).

La oxidacién fotoquimica de precursores en fase gaseosa que da lugar a productos de
baja volatilidad y su posterior particion en fase de condensacion es el mecanismo mas
importante de formacion de SOA. Por ejemplo, la oxidacion de compuestos organicos
volatiles con el radical nitrato (NO3s), puede ser una via importante para la formacion de
SOA (Hoyle et al.,, 2011). Es probable que este mecanismo de formacion sea mas
importante durante la estacion mas fria debido a las mayores concentraciones de NOx y
a la menor intensidad de la radiacion solar. En estas condiciones, el NO3 fotolabil tiene
un tiempo de residencia mas largo. Ademas, las menores temperaturas invernales
favorecen un desplazamiento del equilibrio gas-particula de los compuestos organicos
secundarios semivolatiles hacia la fase particulada. Estos resultados difieren de los
obtenidos en otras estaciones urbanas donde los altos niveles de carbono orgénico
secundario (SOC) durante el verano se han atribuido a la elevada concentracion de
ozono (Kim et al., 2012).

Algunas condiciones meteorolégicas pueden favorecer la formacién de SOA como, por
ejemplo: (1) las bajas velocidades del viento y alturas de la capa de mezcla que favorecen
la acumulacién de precursores gaseosos cerca de las fuentes de emision, (2) los cielos
despejados que favorecen los procesos fotoquimicos que provocan la oxidacién de
dichos precursores y su transformacion en contaminantes secundarios durante el dia, (3)
la alta humedad relativa que favorece la oxidacién en fase acuosa de compuestos
organicos solubles en agua, y (4) las bajas temperaturas ambiente que desplazan el
equilibrio gas-particula de los compuestos semivolatiles a la fase condensada (Galindo
et al., 2018).

Como uno de los principales contribuyentes a la masa de particulas finas (Chen et al.,
2018; Vejerano et al., 2018), el SOA comprende hasta el 60 % de la masa total de
aerosoles y representa el 20-80 % de la fraccion organica del PM (Carlton et al., 2009;
Xu et al., 2021).

Entre los componentes mayoritarios de los aerosoles organicos se encuentran los acidos
dicarboxilicos, siendo el mas abundante el acido oxalico (Yao et al., 2002). Este puede
ser introducido directamente en la atmésfera por fuentes biogénicas y antropogénicas,
aunque se cree que la formacion secundaria de oxalato a través de la oxidaciéon
fotoquimica de compuestos organicos volatiles es la principal fuente de este anién
(Laongsri y Harrison, 2013).
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lones Inorganicos Secundarios

Los iones inorganicos secundarios mas abundantes en las particulas atmosféricas son
sulfato, nitrato y amonio. Estas especies se forman en la atmosfera por oxidacion
fotoquimica de precursores gaseosos (dioxido de azufre, Oxidos de nitrogeno y
amoniaco).

El sulfato es uno de los principales constituyentes de la fraccion PM2;s. En las zonas
continentales, el sulfato se produce principalmente a partir de la oxidacion del SOz en
fase gaseosa o en fase acuosa (Hung et al., 2015; Zhang et al., 2015).

En fase gaseosa, el SO2 se oxida principalmente por el radical hidroxilo (OH) para formar
acido sulfurico (Seinfeld y Pandis, 2016).

SO2 + HO:- —» HSOs-
HSO3: + O2 > HO2- + SO3
SOz + H20 — H2S04

Una fraccién importante del diéxido de azufre atmosférico es oxidado a acido sulfurico
en fase acuosa. La disolucion en agua del SOz produce &cido sulfuroso (H2S0Os3), que
puede ser oxidado posteriormente a acido sulfurico por diferentes oxidantes, como el
peroxido de hidrégeno (H202) o el ozono (Os) (Khoder, 2002).

SOz (aqg) + H2O — H2S0s3 (aq)
H2SOs3 (aq) + H202 (aq) — H2S04 (aq) + H20

H2S0s3 (aq) + Os (aq) —» H2S04 (aq) + O2

El acido sulfarico formado puede reaccionar con amoniaco gaseoso, dando lugar a
sulfato de amonio en la fraccion fina (Khoder, 2002; Kouyoumdijian y Saliba, 2006;
Saxena et al., 2017),

H2S0a4 (aq) + 2 NHs (g) — (NH4)2SO04 (aq)

0 con particulas gruesas de origen marino o terrestre para formar sulfatos de sodio o
calcio en la fraccion gruesa (Kouyoumdjian y Saliba, 2006).
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H2S04 (aq) + 2 NaCl (aq) —» Na2S04 + 2 HCI (g)
H2S04 + CaCO3 —» CaS04 + H20 + CO2

El nitrato se forma por oxidacion de los oxidos de nitrogeno (NOx, que representan la
suma de NO y NO2). El monoxido de nitrégeno (NO), que es el que se emite en mayor
proporcion, es rapidamente oxidado en la atmésfera, principalmente por reaccion con Os,
para formar dioxido de nitrogeno (NO2). Durante el dia, el NO2 es oxidado por radicales
hidroxilo para formar acido nitrico.

NO2 + HO- - HNOs

El acido nitrico gaseoso se transforma en nitrato de amonio fino por reacciéon con
amoniaco gaseoso (Kouyoumdjian y Saliba, 2006). Sin embargo, a diferencia del sulfato
de amonio, el nitrato de amonio es inestable a elevadas temperaturas, y puede
descomponerse para dar lugar a amoniaco y acido nitrico gaseosos. El equilibrio entre
el nitrato de amonio y sus precursores gaseosos depende de las condiciones
ambientales, principalmente de la temperatura y la humedad relativa. La formacién de
nitrato de amonio particulado se ve favorecida por bajas temperaturas y altos niveles de
humedad relativa (Hodzic et al., 2006; Khoder, 2002; Saxena et al., 2017; Sharma et al.,
2007).

NHs (g) + HNOs (g) = NHaNOs (p)

Debido a la elevada volatilidad del NH4NOs, una fraccion importante del nitrato
atmosférico se encuentra en forma de nitratos de calcio y sodio gruesos, formados por
reaccion del 4cido nitrico con sal marina o con particulas minerales (Hodzic et al., 2006;
Kouyoumdjian y Saliba, 2006; Sharma et al., 2007).

HNOs (g) + NaCl (aq) » NaNOs (aq) + HCI (g)
HNOs3 (g) + CaCOs (s) — Ca(NO3)2 (s) + H20 + CO2 ()
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1.3 Tamarios de particula y su distribucion

Ademas de la composicidon quimica, el tamafio del material particulado también es muy
relevante puesto que nos proporciona informacion acerca de las fuentes de emision y de
los procesos atmosféricos por los que se generan aerosoles primarios y secundarios.

En 1978, Whitby analizé unas 1000 distribuciones de tamafio de las particulas y sefiald
un patron trimodal de la distribucion (Fig. 1). Las tres modas se denominaron:

Moda Aitken (0,01 um < Dp < 0,1 um). Las particulas de esta moda se producen
principalmente por combustiones a alta temperatura. Se eliminan principalmente
mediante procesos de coagulacion: unas pocas particulas pequefias se adhieren entre
si para formar una nueva particula de mayor diametro. Ademas, la difusion browniana es
muy eficaz para estos tamafios de particulas y permite tanto la deposicién seca como la
humeda.

Moda acumulacion (0,1 um < Dp <1 um). En esta moda pueden encontrarse particulas
de distinto origen (por ejemplo, combustion, reaccion quimica, coagulacion de particulas
mas pequefas, etc.). También estan sujetas al movimiento browniano, aunque es menos
eficiente debido a su mayor masa. Por otro lado, la sedimentacion gravitacional no es tan
eficaz como lo es en las particulas que se engloban en la moda gruesa, por lo que tienen
el mayor tiempo de residencia en la atmédsfera. Se eliminan principalmente por
deposicion humeda.

Moda gruesa (Dp > 1 um). Las particulas de la moda gruesa son principalmente de
origen natural. No estan sujetas al movimiento browniano y su eliminacién se debe a la
sedimentacion gravitacional. Su tiempo de residencia es muy corto y, por consiguiente,
sélo se transportan a escala local.

Los estudios posteriores llevados a cabo por Hering y Friedlander en 1982 para medir el
sulfato en la ciudad de Los Angeles permitieron la identificacion de dos modas diferentes
dentro de la moda acumulacion. John et al. (1990) nombraron estas modas haciendo
referencia a sus mecanismos de formacion (Fig.1).

- Moda Condensacion (0,1 um < Dp < 0,5 um)
- Moda Droplet (0,5 um <Dp <1 pm)
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La moda condensacién es el resultado de la condensacién de los componentes
secundarios de los aerosoles procedentes de reacciones en fase gaseosa. La moda
droplet se atribuye a reacciones heterogéneas y en fase acuosa, y al crecimiento de
tamafio de las particulas de la moda condensacion (Seinfeld y Pandis, 2016).

El desarrollo de las técnicas de medicidn ha permitido el estudio de particulas con
dimensiones de hasta unos pocos nandmetros y el descubrimiento de una cuarta moda
consistente en particulas ultrafinas (EC, 2004). A esta moda se le denomind nucleacion
(0,001 pm < Dp < 0,01 pm). Las particulas que se forman por nucleacion sélo pueden
medirse junto a su fuente porque coagulan rapidamente, aumentando su tamario.
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Figura 1. Modas tipicas de la distribucién por tamafio de particula. Se indican las fuentes y
los procesos que afectan a cada moda. TSP hace referencia a Particulas en Suspensién
Totales e incluye todos los tamafios de particula (Watson et al., 2010; Measurement system
evaluation for fugitive dust emissions detection and quantification).
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1.4 Efectos del aerosol atmosférico

Como se ha comentado anteriormente, los aerosoles atmosféricos tienen unos efectos
muy importantes sobre la salud y el medio ambiente, que dependen de sus
caracteristicas fisicoquimicas (Cao et al., 2012; Davidson et al., 2005; Liu et al., 2014;
Pdschl, 2006). Por ejemplo, las particulas de menor tamafio presentan efectos adversos
mas graves sobre la salud humana, ya que son capaces de profundizar mas en el aparato
respiratorio (Ki-Hyun Kim et al., 2015; Martins et al., 2020; Pope et al., 2006). Los efectos
del aerosol pueden tener impacto a escala local, por ejemplo, sobre la salud humana y
los ecosistemas, la calidad del aire y la visibilidad, y la degradacion del patrimonio cultural
(Cao et al., 2005; Comité et al., 2021; Grantz et al., 2003; Li et al., 2017). A escala global,
los aerosoles tienen impacto sobre el clima, ya que influyen en el balance radiativo
terrestre (Kok et al., 2023; Myrhe et al., 2013).

1.4.1 Efectos sobre la salud

Los efectos de las particulas atmosféricas sobre la salud humana dependen de su
composicion quimica y tamafio, de su concentracion y del tiempo de exposicion
(Davidson et al., 2005; Molina et al., 2020; Pdschl, 2006).

La Organizacion Mundial de la Salud (OMS) estima que la contaminacion del aire causo
4,2 millones de muertes prematuras en todo el mundo en 2019 (WHO, 2022). Alrededor
del 37 % de estas muertes se debieron a cardiopatia isquémica y accidente
cerebrovascular, el 18 % a enfermedad pulmonar obstructiva cronica, el 23 % a
infecciones agudas de las vias respiratorias inferiores y el 11 % a cancer en las vias
respiratorias (WHO, 2019).

En octubre de 2022, la Comision Europea present6 una nueva propuesta de Directiva del
Parlamento Europeo y del Consejo relativa a la calidad del aire ambiente y a una
atmosfera méas limpia en Europa (2022/0347/COD) en la que se incluyen normas mas
estrictas que las incluidas en la anterior Directiva 2008/50/CE del Parlamento Europeo
sobre los contaminantes del aire ambiente. En concreto, se propone una reduccion en
mas de la mitad del valor limite anual aplicable a uno de los principales contaminantes,
las particulas finas en suspension (PMz5s) y de este modo, conseguir una reduccién de
las concentraciones de PMz ;s por debajo 10 ug m=2 hasta 2030 frente a la directiva actual
(25 ng m=3), ya que el aire limpio es esencial para la salud de las personas y los
ecosistemas. La contaminacién del aire provoca que casi 300.000 europeos mueran
prematuramente cada afo, y se estima que las nuevas normas propuestas reducirian las
muertes resultantes de la exposicion a PMzs por encima de las directrices de la
Organizacion Mundial de la Salud, en més del 75 % en diez afios.
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La deposicion de particulas a lo largo de todo el tracto respiratorio se produce a tres
niveles (Fig. 2): el compartimento nasofaringeo o regidén extratoracica, la region
traqueobronquial y la region alveolar (EPA, 2004; Oberdérster et al., 2005). Las particulas
de tamafos mayores, como las PMio, se depositan en la nariz y en la garganta, y las
PMz5 pueden depositarse en el interior de los bronquios. Sin embargo, las particulas
ultrafinas son capaces de llegar hasta los alveolos o incluso al torrente sanguineo.

Posterior

Extrathoracic Nagal Passage

Region
Ph Nasal Part
anymX3  oral Part
Y Larynx
A
Trachea
Main Bronchi
Tracheobronchial
Region Bronchi
Bronchioles
Bronchioles
Terminal Bronchioles
Alveolar Respiratory Bronchioles
Region

Alveolar Duct +
Alveoli

Figura 2. Zonas de deposicion de las particulas atmosféricas en funciéon de su tamafio (EPA,
2023).

Una vez depositadas, las particulas pueden migrar a diferentes lugares extrapulmonares
y organos (higado, rifiones, cerebro o corazon) mediante diversas rutas y mecanismos,
pudiendo llegar a dafiar incluso las paredes arteriales. Pope et al. (2002) demostraron
que la exposicion a elevadas concentraciones de PM2;5 conduce a grandes depdsitos de
placa en las arterias, causando inflamacion vascular y ateroesclerosis y un
endurecimiento de las arterias que reduce su elasticidad (Chen et al., 2020; Hu et al.,
2020). Esto puede, a su vez, conducir a ataques al corazén u otros problemas
cardiovasculares (Djebbi et al., 2021). Ademas, se ha sugerido que el material
particulado puede causar un dafio similar en el cerebro al dafio encontrado en pacientes
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con Alzheimer (Calderon-Garciduenas et al., 2002; Cheng et al., 2020; Smargiassi et al.,
2020) o desencadenar accidentes cerebrovasculares (Yusuf et al., 2020).

Otro aspecto importante a tener en cuenta es la relacién que existe entre la composicion
guimica de las particulas y los efectos sobre la salud. Existen numerosas investigaciones
gue revelan que las particulas emitidas por la combustion de diésel provocan inflamacion
pulmonar, estrés oxidativo, cancer de pulmon y enfermedades cardiovasculares. Estas
particulas pueden ser, por ejemplo, carbono elemental (EC), cenizas metalicas,
particulas ricas en hierro, hidrocarburos y otros compuestos organicos (llias Vouitsis et
al., 2023). Ademas, el trafico también genera particulas que, aungue no son emitidas
directamente por la combustiébn de combustibles, pueden ocasionar efectos nocivos
sobre la salud. Estudios recientes sobre particulas procedentes del desgaste de
neumaticos y la superficie de carreteras indican una alta genotoxicidad y un peligro
potencial para los seres humanos ya que existe formacion de especies de oxigeno
reactivas (ROS) y dafos en las células epiteliales (Wik y Dave, 2009). Por el contrario,
existen estudios que indican que, aunque su contribucion a la masa de particulas es
significativa, determinados componentes como sulfatos y nitratos de amonio, la sal
marina (cloruro sddico) o el polvo de la corteza terrestre, son poco téxicos (Ayres et al.,
2008).

1.4.2 Efectos sobre el clima

Las particulas juegan un papel fundamental en el sistema climético. Esto es debido a
gue pueden influir en la formacion de las nubes, asi como en el balance radiativo terrestre
global (Scott et al., 2000). Como se ha mencionado anteriormente, las propiedades de
los aerosoles varian considerablemente y, por tanto, pueden afectar a la magnitud con
la que absorben y reflejan la radiacion. Asi, las particulas en suspension pueden tener
un efecto de calentamiento o enfriamiento neto sobre el clima local y mundial.

El forzamiento radiativo es una medida de la influencia que tiene un factor para modificar
el equilibrio de la energia entrante y saliente en el sistema atmosférico de la Tierra y
representa un indice de la importancia del factor como mecanismo potencial del cambio
climético. El forzamiento positivo tiende a calentar la superficie, mientras que el
forzamiento negativo tiende a enfriarla (IPCC, 2018). Por ejemplo, el carbono negro o
black carbon, uno de los componentes de la fraccidbn PMz;s, resultado de la combustién
incompleta de algunos combustibles, absorbe la radiacion solar e infrarroja en la
atmosfera y, por consiguiente, tiene un efecto de calentamiento. Por otro lado, los
sulfatos y la materia mineral contribuyen al enfriamiento terrestre, ya que presentan un
forzamiento radiativo negativo debido a que reflejan la radiacion solar.
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1.4.3 Efectos sobre los ecosistemas

Las particulas gruesas (el polvo mineral, por ejemplo) pueden depositarse sobre las
hojas de las plantas impidiendo que se produzca un correcto intercambio gaseoso, o
afectar a la fotosintesis y, por tanto, entorpecer su crecimiento (WBG, 1998).
Indirectamente, las particulas también presentan efectos adversos sobre la vegetacion
ya que, al depositarse sobre la superficie terrestre, afectan a las propiedades edaficas.
Este cambio puede afectar tanto a la toma de nutrientes por parte de las plantas, como
a la composicién de las aguas subterraneas por acidificacion y eutrofizacion. Ademas,
existen ciertos elementos potencialmente peligrosos, como por ejemplo las particulas
gue contienen As, Pb 0 Zn en su composicion, que no son biodegradables y pueden ser
depositadas en los vegetales causando una reduccion de su crecimiento y dificultando el
intercambio gaseoso con la atmosfera (Roque-Alvarez et al., 2018).

La mayoria de los efectos téxicos documentados del material particulado en la
vegetacion estan asociados a su acidez, contenido de metales traza, contenido de
nutrientes, propiedades o salinidad (Grantz et al., 2003).

1.4.4 Otros efectos

El material particulado es capaz de absorber o reflejar la luz visible en funcion de sus
caracteristicas. Por tanto, dependiendo de las particulas y de los gases presentes en la
atmosfera, habra mas absorcién o dispersion de la luz visible, afectando a la visibilidad
atmosférica (Xue et al., 2018). Las particulas de la atmdésfera dispersan los multiples
haces de luz solar incidente. Esto provoca una disminucién del contraste y atenda los
colores. La luz absorbida restante da un tinte grisaceo que se percibe como deterioro de
la visibilidad. La participacion colectiva de las particulas y los gases atmosféricos en la
absorcion y dispersion de la luz son dificiles de estimar, ya que las particulas o el gas no
dispersan la luz uniformemente en todas las direcciones debido a su naturaleza
dependiente del angulo y a su tamafio (Moses y Akinyemi, 2017). Existen dos parametros
fisicos de los que depende el deterioro de la visibilidad: la distancia hasta la fuente de
contaminacion y la velocidad del viento. Por tanto, en una ciudad donde haya muchos
focos de contaminacion, la visibilidad se vera significativamente alterada. Respecto a la
velocidad del viento, ésta interfiere en la dispersion de los contaminantes, por lo que
cuando la velocidad sea baja, habrd mas estancamiento y la visibilidad se vera también
reducida (Seibert et al., 2000).

Por otra parte, el material particulado puede causar dafios sobre el patrimonio cultural
ya que puede alterar los materiales de construccion y, por tanto, afectar a monumentos
y edificios. Las particulas se depositan sobre la superficie e interaccionan con ella,
provocando una transformacién de los materiales (Alastuey, 1994; Sabbioni et al., 2003).
El papel del PM en el deterioro de los materiales se conoce desde hace tiempo. La
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mayoria de las veces produce dafios fisicos que se pueden identificar visualmente. El
término "suciedad" es el mas utilizado para describir el impacto del PM en los materiales
de construccion y se define como el efecto fisico de oscurecimiento de las superficies
expuestas, consecuencia de la deposicion de particulas que contienen agentes
especificos como, por ejemplo, carbono elemental (EC). Ademas, las caracteristicas mas
importantes del material particulado en cuanto a su influencia en el patrimonio cultural
(especialmente en los objetos de piedra, en los metalicos y vitreos) son el tamafio de
particula y su composicion quimica (Chatoutsidou y Lazaridis, 2019), ya que
dependiendo de su tamafio sera capaz de depositarse e influir en la interaccién con el
sustrato.

En la revision méas reciente sobre el impacto de la contaminacion atmosférica en el
patrimonio cultural (Vidal et al., 2019), se ha reconocido que el dafio atmosférico, definido
como el complejo proceso que implica la interaccién (principalmente quimica) entre los
componentes del aire contaminado y el sustrato material, y la suciedad son formas
primarias de degradacion del material causadas por la contaminacion atmosférica pero
gue se solapan y combinan entre si, dando lugar, por ejemplo, a la formacién de costras
negras (Kristijan Vidovi¢ et al., 2022).

Entre los contaminantes mas criticos para el patrimonio cultural encontramos varios
compuestos quimicos, especialmente particulas carbonosas organicas y elementales, e
iones hidrosolubles, que pueden considerarse una amenaza para la conservacion de
murales (Nava et al., 2010). Los iones solubles en agua como el SO4%-, el NOs~y el NH4*
son sustancias acidas capaces de desgastar materiales basicos como la piedra caliza y
el marmol, compuestos por CaCOs (Brimblecombe, 2002; Nava et al., 2010). Ademas, la
alta solubilidad del sulfato de amonio podria provocar la liberacion de SO4> en
soluciones acuosas (por ejemplo, en poros donde pueda haber agua) y producirse la
formacion de CaS04-2H20, que es un medio eficaz bien conocido para el
ennegrecimiento por incrustacion de hollin durante el crecimiento de cristales (Sabbioni
et al., 1996).

Los compuestos carbonosos son relevantes para los estudios de conservacion y su
importancia en los aerosoles urbanos y su impacto en el patrimonio cultural estan bien
documentados en la bibliografia (Bonazza et al., 2005 y sus referencias; Sabbioni et al.,
2003). El EC esta formado por sustancias grafiticas altamente polimerizadas (Cachier,
1998; Chow et al., 2001) y desempefia un papel importante en el ensuciamiento de las
superficies y la formacion de costras negras (Bonazza et al., 2007; Sabbioni, 2002). Por
otro lado, las particulas de OC forman una mezcla compleja, que podria ser el principal
agente responsable del "amarillamiento por laser" (del inglés laser yellowing). Este
término hace referencia al amarillamiento que se produce en esculturas de piedra caliza
o marmol tras su limpieza con laser debido a que, a menudo, quedan al descubierto
residuos amarillentos de oxalato de calcio bajo costras negras de yeso (Cachier et al.,
2004, Gavifio et al., 2004).
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2. Objetivos

Este trabajo tiene dos objetivos generales:

1. Estudiar los factores que afectan a las variaciones temporales de los aerosoles
carbonosos en un entorno urbano tipicamente mediterraneo.

Los objetivos especificos en este caso son:

- Evaluar el impacto de las emisiones del trafico y de la quema de biomasa.

- Analizar la influencia de las condiciones meteoroldgicas y de episodios de
contaminacion.

- Investigar la formacion de aerosoles organicos secundarios.

2. Determinar las distribuciones por tamafio de particula de especies idnicas
hidrosolubles en el Puerto de Alicante.

Como objetivos especificos se fijaron los siguientes:

- Identificar fuentes especificas de aerosoles basandonos en su distribucién por
tamano de particula.

- Determinar el impacto de las actividades portuarias sobre los niveles y la
distribucion por tamafo de particula de las especies analizadas.

Esta informacion es util para:

- Proponer estrategias que mejoren la calidad del aire de la zona.
- Reducir los efectos adversos de las actividades portuarias en la salud humana,
especialmente para los habitantes de las zonas cercanas.
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3. Material y métodos

Los emplazamientos fueron escogidos por ser entornos adecuados para cumplir con los
objetivos propuestos.

El primer punto de muestreo se ubic6 en un emplazamiento del centro urbano de Elche.
En las zonas urbanas con escasa actividad industrial, el trafico es una de las principales
fuentes de particulas a la atmésfera y el EC se considera un indicador de las emisiones
de escape de los vehiculos.

El segundo punto de muestreo se situé dentro del puerto maritimo de Alicante. Las
actividades en entornos portuarios constituyen una fuente importante de material
particulado atmosférico y pueden tener un fuerte impacto en la calidad del aire de las
ciudades costeras (Sorte et al., 2020; Viana et al., 2014). Las emisiones de PM pueden
deberse tanto al transporte maritimo como a las actividades de carga y descarga de
graneles de materiales que se producen en los muelles (Clemente et al., 2021; Nunes et
al., 2017). La distribucion multimodal de los componentes del aerosol atmosférico en
funcion del tamafio de las particulas varia segun sus fuentes y las condiciones
atmosféricas. Por este motivo es importante estudiar la distribuciéon de tamafio de los
aerosoles en diferentes entornos con el fin de identificar las fuentes de los componentes
gue contribuyen al material particulado atmosférico.

Ambos emplazamientos se caracterizan por un clima mediterraneo, con inviernos suaves
y veranos secos y calidos. Las temperaturas medias mensuales oscilan entre los 9 °C,
en enero y febrero, y los 26 °C durante julio y agosto. Las precipitaciones anuales son
escasas (menos de 200 mm) y suelen concentrarse en unos pocos dias de primavera y
otofo. La radiacién solar es elevada durante la mayor parte del afio, con valores medios
diarios de entre 200 y 300 W m~2 de abril a septiembre. El nimero total de horas de sol
al aflo es superior a 2.800. Como podemos ver en la Fig. 3, durante el invierno (Fig. 3A)
el viento predominante sopla desde el sureste y el noroeste, mientras que en verano el
régimen de vientos estd dominado por la brisa marina (S-SE) (Fig. 3B).
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Figura 3. Rosas de los vientos en el emplazamiento situado en el puerto de Alicante en A)
inverno y B) verano.
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3.1 Elche, emplazamiento urbano
3.1.1 Descripcion del punto de muestreo

La campafia de muestreo se llevo a cabo en el centro de la ciudad de Elche desde febrero
de 2015 hasta febrero de 2018. Elche se sitia a unos 12 km de la costa mediterranea
espafiola (Fig. 4), tiene una poblacién aproximada de 190.000 habitantes en el nucleo
urbanoy es la vigésima ciudad mas grande de Espafia. La principal fuente antropogénica
de emision de particulas en el area urbana es el trafico rodado debido a la ausencia de
actividades industriales emisoras de aerosoles.

Los captadores se situaron en la primera planta de un bloque de oficinas municipales en
una calle de 7 m de anchura, de dos carriles de sentido Unico, con edificios altos a ambos
lados (Fig. 4). La densidad media de trafico diario es de unos 8.000 vehiculos los dias
laborables y 5.500 los domingos.

Benidorm

Mediterranean Sea

Figura 4. Localizacion del punto de muestreo en el centro urbano de Elche.
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3.1.2 Muestreo

Se recogieron muestras de PM1 y PMio durante veinticuatro horas en filtros de fibra de
cuarzo de 47 mm de diametro mediante dos muestreadores Derenda 3.1 de bajo
volumen que funcionan con un caudal de aire de 2,3 m3 h* (Low Volume Sampler o LVS,
Fig. 5). La frecuencia de muestreo fue de aproximadamente tres veces por semana, tanto
en dias laborables como en fines de semana, comenzando a las 0:00 hora local. Durante
el periodo de estudio, se tomaron mas de 430 muestras de cada fraccion.
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Figura 5. A) Muestreador de bajo volumen Derenda 3.1. B) Esquema del funcionamiento
del LVS.

3.1.3 Analisis de muestras

3.1.3.1 Determinacion gravimétrica

Para la obtencion de la concentracion en masa de PM se empled el método gravimétrico
de acuerdo con la norma UNE-EN 12341. Cada filtro se estabilizé en una sala con control
de humedad (50 + 5 %) y temperatura (20 + 1°C) durante al menos 24 h antes y después
del muestreo. Tras este tiempo los filtros se pesaron utilizando una balanza analitica
(Ohaus, modelo AP250D) con una sensibilidad de 10 pg.
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3.1.3.2 Andlisis de aerosoles de carbono: OCy EC

Las concentraciones de OC y EC se midieron con un analizador de aerosoles de carbono
termo-Optico de Sunset Laboratory (Fig. 6A). La cuantificacién del OC y EC por este
método de analisis es posible gracias a las diferentes propiedades opticas que tienen
ambos compuestos carbonosos. El analisis se realiz6 sobre una porcion rectangular de
filtro de 1,5 cm? de cada una de las muestras recogidas (Fig. 6B).

Figura 6. A) Analizador de aerosoles de carbono termo-6ptico de Sunset Laboratory. B)
Andlisis de muestras mediante el analizador de termo-6ptico de aerosoles de carbono.

En el método termo-optico, la especiacion del carbono organico y elemental se realiza
mediante un control de temperatura y atmésfera. En la Fig. 7 se muestra un esquema
del funcionamiento (Birch y Cary 1996).
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Para llevar a cabo el analisis, el equipo se puede configurar segun diferentes protocolos
de actuacion que difieren en las temperaturas maximas que se alcanzan, o las
concentraciones de la atmosfera controlada. En nuestro caso, las muestras se analizaron
segun el protocolo EUSAAR_2 (EUropean Supersites for Atmospheric Aerosol
Research). Este protocolo nace con el objetivo de armonizar las mediciones y minimizar
al maximo los posibles sesgos que pueda haber en los distintos protocolos empleados
para los analisis de compuestos carbonosos. EUSAAR_2 realiza el analisis en dos fases
diferentes en las que la temperatura va aumentando controladamente hasta 650 °C en
la primera fase, y hasta 850 °C en la segunda. Ademas, cada una de estas fases se
desarrolla en atmosferas distintas. La primera, una atmaosfera inerte de helio puro (He) y
la segunda, de helio con un 1 % de oxigeno (He-O3) (para ejemplo de termograma tipo,
ver Fig. 8).

Durante la primera fase (He), el OC se volatiliza y posteriormente, en una atmosfera
oxidante se transforma en CO2. Durante la segunda fase (He-O2) es el EC el que se
oxida a COz. Asi, el CO2 obtenido en cada una de estas fases se reduce a metano y se
mide mediante un detector de ionizacion de llama (Flame lonization Detector o FID). Sin
embargo, en la primera fase algunos compuestos orgénicos pirolizan y dan lugar a
compuestos térmicamente estables (Carbono Pirolitico o PC), los cuales poseen
caracteristicas oOpticas similares a las del EC. Es entonces cuando el equipo emplea un
laser optico para diferenciar el EC del PC midiendo los cambios de transmitancia a una
longitud de onda de 678 nm. Durante la primera fase, la transmitancia va disminuyendo
mientras se produce la pirdlisis de los compuestos organicos y en la segunda fase vuelve
a aumentar por la transformacién del PC y el EC en CO.. Asi, a partir de la cantidad de
metano medida por el detector desde que la transmitancia empieza a aumentar hasta
gue alcanza de nuevo el valor inicial, el equipo calcula la cantidad de OC pirolizado. Este
punto del andlisis se denomina Split point y, una vez alcanzado, se asume que los
compuestos carbonosos restantes son cuantitativamente muy similares a la cantidad de
EC presente inicialmente en el filtro.

18 T T T T T T T
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FID*100 (ug/cm2) |
Temp/100 I
141 laser/1000

FID Response; Temperature (degree)

|
L L L ' L L L : I L
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Figura 8. Termograma tipo de una muestra de aerosol analizada siguiendo el protocolo
EUSAAR_2 (Cavalli et al., 2010).
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El resultado del andlisis del carbono organico y elemental se expresan en pg-C/cm?. La
concentracion atmosférica de EC y OC se calcula multiplicando los valores obtenidos por
el &rea de la mancha de particulas sobre el filtro y dividiendo por el volumen de aire
muestreado. De manera que:

[0C]-S _ [EC]-S
Va

Coc =

Donde:

Coc Y Cgc: concentracion de carbono organico y elemental, respectivamente, en la
atmosfera, en ug m=3.

[OC] y [EC]: concentracion superficial de carbono organico y elemental, respectivamente,
analizada en el filtro, en ug m=2.

S: area de la mancha de particulas sobre el filtro, en cm?.

Va: volumen de aire muestreado, en m3

El correcto funcionamiento del equipo se verifico diariamente aplicando una disolucion
de sacarosa con una concentracion conocida de 2,198 ug-C/ul. Ademas, mensualmente
se realizé una calibracién aplicando diferentes cantidades de sacarosa en el rango de
concentracion de carbono de las muestras.

3.1.3.3 Anélisis elemental

El andlisis elemental se realiz6 por fluorescencia de rayos X de energia dispersiva (ED-
XRF) (Fig. 9) utilizando un espectrometro ARL Quant'x (Thermo Fisher Scientific, Reino
Unido) con un detector de Si(Li). Los rayos de excitacion son producidos por un tubo de
rayos X refrigerado por aire (dnodo de Rh, 40 W de potencia maxima, 4-50 kV de tensién
anddica, 0,02- 1,98 mA de corriente anddica) y los rayos X emitidos se detectan mediante
un detector Peltier de Si(Li) refrigerado (area de cristal de 15 mm?, 3,5 mm de
profundidad de cristal y 155 eV FWHM de resolucion de energia en la linea de 5,9 keV
Mn Ka).

Esta técnica no destructiva permite el analisis de elementos presentes en la muestra
desde el Na hasta el U.
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Figura 9. Espectrémetro ARL Quant'x de fluorescencia de rayos X de energia dispersiva
(ED-XRF).

3.1.3.4 Analisis de iones

Los analisis de los componentes idnicos solubles en agua se llevaron a cabo mediante
cromatografia i6nica. Cada filtro (menos la porcién empleada para la medicion de las
concentraciones de OC y EC) se extrajo con 15 ml de agua ultrapura mediante agitacion
en un bafo de ultrasonidos durante 30 min y se analiz6 por cromatografia iénica.
Previamente al andlisis, las muestras se filtraron a través de filtros de jeringa de 13 mm
y 0,45 um de tamafio de poro para eliminar los materiales insolubles.

Los aniones (Cl-, NOs~, SO4%>~ y C204?") se midieron utilizando un cromatégrafo iénico
Dionex DX-120 con una columna analitica lonPac AS11 HC (4 x 250 mm) y una
supresora ARS-300 (4 mm). Como eluyente se utilizé una disolucién de KOH 15 mM
con un caudal de 1 mL-min.

Los andlisis de cationes (Na*, K*, Ca?*, Mg?* y NH4*) se realizaron con un cromatégrafo
i6nico Dionex ICS 1100 (Fig. 10) provisto de una columna de separacion CS12A (4 x 250
mm) y una supresora CSRS-300 (4 mm). Se utilizé una disolucion de acido
metanosulfénico 20 mM con un caudal de 0,8 mL min~! como eluyente.

Figura 10. Cromatégrafo iénico Dionex ICS 1100.
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3.1.3.5 Estimacién de las concentraciones de Carbono Organico Secundario

Las concentraciones de SOC se estimaron indirectamente por medio del método que
utiliza como trazador al EC (Turpin y Huntzicker, 1995). Este enfoque supone que el OC
primario puede calcularse a partir de las concentraciones de EC medidas mediante la
siguiente ecuacion:

POC = b- EC + a

donde (b) es la fraccion de POC emitida junto con el EC a partir de fuentes de
combustion, mientras que (a) hace referencia al POC no derivado de la combustién. La
pendiente (b) y la ordenada en el origen (a) pueden determinarse a partir de las graficas
de OC frente a EC (Castro et al., 1999; Yubero et al., 2015), tal y como se describe a
continuacion. En primer lugar, se representan las concentraciones de carbono organico
frente a las de carbono elemental. A continuacion, hay que trazar una recta que pase por
los puntos inferiores de la gréfica (Fig. 11). Estos puntos, que presentan los valores mas
bajos del ratio OC/EC, representan las muestras en las que los niveles de compuestos
organicos secundarios son minimos.

12

10

OC (ug/m?)

-—0C=32-EC+1,1

0,0 05 1.0 1,5 20 25
EC (ug/m?)

Figura 11. Ejemplo de representacion y trazado de la recta para la obtencién de la ecuacion
necesaria para el célculo de los niveles de SOC.

Finalmente, las concentraciones de SOC se calculan como la diferencia entre las
concentraciones totales de OC y POC:

S0C = 0C-POC = 0C-(b-EC + a
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3.2 Alicante: emplazamiento portuario
3.2.1 Descripcion del punto de muestreo

La ciudad de Alicante esta situada en la costa mediterranea (38°20" 12,6 "N 0°29' 48,2
"O; Fig. 12). Tiene una superficie de unos 200 km? y una poblacién de 338.577 habitantes
(Censo de la Diputacion de Alicante del afio 2022).

El emplazamiento de muestreo seleccionado se situd en el linde entre la zona del puerto
y la ciudad, en un area accesible para los peatones (Fig. 12). El muestreador se colocé
a menos de 400 m de los principales muelles de carga y descarga de material a granel
(piedra caliza y yeso, principalmente) y a 500 m de la zona habitada mas cercana. La
masa media anual de graneles manipulados en el puerto de Alicante durante los Ultimos
13 afios fue de 1,2 + 0,4 millones de toneladas.
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3.2.2 Muestreo

Los impactadores en cascada (Fig. 13A) se han empleado ampliamente para determinar
la distribucién por tamafio de particula del aerosol atmosférico tanto en ambientes de
trabajo como en espacios abiertos (Bernardoni et al., 2017; Gregoris et al., 2021; Gupta
et al., 2008; Huang et al., 2016; Segalin et al., 2017; Smolik et al., 2003). Estos equipos
funcionan segun el principio de segregacion inercial de particulas de una corriente de
aire en movimiento y su componente basico es un sistema de "orificio-placa” en el que
el aire cargado de particulas pasa a través de un orificio estrecho y se ve obligado a dar
una vuelta de 90° alrededor de la placa de impactacion o recogida (Sanjay et al., 2002).

Cuando una corriente de aire se curva cerca de una superficie, las particulas contindan
moviéndose a lo largo de una linea recta durante una cierta distancia hacia la superficie,
desviandose asi de la corriente (Fig.13B). Si su inercia es grande, recorreran distancias
considerables a lo largo de la direccion original y seran capturadas por la superficie. Esta
distancia es funcion de la velocidad de la corriente y del didmetro aerodindmico de las
particulas. Las particulas con inercia (0 diametro aerodinamico) superior a un
determinado valor de corte tienden a dirigirse directamente hacia la placa de recogida
situada bajo el orificio y se depositan en ella, mientras que las de menor inercia
permanecen en la corriente de aire que atraviesa la placa de recogida. Asi pues, una
configuracion de impactacién dada separa los aerosoles en 2 grupos especificos: las
particulas depositadas de diametros aerodindmicos superiores al diametro efectivo de
corte y las particulas suspendidas en el aire de diametros aerodindmicos inferiores
(Sanjay et al., 2002). El diametro aerodindmico tiene en cuenta el efecto de la densidad
de las particulas en su movimiento.
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Figura 13. A) Impactador en cascada de baja presién (DLPI, cascade small deposit area
low pressure impactor) (SDI, Dekati®). B) Corte transversal del dispositivo y funcionamiento
interno del mismo.
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Asi, al conectar en cascada varias etapas de orificios con diametros de corte
progresivamente decrecientes, se pueden obtener depdsitos de particulas en las placas
de recogida con intervalos de tamafo concretos. Por tanto, un impactador en cascada
es un dispositivo que utiliza una serie de varias etapas de impactacion con diametros de
corte progresivamente decrecientes, de modo que, a medida que la corriente de aire
pasa por estas etapas, se depositan en ellas particulas cada vez més pequefias. Cada
etapa consistirA en depdésitos de particulas cuyos didmetros aerodinamicos se
encuentran en intervalos especificados caracteristicos de esa etapa. La disminucion de
los diametros de corte de las sucesivas etapas se consigue principalmente aumentando
la velocidad del flujo a través de los orificios perforados en ellas. Esto, a su vez, se logra
disminuyendo adecuadamente el diametro de los orificios, el nimero de orificios 0 una
combinacion de ambos.

Idealmente, una etapa de impacto deberia recoger todas las particulas por encima de su
diametro de corte con un 100 % de eficacia y ninguna por debajo de ese diametro. Sin
embargo, en la practica, las eficiencias de recogida de las etapas no son tan nitidas, sino
que muestran una variacion en forma de S con el tamafio (Fig. 14).
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Figura 14. Curvas de corte del impactador en cascada.

En consecuencia, es probable que en una etapa determinada se produzca una
deposicion de particulas, tanto mayores como menores que las correspondientes al
diametro de corte diseflado. Los tamafios de corte se interpretan entonces como el
diametro aerodinamico de corte efectivo al 50 % de eficiencia de recogida (Dso) que
representa el diametro para el que la eficiencia de recogida es 0,5. Dependiendo de su
inclinacion, la eficacia de recogida tiende rapidamente a cero para las particulas por
debajo del Dso y aumenta hasta la unidad para las particulas por encima del Dso. La curva
de eficiencia de recogida es bastante pronunciada, por lo que, en la mayoria de las
interpretaciones practicas de los datos, se supone que es casi una funcién escalonada
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en Dso. Sin embargo, puede anadirse que la forma detallada de la curva de eficiencia de
recogida es de interés en ciertas aplicaciones especiales que requieren obtener
distribuciones de tamafio suavizadas a partir de los datos del impactador (Sanjay et al.,
2002) (Ver apartado 3.2.3.3).

Asi, estos dispositivos permiten recoger aerosoles separados por tamafio de particula en
filtros, para posteriormente determinar su masa y propiedades quimicas y/o fisicas.
Posteriormente, a partir de los datos discretos, se pueden generar distribuciones de
tamafo continuas mediante algoritmos apropiados.

Existen diferentes impactadores en cascada en el mercado. Todos ellos tienen en comun
que la presion debe ser baja para la recogida de particulas de pequefio didmetro. Por
ello, necesitan bombas grandes y potentes para funcionar. En el presente estudio se
utilizé un impactador en cascada de baja presion (DLPI, cascade small deposit area low
pressure impactor) (SDI, Dekati®), que es capaz de clasificar el material particulado en
funcién del tamafio de particula, desde 30 nm hasta 10 um, en 12 etapas con diferentes
diametros de corte: 0,045, 0,086, 0,153, 0,231, 0,343, 0,591, 0,796, 1,06, 1,66, 2,.68,
4,08, 8,50 um (Crespo et al., 2012; Maenhaut et al., 1996). Funciona con un caudal de
11 L min~t y una presion inferior a la atmosférica. Por ello, suele emplearse en estudios
en los que se requiere la obtencion de distribuciones de tamafio por debajo de 1 pm.

Para la recogida de las muestras de particulas se utilizaron filtros de membrana de
policarbonato Nucleopore® de 25 mm de didmetro (Fig. 15). Se recogieron un total de
168 muestras de PM segregadas por tamafio de particula durante las estaciones de
verano e invierno (14 dias de muestreo x 12 etapas). El primer periodo de muestreo fue
del 20 de julio al 7 de agosto de 2018 (verano) y el segundo periodo de muestreo fue del
22 de febrero al 7 de marzo de 2019 (invierno).

Figura 15. Filtros de membrana de policarbonato Nucleopore® de 25mm de diametro. A)
Filtros antes del muestreo. B) Filtros tras haber recogido la muestra.
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3.2.3 Analisis de muestras
3.2.3.1 Determinacion gravimétrica

Las concentraciones de PM se determinaron segun el procedimiento descrito en la norma
UNE-EN 12341. Los filtros se acondicionaron en una sala con control de humedad (50 £
5 %) y temperatura (20 + 1 °C) durante, al menos, 48 h antes y después de del muestreo.
Cada filtro se peso tres veces en tres dias distintos, antes y después de haberse utilizado
para la recogida de muestra, empleando una balanza Mettler Toledo® XP 105 con una
sensibilidad de 10-° g. Una vez pesados, los filtros muestreados se conservaron a 5-8 °C
hasta su analisis por cromatografia idnica.

3.2.3.2 Anélisis de iones

Los compuestos idnicos de las muestras se extrajeron con 4 mL de agua MiliQ mediante
agitacion durante 30 min en un bafio de ultrasonidos. El andlisis de los extractos se
realizé mediante cromatografia idnica.

La concentraciéon de los aniones (CI-, NOz~, SO4?~ y C204%") se obtuvo mediante el
analisis con un cromatografo Dionex DX-120, equipado con una columna de intercambio
i6nico AS11-HC (4x250 mm) y una supresora ARS-300 (4 mm). Como eluyente se utilizd
una solucién 10 mM de hidréxido de potasio con un flujo de 1 mL-min=.

Las concentraciones de carbonato (COs?") se estimaron a partir del balance iénico,
asumiendo que el déficit aniénico corresponde exclusivamente a este ion (Galindo y
Yubero, 2017). Para calcularlo se aplicé la siguiente ecuacion:

[CO%7] = (Z[cationes] - X[aniones]) - 30

donde X[cationes] y X[aniones] representan la suma de las concentraciones de los
cationes y aniones analizados, respectivamente, expresadas en pequivalentes-m=3,

mientras que 30 es el peso equivalente del ion carbonato expresado en ug-pequivalente™
1

Este déficit se produce en la fraccion gruesa, por lo que los niveles de CO3?* se
determinaron unicamente para las fracciones de tamafo por encima de 1 um.

Por otro lado, los cationes (Na*, K*, Ca?*, Mg?* y NHa4*) se analizaron con un cromatégrafo
Dionex ICS-1100 provisto con una columna de intercambio i6nico CS12A (4x250 mm) y
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una supresora CSRS-300 (4 mm). Para este andlisis se utilizO como eluyente &acido
metanosulfénico 20 mM y un flujo de 0,7 mL-min~1,

3.2.3.3 MICRON®: Representacion e inversion de los datos del SDI

Los resultados obtenidos por cromatografia idnica se emplearon para obtener las modas
de los diferentes iones. Para ello se utilizd6 MICRON®, un programa informatico que
identifica y cuantifica la contribucion de cada etapa del muestreo. Este programa invierte
los datos de entrada basandose en un algoritmo que redistribuye los datos de cada etapa
y sus incertidumbres, teniendo en cuenta la eficiencia de recoleccion del impactador. Los
datos de salida se interpolan con una funcion log-normal para obtener los diametros
aerodinamicos medios geométricos (GMAD) de cada moda. En la actualidad, la funcién
lognormal es el sistema mas utilizado para describir las distribuciones de tamafio (Castro
et al., 2010).

Cuando se analiza un conjunto de muestras de un impactador en cascada, los resultados
se representan primero como histogramas de Am/A(logDso) frente a Dso, donde m es la
concentracion en masa de un elemento en cada etapa del impactador y Dso es el
diametro de corte de la etapa (Fig. 16).
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Figura 16. Ejemplo de representacion de un histograma de datos del SDI.

Sin embargo, como hemos visto anteriormente, hay que tener en cuenta que las curvas
de corte no son ideales y se solapan parcialmente. Asi, en cada etapa se pueden recoger
también particulas de tamafios nominalmente pertenecientes a otras etapas.
Adicionalmente el ancho de cada etapa también es distinto, por lo que se recogera mas
masa en unas etapas que otras por esta razon. Por lo tanto, es necesario invertir los
datos para obtener una representacion correcta de los datos medidos.
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En la Fig. 17 se presenta un ejemplo de la funcion invertida donde se ha cambiado Dso
por un diametro de particula mas genérico Dp, ya que la funcién invertida es
semicontinua.
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Figura 17. Ejemplo de una funcién invertida en MICRON.

La funcion de inversion se interpolo posteriormente utilizando funciones log-normales,
con el fin de reproducir la representacion estandar del aerosol basada en modas (Fig.
18). La distribucion log-normal de la masa puede definirse (como funcion del diametro de

la particula Dp) como:

(In Dp—In Dpy)?
B 2(In 0g)?

dm(D,)  my
dlog(Dp) " In Oy V2

e

donde:

m(D,) es la concentracién en masa de particulas en funcién de su tamafio.

m, es la concentracion en masa de particulas.
o, es la desviacion geométrica estandar (o, = e "PP} ). Es adimensional y 1.

D,, es el didmetro medio de distribucién (normalmente en um)
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Figura 18. Interpolacion de la funcién invertida mediante curvas log-normales.




4.1 Insights into the origin and evolution of carbonaceous aerosols in a Mediterranean urban environment _

4. Resultados y discusion

Las respuestas a los objetivos planteados, tanto generales como especificos, quedan
reflejadas en esta tesis a través de los articulos que se presentan a continuacion:

e ‘“Insights into the origin and evolution of carbonaceous aerosols in a
Mediterranean urban environment”. Que responde al primer objetivo general y
a sus objetivos especificos.

e “Size segregated ionic species collected in a harbour area”. Que da respuesta
al segundo objetivo general marcado y a sus correspondientes objetivos
especificos.

A continuacion, se presentaran los resultados obtenidos mas relevantes para cada uno
de los articulos.

4.1 Insights into the origin and evolution of carbonaceous aerosols in a Mediterranean
urban environment

1. Concentraciones medias de aerosoles y especies carbonosas durante el periodo
de estudio

La contribucién de las especies carbonosas (OC + EC) a las concentraciones de
aerosoles fue mayor en el caso del PM1 (48 %) que en el del PM1o (26 %).

La variacion estacional de la relacion PM1/PMaio (0,41 en verano y 0,48 en invierno) refleja
el mayor impacto del polvo mineral durante el verano debido a la mayor influencia de los
procesos de resuspension local y a un aumento de la frecuencia de las intrusiones de
polvo sahariano. Ademas, las reducidas condiciones dispersivas de la atmdsfera tipicas
del invierno tienen un mayor efecto sobre las concentraciones de PM1 que sobre las de
PMao.

Se observo una correlacion bastante buena entre las concentraciones de PM y OC
durante todo el periodo, especialmente para PMi (r=0.68), lo que indica que las
variaciones temporales de los niveles de aerosoles por debajo de 1 pum estan
condicionadas en cierta medida por la suma de las concentraciones de compuestos
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organicos primarios y compuestos organicos secundarios formados en reacciones
atmosféricas.

El efecto fin de semana se observo claramente en el caso de PMio y de EC, debido
principalmente a la reduccion de la intensidad del trafico los domingos. Se observé un
aumento notable de las concentraciones de PMio en dias laborables, pero no de los
niveles de PM1, ya que la fraccion por debajo de 1 pum es mucho menos sensible a las
emisiones primarias del trafico que la fraccion gruesa. Respecto a las concentraciones
de EC, los dias laborables se registraron valores un 60 % superiores a los medidos los
domingos, tanto en PM1 como en PMio, ya que este componente es uno de los mejores
trazadores de las emisiones directas de los vehiculos en zonas urbanas.

En cuanto al carbono organico total, no se observaron cambios significativos entre los
dias laborables y los fines de semana. Las concentraciones de compuestos organicos
primarios fueron entre un 30 % y un 40 % superiores los dias laborables que los
domingos debido a la disminucion de las emisiones del trafico durante el fin de semana.
En cambio, los niveles de SOC mostraron una tendencia opuesta. Se ha sugerido que el
aumento de las concentraciones de SOC durante el fin de semana se debe
probablemente a la produccién regional y al transporte.

Las concentraciones de todas las especies carbonosas fueron mayores en invierno que
en verano. Este patron es el esperado en el caso de contaminantes emitidos
directamente por el trafico, como el EC. Las razones de este comportamiento son la
reduccién de la altura de la capa de mezcla y de las condiciones de dispersion
atmosférica durante el invierno, y también el aumento de las emisiones durante el
arranque en frio. Las elevadas concentraciones de OC durante el invierno se deben
probablemente a la reduccién de las condiciones de dispersién y a la condensacién de
compuestos organicos semivolatiles favorecida por las bajas temperaturas invernales.

Aungue se esperaba un aumento de las concentraciones de SOC en verano debido a
una mayor formacion fotoquimica de aerosoles secundarios, las condiciones
meteorolégicas predominantes en el area de estudio durante la estacion fria
(temperaturas y alturas de la capa de mezcla mas bajas) parecen dominar el ciclo
estacional del SOC. La contribucion media del SOC al OC total fue similar en ambas
fracciones (alrededor del 38 %), lo que concuerda con los resultados de estudios
anteriores realizados en emplazamientos de tréfico.

Las correlaciones entre OC y EC fueron mayores en invierno (r = 0,66 y 0,69 para PM1y
PMao, respectivamente) que en verano (r = 0,29 tanto para PM1 como para PM1o), lo que
apunta a procesos de emision y eliminacién similares para ambos componentes durante
la estacion fria.
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2. Variabilidad de las concentraciones de SOC

En general, las concentraciones de SOC mostraron un ciclo estacional caracterizado por
valores maximos durante finales de otofio e invierno y minimos durante el verano. Esta
tendencia estacional es similar a la de los NOx y opuesta a la del Os (datos obtenidos de
una estacion perteneciente a la Red Valenciana de Vigilancia y Control de la
Contaminacién Atmosférica situada en la ciudad de Elche). Estos resultados sugieren
gue la oxidacién de compuestos organicos volatiles con el radical nitrato (NOs3), un
producto de la reaccion entre NO2 y O3z durante la noche, puede ser una via importante
para la formacion de aerosoles organicos secundarios. Es probable que este mecanismo
de formacibn sea mas importante durante el invierno debido a las mayores
concentraciones de NOx y a la menor intensidad de la radiacién solar, ya que en estas
condiciones el NOs fotolabil tiene un tiempo de residencia mas largo. Ademas, las bajas
temperaturas invernales favorecen un desplazamiento del equilibrio gas-particula de los
compuestos organicos secundarios semivolatiles hacia la fase particulada. Estos
resultados difieren de los obtenidos en otras estaciones urbanas en las que los altos
niveles de SOC durante el verano se han atribuido a las elevadas concentraciones de
0zono.

Los niveles medios mensuales mas altos de SOC durante todo el periodo de medicién
se registraron en diciembre de 2015, enero de 2016 y noviembre de 2017. Esto se debid
principalmente a los intensos episodios de contaminacién causados por condiciones de
estancamiento atmosférico que son mas frecuentes a finales de otofio y durante el
invierno. La meteorologia predominante durante estos episodios es favorable para la
formacion y acumulaciéon de contaminantes organicos secundarios debido a: (1) bajas
velocidades del viento y alturas de la capa de mezcla, que favorecen la acumulacion de
contaminantes primarios (y precursores), (2) cielos despejados que favorecen los
procesos fotoquimicos que provocan la oxidacion de los precursores y su transformacién
en contaminantes secundarios durante el dia, (3) una elevada humedad relativa que
favorece la oxidacion en fase acuosa de compuestos organicos solubles en agua que
contribuyen al aumento de las concentraciones de aerosoles organicos secundarios.
Estos procesos pueden ser especialmente importantes durante la noche, como sugieren
estudios recientes y, (4) bajas temperaturas que desplazan el equilibrio gas-particula de
los compuestos semivolatiles a la fase condensada. Ademas, durante estos episodios se
registraron concentraciones medias diarias de SOC de hasta 7 pg m=2 para PM1y 10 ug
m~3 para PMo.

La correlacion entre la velocidad del viento y las concentraciones de SOC en PMio
durante el invierno (r = - 0,7, mediante un ajuste potencial) indica que este parametro es
un factor clave en las variaciones diarias de las concentraciones de aerosoles organicos
secundarios durante la estacion fria. Las velocidades de viento bajas favorecen la
acumulacion de precursores de SOA cerca de sus fuentes de emision y dificultan la
dispersion de los compuestos secundarios una vez formados. En cambio, durante el
verano otros factores pueden desempefiar un papel mas importante que la velocidad del
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viento en las variaciones diarias de los niveles de SOC, ya que el coeficiente de
correlacién fue mucho menor (r = -0,11).

Respecto a la humedad relativa (HR), esta puede tener un impacto importante en la
formacion de SOA. La moderada correlacion positiva entre las concentraciones de SOC
y la HR (r = 0,47) apunta a una cierta influencia de la HR en la formacién de particulas
organicas secundarias durante la estacion fria. De hecho, se observd un incremento
estadisticamente significativo (test de Kolmogorov-Smirnov; p < 0,05) en las
concentraciones de SOC en invierno para HR superiores al 70 % respecto los niveles en
dias con HR inferiores al 70 %. Por el contrario, durante la época estival las diferencias
entre las concentraciones de SOC para niveles de HR superiores e inferiores al 70 %
fueron menores que las encontradas en invierno. Estos resultados sugieren que, durante
el verano, la oxidacion fotoquimica en fase gaseosa de compuestos organicos volatiles
seguida de la condensacion de productos de baja volatilidad es una via de formacion de
SOA mas importante que las reacciones en fase acuosa. La razon es el aumento de la
intensidad de la radiacion solar y las horas de luz diurna durante el verano.

3. Influencia de los eventos en las concentraciones de especies carbonosas

La zona de estudio se ve afectada con frecuencia por eventos de polvo sahariano y
episodios de contaminacion local causados por condiciones de estancamiento
atmosférico que provocan un aumento significativo de los niveles de PM y modifican la
composicién del aerosol. Para evaluar la influencia de ambos tipos de eventos en las
concentraciones de especies carbonosas, se calcularon los niveles medios para los dias
cony sin eventos.

Durante los episodios africanos, la concentracién media de PM1o fue el doble que en dias
sin eventos. Esto se debid principalmente al gran aumento de los niveles de particulas
gruesas. De hecho, estudios previos realizados en Elche demuestran que estos eventos
tienen un impacto mucho mayor en las concentraciones de la fraccion gruesa del PM que
en las de la fraccién por debajo de 1 um, especialmente para particulas de entre 2 umy
3 um. Por este motivo, la relacion media PM1/PMio disminuy6 de 0,46 en dias sin eventos
a 0,37 durante los episodios saharianos.

Se observd un moderado aumento estadisticamente significativo (prueba de
Kolmogorov-Smirnov; p < 0,1) de las concentraciones de EC. Esto podria ser el resultado
del transporte por las plumas de polvo sahariano de contaminantes antropogénicos
emitidos en el norte de Africa y la cuenca mediterranea hasta el punto de muestreo. De
forma andaloga al EC, las concentraciones de POC en PM1 mostraron un ligero aumento
estadisticamente significativo durante los eventos saharianos (de 2,70 ug m= a 3,05 ug
m~3). En cuanto al SOC, la concentracion media en PM: fue superior en los dias con
intrusién que en los dias sin eventos (1,98 ug m=3y 1,58 pug m=3, respectivamente), lo
gue sugiere que durante el transporte a larga distancia de particulas de polvo mineral se
produjeron procesos quimicos que implican la oxidacion de compuestos organicos.
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Si los episodios saharianos se dividen estacionalmente, se obtienen resultados
diferentes. A lo largo del periodo de estudio se identificaron 16 dias de intrusion durante
la estacién fria (de diciembre a marzo) y 30 durante la estacién calida (de junio a
septiembre). De media, se observd una mayor influencia del polvo sahariano en el
periodo frio (51,3 ug m=3y 17,7 ug m=3 para PM1o y PM1, respectivamente) que en el
periodo céalido (40,9 ug m=y 14,9 uyg m= para PM1wo y PM1, respectivamente). Pero
curiosamente, el aumento relativo de las concentraciones de SOC durante los eventos
del periodo frio fue mayor que el encontrado para PM (2,60 ug m=—3y 1,50 ug m=3 en PM1
durante los eventos del periodo frio y calido, respectivamente). Esto podria deberse en
parte a una mayor condensacion de los componentes semivolatiles del SOA causada por
las temperaturas mas bajas en los dias con eventos durante el invierno.

Como era de esperar, la influencia de los episodios de contaminacion local fue mayor en
las concentraciones de PM:1 que en las de PMio, lo que indica que las particulas
antropogénicas con didmetro por debajo de 1 um tienden a acumularse en mayor medida
que las particulas gruesas durante este tipo de episodios. El resultado es un aumento de
la relacién media PM1/PM1o hasta 0,52. Tanto las concentraciones de OC como las de
EC fueron considerablemente mayores en este tipo de eventos que en los episodios
saharianos. Sin embargo, los mayores incrementos relativos se observaron en los niveles
de SOC (>130 % para ambas fracciones) lo que indica que la meteorologia predominante
durante estos episodios es favorable para la formacién de SOA.

4. Relacion con otros componentes de la PM y contribucién de la quema de
biomasa

La relacion entre las concentraciones de determinados componentes del PM se utiliza
habitualmente para identificar las fuentes de aerosoles en estudios ambientales. Por ello,
se obtuvieron las proporciones entre las especies carbonosas y otros componentes del
aerosol en PM1o y PMa. Estos ratios se calcularon para el verano y el invierno, asi como
para dias con y sin eventos.

Los ratios de las concentraciones de Cu y Zn con las de EC fueron bastante constantes
independientemente de la estacion del afio y el tipo de evento, lo que apunta al trafico
como principal fuente de los tres elementos a lo largo de todo el afio. Por el contrario, la
relacion Ca/EC fue muy superior en verano que en invierno, lo que sugiere fuentes
adicionales de Ca durante la estacion calida. El mayor aporte de polvo mineral debido a
una mayor resuspension local y al transporte desde el desierto del Sahara es la razén
mas probable del aumento observado. De hecho, la relacion Ca/EC fue maxima durante
los eventos saharianos.

La relacion SO4>/EC puede proporcionar informacién para evaluar la contribucién de la
guema de biomasa (BB) y la combustion de combustibles fosiles. Los valores de esta
relacion para las emisiones de la quema de biomasa son significativamente mas bajos
(entre 0,28 y 0,70) que los de la combustion de combustibles fésiles. La variacion
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estacional observada en nuestro punto de muestreo, con ratios mas bajos durante el
invierno, es consistente con una mayor contribucién de las emisiones de la quema de
biomasa durante la estacion fria. La quema de madera para calefaccibn doméstica
durante el invierno es frecuente en las zonas residenciales rurales situadas cerca de la
ciudad. Por otra parte, la quema de residuos agricolas esta prohibida en la zona de
estudio de julio a septiembre.

El K* se utiliza generalmente como trazador de la quema de biomasa. Por lo tanto, las
relaciones K*/OC y K*/EC también se pueden utilizar para distinguir la guema de biomasa
de otras fuentes de especies carbonosas. Los ratios K*/EC obtenidos en este estudio
sugieren una contribucién moderada de las emisiones de la combustion de biomasa en
Elche. El mayor valor encontrado durante el invierno indica un aumento de la contribucién
de esta fuente durante los meses mas frios.

En un primer intento de estimar la contribucion minima de la quema de biomasa a los
niveles de aerosoles carbonosos en Elche, hemos utilizado la relacién (K*/EC)gp.

ECgg = nss —K* /(KT JEC)gg

donde ECgp representa la concentracion de carbono elemental asociada a la quema de
biomasa y nss — K* (non sea salt K*) hace referencia a la concentracion de K* no
procedente del mar. En el presente estudio se utilizé el valor de 1,1 propuesto por
Andreae y Merlet (2001) para el ratio (K*/EC)gg. A continuacion, la proporciéon de OC
emitida por la quema de biomasa se calculd utilizando el valor de 0,16 sugerido por Szidat
et al. (2006) para la relacion (EC/0C)gp.

OCgg = ECgg / (EC/OC)BB

Como era de esperar, la quema de biomasa representd una modesta contribucién a las
concentraciones atmosféricas de EC y OC en Elche (< 20%). Por las razones
mencionadas anteriormente, la proporcion de OC y EC procedente de las emisiones de
la quema de biomasa fue mayor en invierno que en verano.
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4.2 Size segregated ionic species collected in a harbour area

1. Distribucién por tamarfo de particula en funciéon de la masa

La distribucion de tamafios de los aerosoles atmosféricos en el lugar de muestreo fue
multimodal, representando cada moda diferentes fuentes o vias de formacion. Las cinco
modas encontradas en este estudio se definieron como: Aitken (<0,1 um), condensacion
(entre 0,1 um y 0,5 ym), droplet (entre 0,5 ym y 1 ym), gruesa (entre 1 pmy 5 ym) y
particulas muy grandes (very large particles o VLP; > 5 ym). Todas las modas estuvieron
presentes en todo el conjunto de muestras recogidas durante el periodo de estudio,
excepto la moda Aitken que se detectd en el 57% de las muestras debido a las
limitaciones de los procedimientos analiticos.

La moda Aitken (0,08 um; 5 % de la concentracién total) procede muy probablemente de
particulas recién emitidas y del crecimiento de particulas de la moda nucleacion. Las
particulas de la moda condensacion (~0,3 pym; 36 % de la concentracion total) podrian
ser aerosoles procedentes de fuentes de combustion o aerosoles secundarios formados
a partir de reacciones en fase gaseosa, mientras que las reacciones heterogéneas y en
fase acuosa son las principales vias de produccion de las particulas de la moda droplet
(~0,7 um; 20 % de la concentracion total). Por ultimo, las particulas de la moda gruesa
(incluidas las VLP, 39 % de la concentracion total) podrian generarse por procesos
mecanicos (sal marina, polvo del suelo, desgaste de neumaticos y frenos, actividades de
carga y descarga en los muelles) o corresponder a particulas envejecidas de sal marina
y polvo.

2. Distribuciones de tamafio de los iones solubles en agua

Las modas encontradas con mayor frecuencia durante el periodo de medicion se
consideraron las modas principales para cada especie.

2.1 lones marinos (Na*, CI- y Mg?*)

Las distribuciones de tamafio de los componentes de origen marino mostraron una moda
predominante en la fraccion gruesa a ~4 um, lo que refleja la proximidad del
emplazamiento de muestreo al mar Mediterraneo. Esta moda represento alrededor del
80 % de las concentraciones en masa de Na* y Mg?*. El sodio y el magnesio también
presentaron un pequefio pico en la moda droplet (~0,5 pm). El sodio submicromeétrico se
ha asociado a fuentes antropogénicas y no a emisiones de sal marina; por lo tanto, en
zonas urbanas donde las emisiones antropogénicas locales de Na* son significativas la
contribucion de la moda droplet a la masa total de sodio puede ser comparable a la de la
moda gruesa. En el presente estudio, sin embargo, la correlacion entre las
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concentraciones de Mg?* y Na* en los intervalos de tamaiio inferiores a 1,06 ym apunta
a un origen predominantemente marino para ambos iones en la fraccion fina.

La distribucion del tamafio medio para el CI- fue diferente de la del Na* y el Mg?* ya que
presenté un pico adicional a ~9 um. Este pico en la moda VLP es un artefacto del
procedimiento de ajuste de los datos experimentales. Lo mas probable es que dicho
artefacto se deba a diferencias en el déficit de cloruro en funcion del tamafio de las
particulas. La composicion del aerosol marino puede cambiar rapidamente debido a
reacciones del NaCl con especies acidas (principalmente HNOs y H2SO4) liberando CI-
como HCI gaseoso. El déficit de cloruro depende del tamafio de las particulas de sal
marina y generalmente disminuye con el aumento del tamafio de las particulas. Nuestros
resultados indican que la pérdida de cloruro fue menor en la primera etapa del
impactador, lo que condujo a la aparicion de la moda VLP para CI- pero no para Na*y
Mg?*. Por lo tanto, podemos concluir que el maximo en la moda VLP no es un pico real
y que la distribucién de cloruro no refleja la distribucion de tamafio de la sal marina.

2.2 lones secundarios solubles en agua (SO42~, NO3s~, NH4* vy C2042°)

El sulfato y el amonio mostraron una distribucion practicamente bimodal en el rango de
tamafios por debajo de una micra, con picos en las modas condensacién y droplet. La
moda condensacién (con un maximo a ~ 0,3 ym) contribuy6 en torno al 50 % a las
concentraciones totales en masa, mientras que la moda droplet (con un diametro
aerodinamico medio de ~ 0,6 ym) representé aproximadamente el 30 %. Estas modas
corresponden a dos vias de formacion diferentes. Se ha sugerido que la moda
condensacion del SO4?~ se origina a partir de la oxidacion del SOz en fase gaseosa
seguida de la conversion de gas a particula, mientras que la moda droplet es el resultado
de la oxidacion del SO2 en fase acuosa en gotas de nubes y niebla, principalmente por
H202 y por O2 catalizada por metales de transicion. El predominio de particulas en la
moda condensacién en nuestro punto de muestreo indica que la formacién de sulfato
secundario durante el periodo de estudio procedio principalmente de reacciones en fase
gaseosa, muy probablemente porque el muestreo se realizd en dias soleados y sin nubes
bajas.

Los didmetros de las modas del ion amonio en los rangos condensacion y droplet fueron
los mismos que los del sulfato, lo que indica que ambos iones coexisten en estas
particulas. El amonio en particulas finas se forma a partir de las reacciones del amoniaco
gaseoso con especies acidas como H2S04, HNO3 y HCI. Dado que el sulfato de amonio
es mas estable que las demas sales de amonio, el NH3s tiende a reaccionar con acido
sulfurico o sulfato. La pendiente de la recta de regresidon entre las concentraciones de
S04?~y NH4* (en peq m~3) en los rangos de tamario de 0,153-0,343 uym y de 0,591-1,06
um fue de 0,95 (R? >0,93), lo que apunta a la formacién de (NH4)2S0O4 en ambas modas.

El sulfato mostré un pico menor en la moda gruesa a 3,4 um, que representé el 17 % del
sulfato total. Este pico se ha observado comiunmente y es el resultado de la reaccion del
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SOz 0 el H2S04 con particulas gruesas de calcio y sodio. Aunque se detectd NH4* grueso
en todas las muestras analizadas, su contribucién a la concentracion total en masa fue
inferior al 5 %.

El nitrato mostré una distribucion trimodal; sin embargo, a diferencia del sulfato, su
distribucion de tamafo medio estuvo dominada por particulas en la moda gruesa (3,8
pMm), que representaron el 80 % de la concentracion total en masa de nitrato. El nitrato
de la moda gruesa se forma principalmente a partir de reacciones heterogéneas del acido
nitrico con polvo mineral y/o particulas de sal marina. Se obtuvieron dos pequefios picos
en el rango de tamafio fino con diametros medios en las modas condensacion (0,3 um)
y droplet (0,7 um). El nitrato de la moda condensacion se genera por la oxidacion en fase
gaseosa de NOx a HNOs, que luego reacciona con amoniaco para formar NHaNOs. Por
otro lado, la formacién del nitrato de la moda droplet puede ser el resultado de reacciones
en fase heterogénea o del crecimiento de particulas de nitrato de amonio de la moda
condensacion. EI NH4NOs fino es muy inestable y tiende a descomponerse en acido
nitrico y amoniaco gaseosos en condiciones de altas temperaturas y baja humedad
relativa. Ademas, su formacion se ve favorecida a altas concentraciones de NHs, cuando
hay suficiente amoniaco para neutralizar tanto el H2SO4 como el HNOs. Esta puede ser
la razén por la que las distribuciones de tamafio del nitrato difieren en funcion de las
condiciones meteoroldgicas y de las caracteristicas de la zona de estudio. Como se
acaba de mencionar, en nuestro punto de muestreo el nitrato se distribuy6 principalmente
en la fraccidén de tamafio grueso. Lo mas probable es que esto se deba a que los niveles
de amoniaco son bajos en la zona de estudio y la formacion de nitrato de amonio esté
limitada por la disponibilidad de amoniaco.

La distribucion de tamafios del oxalato fue similar a la del sulfato, aunque el pico en la
moda gruesa fue mayor que los de las modas condensacién y droplet. La formacién de
oxalato en la moda droplet se ha atribuido a procesos de formacion en gotas de agua de
las nubes o a la transformacién de gas a particula. Cuando la via de formacién del oxalato
en la moda droplet estd dominada por procesos en las nubes, el oxalato muestra una
buena correlacion con el sulfato. Se cree que el oxalato de la moda condensacion es el
resultado de la oxidacion fotoquimica de precursores gaseosos con radicales OH y
ozono, seguida de la condensacion del acido oxdlico formado en las particulas
existentes. En cuanto al oxalato de la moda gruesa, este puede formarse a partir de la
reaccion del acido oxalico en fase gaseosa con sal marina y/o particulas del suelo. La
distribucion de tamafos del oxalato en nuestro punto de muestreo apunta a las
reacciones en fase gaseosa como principal via de formacién del oxalato. El pico
dominante en la moda gruesa puede atribuirse a las altas concentraciones de particulas
alcalinas de origen marino y terrestre.
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2.3 Especies de la corteza terrestre (Ca?* y CO32)

El calcio mostré una distribucion de tamafios multimodal, con picos en los rangos de
tamafo por debajo y por encima de una micra, aunque con un fuerte predominio en la
fraccion gruesa (85 % del calcio total). Esto se debe a que el Ca?" se deriva
principalmente del CaCOs de la corteza terrestre. La moda gruesa (4,3 um) contribuyo
en un 72 % al Ca?* total, mientras que la moda VLP (~13 ym) representé una fraccion
significativamente menor. El calcio de la moda fina (la suma de las modas Aitken,
condensacion y droplet) contribuyé sélo un 15 % a la concentracion total de Ca?*.

Durante los dias de muestreo no se registré ningun evento de polvo sahariano, lo que
sugiere que las emisiones locales fueron la principal fuente de Ca?* grueso en el punto
de muestreo. De la distribucion por tamafios del carbonato se deduce que el calcio de la
moda VLP se encuentra en forma de CaCOs, mientras que el de la moda gruesa se
asocia, ademas de al carbonato, al nitrato y al sulfato.

2.4 Potasio soluble (K*)

La distribucion por tamarfios del potasio se caracterizdé por multiples modas, ya que el K*
puede ser emitido por una amplia variedad de fuentes, incluida la quema de biomasa, los
procesos de combustién, la sal marina, las emisiones del suelo y las fuentes biogénicas.
El potasio se distribuyd principalmente en la fraccion fina. Las modas condensacion (0,3
pum) y droplet (0,6 ym) dominaron las distribuciones de tamafo del potasio, con una
contribucion similar a la concentracion media de K* (37 % y 32 %, respectivamente).
Estos picos en las modas finas se atribuyen a fuentes antropogénicas, principalmente a
la quema de biomasa, pero también a otras fuentes como al cocinado de alimentos o
incluso el trafico. El potasio en la moda gruesa presentd un maximo a 2,9 uym, y
contribuyé casi en un 20 % a la concentracion total de K*. El potasio grueso esta asociado
al polvo mineral, la sal marina y las emisiones biogénicas.

3. Variacion estacional de las distribuciones de tamafos

Para identificar diferencias significativas entre las concentraciones estacionales de los
compuestos analizados (calculadas como la suma de las concentraciones obtenidas para
todas las etapas del impactador) se utilizé un test estadistico (test de Kruskal-Wallis).

Las concentraciones de sulfato fueron mayores en verano que en invierno, como se
habia puesto de manifiesto anteriormente en la zona de estudio. Esto se debe a la mayor
tasa de produccion de H2SOa4 por la oxidacion fotoquimica del SOz durante la estacion
célida. La posterior reaccién del &cido sulfarico con amoniaco gaseoso para formar
(NH4)2S04 puede explicar el aumento de las concentraciones de amonio del invierno al
verano.

—

68

'



4.2 Size segregated ionic species collected in a harbour area. _

El ciclo estacional del potasio soluble se caracterizd por concentraciones mas elevadas
en invierno que en verano. Como se indica en la seccion anterior, el potasio se distribuyo
principalmente en la fraccién de tamafio por debajo de una micra, lo que indica que el K*
procede principalmente de fuentes de combustion. Por tanto, el aumento de las
concentraciones de potasio durante la estacion fria puede atribuirse a las mayores tasas
de emision de las fuentes y a la menor altura de la capa de mezcla.

Las concentraciones de sodio y magnesio fueron ligeramente superiores en verano como
consecuencia de la prevalencia de brisas marinas durante esta estacion, aunque las
diferencias estacionales fueron inferiores a las encontradas en trabajos previos
realizados en la zona de estudio debido a la proximidad del emplazamiento de muestreo
al mar. Por el contrario, se encontré una disminucion en las concentraciones de cloruro
de invierno a verano (aunque esta disminucién no fue estadisticamente significativa
debido a la alta desviacion estandar de las concentraciones de CI7). La razon es que el
déficit de cloruro es mayor en verano debido a la mayor temperatura ambiente.

Las concentraciones de calcio fueron mayores en invierno que en verano. Los resultados
de trabajos anteriores realizados en la zona de estudio indican que el ciclo estacional del
Ca?* varia en funcion del punto de muestreo y de las condiciones meteorolégicas. En
ausencia de precipitaciones e intrusiones de polvo sahariano, las concentraciones
invernales pueden ser superiores a las registradas en verano, posiblemente debido a
una disminucion de la altura de la capa de mezcla durante los meses frios. En caso
contrario, los niveles de calcio tienden a ser mayores durante el verano como
consecuencia de una mayor resuspension de polvo y una mayor frecuencia de las
intrusiones de polvo africano.

Aunque, como se acaba de explicar, algunos de los componentes hidrosolubles
mostraron concentraciones estadisticamente diferentes en invierno y en verano, las
distribuciones de tamafios en masa fueron similares (es decir, los picos de las modas
fueron los mismos y la contribucion relativa de cada moda fue similar durante ambas
estaciones). Solo las distribuciones de tamafio de nitrato y oxalato siguieron un patron
diferente durante ambas estaciones, tal y como se describe a continuacion.

Durante la época invernal, el NOs~ mostré una distribucion trimodal, con picos en los
rangos de tamafo por debajo y por encima de una micra. Las concentraciones de nitrato
grueso fueron superiores a las de la fraccion de tamafio por debajo de una micra debido
a los bajos niveles de amoniaco en la regidon de estudio. Como se ha mencionado en la
seccion anterior, el nitrato de las modas condensacion y droplet se presenta en forma de
nitrato de amonio generado por reacciones en fase gaseosa 0 heterogéneas,
respectivamente. Se sabe que la distribucion del NH4NOs entre la fase gaseosa y
particulada se desplaza hacia la fase particulada a bajas temperaturas. Asi, la
descomposicion térmica del NH4NOs particulado durante el verano explica por qué el
nitrato present6 una distribucién unimodal por encima de una micra durante esta estacion
del afio.
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Para comprender mejor la formacion de nitrato en la moda gruesa, se correlacionaron
las concentraciones masicas de nitrato de las etapas del impactador superiores a 1,06
um con el exceso de sodio y calcio, definido como la fracciéon de Na* y Ca?* no ligada a
cloruro y carbonato, respectivamente. Las correlaciones se realizaron por separado para
invierno y verano. Los resultados obtenidos indican que durante el verano la mayor parte
del nitrato se encuentra en forma de NaNOs como resultado de la reaccién del HNOs con
la sal marina (R1), lo que implica que el déficit de cloruro puede atribuirse en gran medida
a la formacion de nitrato en la moda gruesa. La relacion Ca?*/Na* durante el verano,
aungue menor que en invierno, fue superior a 1, lo que demuestra que el calcio fue el ion
alcalino dominante en las particulas gruesas. Por tanto, la tendencia del acido nitrico a
reaccionar con cloruro de sodio parece depender mas de la temperatura ambiente que
de la proporcion relativa de sodio y calcio.

HNOs (g) + NaCl (s) — NaNOs (s) + HCI (g) (R1)

Los resultados del andlisis de correlacion también muestran que una fraccion significativa
del NO3z~ grueso se asoci6é con Ca?* durante el invierno, lo que sugiere que la reaccién
del &cido nitrico con particulas del suelo (R2) fue la via principal de formacién de nitrato
en la moda gruesa durante el invierno. El déficit de cloruro en la moda gruesa durante
ambas estaciones del afio, calculado utilizando la relacién CI/Na* en el agua de mar,
concuerda con los resultados anteriores, ya que la magnitud de dicho déficit fue mayor
en verano (67 %) que en invierno (47 %).

2 HNO3 (g) + CaCOs (s) — Ca(NO3)z (s) + HCI (g) (R2)

Respecto al oxalato, aunque su concentracién total fue similar en verano y en invierno,
cuando se calcularon por separado las concentraciones de las fracciones fina y gruesa,
se encontraron algunas diferencias. Las concentraciones de oxalato fino (calculado como
la suma de las etapas del impactador inferiores a 1,06 ym) fueron mayores en invierno
gue en verano, mientras que en la fraccion gruesa (calculado como la suma de las etapas
del impactador superiores a 1,06 pym) se observo lo contrario. El aumento de las
concentraciones de oxalato en la moda gruesa durante el verano se observa claramente.
Este ciclo estacional puede explicarse por la intensa actividad fotoquimica que favorece
la formacion de acido oxalico gaseoso seguido de la condensacion en particulas alcalinas
gruesas o sal marina. También se ha sugerido que las particulas de oxalato por encima
de una micra pueden ser el resultado de la evaporacion del acido oxalico de las particulas
de menor tamafio seguida de la condensacion en particulas de mayor tamafio debido a
su mayor alcalinidad. Esta puede ser una de las razones de la disminucién de las
concentraciones de oxalato fino durante el verano. Los resultados de las correlaciones
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entre las concentraciones de oxalato y sulfato en la fraccion fina apuntan a diferentes
vias de formacion en verano e invierno, al menos en la moda droplet. Se observaron
correlaciones bastante buenas entre ambos iones en los intervalos de tamafo de 0,153-
0,591 um, tanto en verano como en invierno, lo que probablemente indica que el oxalato
en la moda condensacion se forma por reacciones en fase gaseosa seguidas de
procesos de condensacién y/o por reacciones heterogéneas en la superficie de
particulas. Por otro lado, las concentraciones masicas de oxalato y sulfato en el rango
0,591-1,06 pm mostraron una fuerte correlaciéon en invierno y ninguna correlacién en
verano. Estos resultados sugieren que el oxalato en la moda droplet se forma por
procesos quimicos en gotas de agua de las nubes durante el invierno y por conversion
de gas a particula durante la época estival. En estudios previos se ha observado una
buena correlacion entre oxalato y sulfato en el rango 0,32-0,56 uym soélo cuando la
temperatura media es inferior a 20 -C. Durante nuestro periodo de estudio, la temperatura
media diaria se situd entre 28 y 31 °C en verano, y entre 14 y 18 °C durante el invierno.

4. Influencia de las actividades portuarias en la distribucién de tamafios

Las emisiones de PM en la zona de estudio pueden producirse tanto durante la carga y
descarga de los buques como durante el acopio de materiales a granel en los muelles.
Para evaluar el impacto de tales actividades en las concentraciones y distribuciones de
tamafios de las especies analizadas, primero se identificaron los dias con y sin
actividades portuarias. Durante el periodo de estudio, hubo actividades en los muelles
(carga/descarga de buques, transporte o acopio de materiales a granel) durante un dia
en verano y dos dias en invierno. A continuacion, se verifico que no se registrara ningan
evento de polvo sahariano para descartar cualquier influencia externa significativa en la
distribucién del tamafio y la composicibn de los aerosoles. Por dltimo, las
concentraciones medias de los componentes estudiados en los dias del periodo de
estudio con y sin movimiento de materiales se calcularon por separado para invierno y
verano.

Las actividades de carga/descarga, transporte y acopio de materiales a granel en los
muelles tuvieron un claro impacto en los niveles de Ca?* tanto en verano como en
invierno. Las concentraciones de calcio soluble en los dias con movimiento de materiales
a granel fueron mas del doble que en los dias sin estas actividades portuarias durante
ambas estaciones del afio. Lo mas probable es que las emisiones de calcio se produjeran
en forma de CaCOs, como puede deducirse del aumento en las concentraciones de
carbonato.

Los niveles de potasio mostraron un incremento en los dias con actividades portuarias
menor que el observado para el calcio, lo que podria sugerir la presencia de sales de
potasio en las particulas de polvo. Sin embargo, esta posibilidad es poco probable porque
el aumento de las concentraciones de K* fue comparable o incluso superior en la fraccion
de tamafio por debajo de una micra.
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En cuanto a los demas iones, no se observo una influencia clara de las actividades
portuarias, ya que las variaciones de sus concentraciones en los dias con y sin
manipulacion de materiales a granel fueron diferentes en verano y en invierno.

En cuanto a las distribuciones de tamarfio para el calcio en dias con y sin movimiento de
graneles durante el verano y el invierno observamos que, aunque las concentraciones
masicas en dias con actividades portuarias fueron mayores para todas las etapas, los
aumentos mas significativos en las concentraciones de Ca?* se encontraron
generalmente en las fracciones de tamafio por encima de una micra, concretamente en
la décima etapa (diametro medio 2,68 um).
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5. Conclusiones

5.1 Insights into the origin and evolution of carbonaceous aerosols in a
Mediterranean urban environment

El aumento de las concentraciones de PMio observado durante los dias laborables se
debe al incremento de la intensidad del trafico, que provoca mayores emisiones de
particulas de la fraccion PMio. La ausencia de diferencias significativas entre las
concentraciones de PMi1 medidas durante los dias laborables y los fines de semana
puede atribuirse a que la fraccion por debajo de una micra esta formada principalmente
por componentes secundarios.

Las variaciones temporales de las concentraciones de EC se debieron principalmente a
las emisiones de los vehiculos y a las condiciones meteoroldgicas. Se observo un
descenso significativo de los niveles de EC durante el fin de semana debido a la
reduccién de la intensidad del trafico, y también en verano como consecuencia de las
condiciones atmosféricas favorables para la dispersion de contaminantes. Las mayores
concentraciones de EC se registraron durante los episodios de contaminacion local
tipicos de la estacion invernal, cuando las condiciones meteoroldgicas son adecuadas
para la acumulacion de contaminantes a nivel del suelo. En este estudio se observo una
contribucion moderada de las emisiones procedentes de la quema de biomasa a los
niveles de EC. Como era de esperar, la influencia de esta fuente fue mayor en invierno,
contribuyendo en cierta medida a explicar los mayores niveles de EC durante esta
estacion del afio. El ligero aumento de las concentraciones de EC observado durante las
intrusiones africanas puede atribuirse al transporte de contaminantes antropogénicos por
las plumas de polvo sahariano, como confirman los valores similares de los ratios Cu/EC
y Zn/EC durante los dias con y sin eventos.

La variacion estacional de los niveles de OC, equivalente a la de EC, puede explicarse
no sélo por las menores condiciones dispersivas de la atmdsfera durante el invierno, sino
también por las temperaturas ambientales mas bajas que favorecen la condensacion de
compuestos organicos. Otro factor que contribuyo al aumento de las concentraciones de
OC durante el invierno fue la generacion de aerosoles organicos secundarios. Las
condiciones meteoroldgicas predominantes en la estacion fria (temperaturas y alturas de
la capa de mezcla mas bajas) fueron mas importantes para la produccion de SOA que
los procesos fotoquimicos. Incluso el efecto de las intrusiones de polvo africano sobre
los niveles de SOC fue significativamente mayor durante los episodios invernales. Los
resultados sugieren que los procesos quimicos en fase acuosa pueden ser una via
importante para la formacion de SOA durante el invierno.
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5.2 Size segregated ionic species collected in a harbour area

El sulfato y el amonio se distribuyeron principalmente en el rango de tamafo por debajo
de 1 um, con picos en las modas condensacion y droplet, lo que sugiere la formacion de
(NH4)2S0a4 a través de reacciones tanto en fase gaseosa como en fase acuosa durante
el veranoy el invierno. El oxalato mostré una distribucion trimodal con picos en los rangos
de tamafio por debajo de una micra y en el rango de tamafio grueso. Sin embargo, en
verano se observé una mayor proporcion de oxalato en la moda gruesa, probablemente
debido a la reaccion del acido oxalico con sal marina y particulas del suelo, o a procesos
de volatilizacion y recondensacion. Se observaron buenas correlaciones entre el oxalato
y el sulfato en la moda condensacion, lo que apunta a vias de formacion similares. Por
el contrario, el oxalato y el sulfato de la moda droplet correlacionaron bien sélo en
invierno, lo que sugiere que los mecanismos de formacion del oxalato en esta moda
dependen de la temperatura ambiente.

Aunque las distribuciones de tamafio del nitrato se caracterizaron por un pico dominante
en la fraccion gruesa, también se observaron dos picos en la moda fina en invierno como
resultado de la formaciéon de NHsNOs submicrométrico a bajas temperaturas. Los
resultados de los analisis de correlacion indican que el NOs~ en la moda gruesa se generé
principalmente a partir de la reaccion del &cido nitrico con polvo del suelo durante el
invierno y con sal marina durante el verano. De hecho, la formacion de NaNOs es la
principal responsable de la importante pérdida de CI-.

Las actividades portuarias (incluido el acopio de materiales a granel en los muelles, el
trafico y la carga/descarga de buques) influyeron significativamente en los niveles de
calcio soluble. Las concentraciones totales de Ca?* fueron mas del doble en los dias con
manipulacion de materiales a granel que en los dias sin movimiento de materiales, tanto
en verano como en invierno. Aunque el aumento de los niveles de calcio se observé en
general en todas las etapas del impactador, el mayor incremento se encontré en las
particulas de la etapa con un diametro de corte de 2,68 um.

Estos resultados indican que el almacenamiento y la manipulacion de materiales a granel
al aire libre pueden tener un impacto significativo en la calidad del aire de la zona. Por lo
tanto, deben tomarse medidas para minimizar las emisiones fugitivas causadas por estas
actividades. Estas medidas podrian incluir limitaciones del almacenamiento al aire libre
(mediante la construccion de almacenes) y métodos adecuados de carga y descarga.
Otras medidas de mitigacién que se podria tener en cuenta son: la adicién de agua a la
zona del material apilado en que se esté trabajando, el uso de nebulizadores y/o sistemas
de nebulizacién en seco, y el barrido diario de la carretera para minimizar la resuspension
del polvo por el trafico. También debe contemplarse la suspension temporal de las
operaciones en condiciones de brisa que puedan favorecer el transporte de polvo a la
ciudad, o en condiciones atmosféricas muy estables que provoquen la acumulacion de
contaminantes en los alrededores de la zona portuaria.
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HIGHLIGHTS

e EC mainly emitted from traffic, with a minor influence of biomass burning.

e SOA production more affected by weather conditions than by photochemistry.
 Significant increases of carbonaceous species during local pollution events (LPE).
e Meteorological conditions during LPE especially suitable for SOA formation.

e Important increases of SOC levels during winter Saharan events.
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ABSTRACT

Organic carbon (OC) and elemental carbon (EC) concentrations were measured in PM; and PMyq daily
samples collected at an urban station in Elche (southeastern Spain) from February 2015 to February 2018.
The effect of seasonal weather conditions, traffic, and specific pollution events (Saharan dust outbreaks
and local pollution episodes) on the variability of carbonaceous aerosol levels was studied in this work.
The joint contribution of carbonaceous species to PM; and PMjp mass concentrations was, respectively,
48% and 26%. Both OC and EC concentrations were higher in winter than in summer because of the poor
dispersion conditions and lower temperatures leading to the condensation of semivolatile species.
Secondary organic carbon (SOC), estimated using the EC tracer method, also exhibited higher concen-
trations during winter, indicating that the prevailing meteorological conditions during the cold season
are more favorable for the formation of secondary organic aerosols. Our results suggest different for-
mation pathways of secondary organic components during summer and winter. At the sampling site, EC
was primarily derived from traffic emissions, independently of the season and the type of event, with a
modest contribution from biomass burning (<20%). The estimated contribution from this source to OC
levels was similar. Local pollution episodes lead to a significant increase in the concentrations of
carbonaceous species, in particular of SOC, influencing its temporal variation. On average, African dust
outbreaks showed a moderate impact on the levels of carbonaceous aerosols; however, the effect was

significantly stronger during winter Saharan events.
© 2019 The Authors. Published by Elsevier Ltd. This is an open access article under the CC BY-NC-ND
license (http://creativecommons.org/licenses/by-nc-nd/4.0/).

1. Introduction

contrast, OC can either be emitted directly from combustion pro-
cesses and other sources (primary organic carbon or POC) or

Carbonaceous aerosols can make up an important fraction of
atmospheric particle mass concentrations (Contini et al., 2018). The
carbonaceous fraction is usually classified into organic carbon (OC)
and elemental carbon (EC). EC is a primary pollutant emitted
directly from fossil fuel combustion and biomass burning. In

* Corresponding author.
E-mail address: ngalindo@umh.es (N. Galindo).

https://doi.org/10.1016/j.chemosphere.2019.06.202

formed in the atmosphere by oxidation reactions (secondary
organic carbon or SOC). In urban areas, vehicle emissions are an
important source of POC, whereas secondary organic aerosols
(SOA) may be formed from the oxidation of both anthropogenic and
biogenic volatile organic compounds (De Gouw and Jiménez, 2009).
The photochemical oxidation of gas-phase precursors into low
volatility products and their subsequent partition into the
condensed phase is thought to be the most important mechanism
of SOA formation (Kroll and Seinfeld, 2008). Nevertheless, some

0045-6535/© 2019 The Authors. Published by Elsevier Ltd. This is an open access article under the CC BY-NC-ND license (http://creativecommons.org/licenses/by-nc-nd/4.0/).
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studies point to chemical reactions of condensed compounds and
aqueous-phase chemistry as significant sources of secondary
organic components (De Gouw and Jiménez, 2009; Saffari et al.,
2016; Ervens et al., 2011).

Due to its light-absorbing characteristics, EC is considered one of
the main contributors to global warming (Bond et al., 2013) and
plays a significant role in visibility reduction (Han et al., 2012).
Additionally, exposure to EC particles has been associated with
increased mortality and hospital admissions for respiratory and
cardiovascular causes (Atkinson et al., 2016; WHO, 2012).

Organic aerosols are also strongly correlated with adverse res-
piratory and cardiovascular health effects (Mauderly and Chow,
2008). Additionally, they also have an effect on climate change,
both due to their ability to absorb and scatter radiation as well as
the fact that they can act as cloud condensation nuclei (Shrivastava
et al.,, 2017).

The present work aims to study the factors affecting the tem-
poral variations of carbonaceous aerosols at an urban site in the
western Mediterranean basin. The impact of traffic and biomass
burning emissions, meteorological conditions and specific pollu-
tion events have been evaluated from a three-year database of OC
and EC concentrations. Special focus has been given to the forma-
tion of secondary organic aerosols.

2. Material and methods
2.1. Sampling site

Sampling was carried out in the city centre of Elche, approxi-
mately 12 km from the Spanish Mediterranean coast. With a pop-
ulation of approximately 190000 inhabitants in the urban nuclei,
Elche is the 20th largest city in Spain. The main particle emission
source in the urban area is road traffic. Samplers were located on
the first floor of a municipal office block in a canyon-type street. The
area has a typical dry Mediterranean climate characterized by
temperate winters (average temperature ~12 °C), moderately warm
summers (average temperature ~25 °C) and an annual rainfall un-
der 250 mm. The predominant wind directions are E-S during
summer (sea breeze) and NW in winter. For more details on this
site, see Galindo et al. (2018a) and Yubero et al. (2015).

2.2. Sample collection and analysis

The sampling campaign was carried out from February 2015 to
February 2018. Twenty-four hour PM; and PM;o samples were
collected onto quartz fibre filters by means of two Derenda 3.1 low-
volume samplers (2.3 m?>h~!) equipped with an appropriate inlet
(the PMyg inlet met the requirements of EN 12341). The sampling
frequency was approximately three times a week, including both
weekdays and weekends, and started at 0:00 local time each day.
During the study period, more than 430 samples of each fraction
were taken. PM masses were determined by gravimetric analysis in
an environmentally controlled chamber (temperature of 20+ 1°C
and relative humidity of 50 + 5%).

OC and EC concentrations were measured using a Thermal-
Optical Carbon Aerosol Analyser by Sunset Laboratory. A 1.5 cm?
punch was taken from each filter and analyzed using the European
Supersites for Atmospheric Aerosol Research (EUSAAR) protocol.

Elemental analysis was performed by Energy Dispersive X-Ray
Fluorescence (ED-XRF) using an ARL Quant'x Spectrometer
(Thermo Fisher Scientific, UK) with a Si(Li) detector. A detailed
description of this procedure is reported in Chiari et al. (2018).

The analyses of water-soluble ionic components were carried
out by ion chromatography. For a complete description of this
technique, see Galindo et al. (2018b).

2.3. Estimation of secondary organic carbon concentrations

In this work, SOC was estimated indirectly using the EC tracer
method (Turpin and Huntzicker, 1995). This approach assumes that
primary OC can be calculated from measured EC concentrations
using the following equation:

POC=b-EC +a (1)

where b is the fraction of POC emitted along with EC from com-
bustion sources, whereas a denotes non-combustion-derived POC.
The slope (b) and the offset (a) of this line can be determined from
the plots of OC vs. EC (Castro et al., 1999; Yubero et al., 2015). Then,
SOC concentrations are calculated as the difference between total
OC and POC concentrations:

SOC=0C - POC=0C — (b-EC+a) (2)

2.4. Meteorological analysis

The identification of Saharan dust episodes was conducted by
combining aerosol maps (BSC/DREAM and NAAPS) and HYSPLIT
back trajectory analysis (500, 1500 and 2500 m a.g.l.). Local pollu-
tion episodes associated with high atmospheric stability and poor
dispersion conditions were detected using time series of meteo-
rological parameters and pollutant concentrations measured at two
stations of the regional air quality network located near the sam-
pling site. The Global Data Assimilation System (GDAS) model from
the NOAA Air Resources Laboratory (https://www.ncdc.noaa.gov/
data-access/model-data/model-datasets/global-data-assimilation-
system-gdas) was used to estimate mixing layer heights.

3. Results and discussion
3.1. Overview of carbonaceous species concentrations

Table 1 shows average concentrations of aerosols and carbona-
ceous species for the whole period, and for the weekday/Sunday
and summer/winter periods. The contribution of carbonaceous
species (OC + EC) to aerosol concentrations was higher for PM;
(48%) than for PMyg (26%). If the total content of organic matter
(OM) calculated by applying a 1.6 factor to OC concentrations
(Turpin and Lim, 2001) was considered, then carbonaceous species
would account for 74% and 43%, respectively, of PM; and PMjg
average concentrations. Similar percentages were found for PM; 5
and PMyg at a traffic station in Thessaloniki (Samara et al., 2014),
although mass concentrations in Elche were significantly lower due
to lower road transport and industrial emissions.

The average PM;/PMjo ratio during the study period was
0.45 + 0.14, ranging from 0.41 in summer to 0.48 in winter. The
seasonal variation of the PM/PMg ratio reflects the higher impact
of mineral dust during summer due to higher resuspension and
frequency of Saharan dust outbreaks. Besides, reduced dispersion
conditions typical of winter have a greater effect on PM; than on
PMj (see section 3.3).

A fairly good positive correlation between PM and OC concen-
trations for the whole period was found, especially for PM;
(r=0.68), indicating that temporal variations of submicron aerosol
levels were modulated to some extent by the sum of directly
emitted organic compounds and the organic compounds resulting
from secondary formation.

The weekend effect was clearly observed for PMjg and EC,
mainly due to a reduction in traffic flows during Sundays. As
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Table 1
Mean levels (ug m~—>) of aerosols and carbonaceous species in Elche between February 2015 and February 2018. A statistical summary for the whole measurement period is also
presented.
PM, PMio
PM ocC SocC EC PM ocC SocC EC
Global Mean 11.8 4.67 1.80 1.03 27.0 5.88 2.27 1.21
SD 5.8 1.53 1.24 0.44 13.7 2.19 1.77 0.46
Min 1.6 143 0.00 0.15 49 1.55 0.00 0.15
Max 46.3 11.94 7.34 3.16 125.5 17.08 10.30 3.16
Weekdays 12.0 4.61 1.57¢ 1.16° 28.5¢ 5.89 1.99° 1.37¢
Sundays 11.2 4.62 227 0.72 22.1 5.58 2.73 0.83
Summer? 11.5¢ 4.05¢ 1.47¢ 0.84° 28.5° 5.15° 1.70¢ 1.12¢
Winter” 12.5 5.30 224 1.15 264 6.74 3.06 1.25

2 Summer: June, July and August.
b Winter: December, January and February.

¢ Differences between summer/winter and weekdays/Sundays statistically significant (Kolmogorov-Smirnov test, p < 0.05).

previously observed (Galindo et al., 2018a), the submicron fraction
was much less sensitive to traffic emissions than the coarse frac-
tion. This is the reason why a notable increase in weekday con-
centrations was observed for PMyg but not for PM;y. Equivalent
results were reported by Biggi and Ghermandi (2014). They found
clear weekly cycles for PMyg at many urban stations in Italy, with
minimum concentrations during the weekends. In contrast, the
weekend effect for PM, 5 was only observed at a few sites. This is
most likely due to a greater contribution of secondary species to the
fine (PM;5) and submicron (PM;) fractions. The increase in EC
concentrations during working days (>60% in both PM; and PMyp)
was expected, since this component is one of the best tracers of
vehicle exhaust emissions in urban areas (Schauer et al., 2006). The
influence of road traffic on EC daily and weekly cycles has been
confirmed in a number of previous works (Bian et al., 2018; Galindo
et al., 2018b; Kutzner et al., 2018).

As regards total organic carbon, no significant weekday-to-
weekend changes were observed. POC concentrations were
around 30—40% higher on weekdays (3.07 and 3.95 ug m 3 for PM;
and PMyg, respectively) than on Sundays (2.35 and 2.87 pg m > for
PM; and PMyg, respectively), due to the decrease in traffic emis-
sions during the weekend. In contrast, SOC levels showed an
opposite trend. It has been suggested that the increase in SOC
concentrations during the weekend is likely due to regional pro-
duction and transport (Bian et al., 2018; Masiol et al., 2017).

The concentrations of all carbonaceous species were higher in
winter than in summer. This is the pattern expected for traffic
exhaust pollutants such as EC (Samara et al., 2014; Squizzato et al.,
2016; Ytri et al, 2007). The reasons for this behavior are the
reduction of the mixing layer height and atmospheric dispersion
conditions during winter, and also the increase in cold-start emis-
sions (Schauer et al., 2008). Elevated OC concentrations during the
cold period have been previously observed at many urban sites
(Hama et al., 2018; Samara et al., 2014; Squizzato et al., 2016; Ytri
et al., 2007). This is most like due to reduced dispersion condi-
tions and the partitioning of semivolatile organic compounds into
the condensed phase favored by the lower winter temperatures
(Samara et al.,, 2014; Squizzato et al., 2016; Varea et al., 2011;
Yubero et al., 2014). Although SOC concentrations are supposed
to be higher in summer than in winter due to enhanced photo-
chemical formation, the prevailing meteorological conditions dur-
ing the cold season (lower temperatures and mixing layer heights)
seem to dominate the seasonal cycle of SOC. The same seasonal
pattern has been found at other European cities (Khan et al., 2016;
Samara et al., 2014). The average contribution of SOC to total OC
was ~38% in both fractions, which is consistent with the results of
previous studies performed at traffic sites (Kilavuz et al., 2019;
Samara et al., 2014).

The correlations between OC and EC were higher in winter
(r=0.66 and 0.69 for PM; and PMg, respectively) than in summer
(r=0.29 for both PM; and PMyg), pointing to similar emission and
removal processes for both components during the cold season.
Another possible factor contributing to the increase in the corre-
lation coefficients during wintertime is the occurrence of poor
ventilation conditions favoring the stagnation of pollutants.

3.2. Variability of SOC concentrations

In order to gain insights into the factors controlling the forma-
tion of secondary organic aerosols, the variability of SOC concen-
trations throughout the study period is presented in Fig. 1. Monthly
average concentrations of ozone and nitrogen oxides are also
shown.

In general, SOC concentrations exhibited a seasonal cycle char-
acterized by maximum values during late autumn and winter and
minimum during summer. As can be seen in Fig. 1, this seasonal
trend is approximately similar to that of NOy and opposite to that of
0O3. These results suggest that the oxidation of volatile organic
compounds with the nitrate radical (NOs3), a night-time product of
the NO, + Os reaction, may be an important pathway for SOA
formation. This formation mechanism is likely to be most impor-
tant during the cold season due to higher NOy concentrations and
lower solar radiation intensity (Hoyle et al., 2011). Under these
conditions, photolabile NO3 has a longer residence time. Addi-
tionally, the lower winter temperatures favor a shift of the gas-
particle equilibrium of semivolatile secondary organic com-
pounds towards the particle phase. These outcomes differ from
those obtained at other urban stations where high levels of SOC
during summer have been attributed to the elevated ozone con-
centrations (Grivas et al., 2012; Kim et al., 2012).

The highest monthly SOC levels during the whole measurement
period were recorded in December 2015, January 2016 and
November 2017. This was mainly due to intense pollution events
caused by stagnant conditions that are more frequent during late
autumn and winter. The prevailing meteorology during these epi-
sodes is favorable for the formation and buildup of secondary
organic pollutants due to: (1) low wind speeds and mixing layer
heights leading to the ground-level accumulation of primary pol-
lutants (and precursors), (2) clear skies favoring the photochemical
processes that cause the oxidation of precursors and their trans-
formation into secondary pollutants during daytime, (3) high
relative humidity that promotes the aqueous-phase oxidation of
water-soluble organic compounds contributing to the increase in
the concentrations of secondary organic aerosols. These processes
may be particularly important during the night, as suggested by
recent studies (Galindo et al., 2018b; Saffari et al., 2016; Sullivan
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Fig. 1. Monthly variation of SOC and gaseous pollutant concentrations in the city centre of Elche.

et al., 2016), and (4) low ambient temperatures that shift the gas-
particle equilibrium of semivolatile compounds to the condensed
phase. During these episodes daily SOC concentrations of up to ~7
and 10 ug m~> for PM; and PMyq, respectively, were recorded.

The relationship of wind speed and relative humidity with SOC
concentrations in PMjg during winter is shown in Fig. 2. As can be
observed, wind speed is a key factor in day-to-day variations of
secondary organic aerosols during the cold season. Low wind
speeds favor the accumulation of SOA precursors near their emis-
sion sources and hinder the dispersion of secondary compounds
once formed. In contrast, during summer other factors may play a
more important role than wind speed in daily variations of SOC
levels, since the correlation coefficient was much lower (r= —0.11).

Relative humidity may have a major impact on SOA formation.
Studies on the gas-particle partitioning of water-soluble organic
compounds revealed a significant increase in the fraction of these
compounds in the particle phase for RH greater than or equal to 70%
(Henningan et al., 2008). Alternatively, there is overwhelming ev-
idence showing that aqueous-phase chemistry is a major pathway
for SOA formation, particularly under high RH and NOx conditions
(Ervens et al., 2011; Liu et al., 2018). The moderate positive corre-
lation between SOC concentrations and RH shown in Fig. 2b points
to a certain influence of RH on the formation of secondary organic
particles during the cold season. In fact, a statistically significant
increase (Kolmogorov-Smirnov test; p <0.05) in SOC concentra-
tions was observed in winter for RH higher than 70% (Table 2). In
contrast, minor differences were found between SOC concentra-
tions for RH levels above and below 70% during the summer season.
These results probably suggest that, during summertime, gas-phase
photochemical oxidation of volatile organic compounds followed
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Fig. 2. Relationship of SOC concentrations in PM;o with (a) Wind speed and (b)
Relative humidity, during the cold season.

Table 2
Mean levels (ug m—3) of secondary organic carbon concentrations in Elche as a
function of RH during summer and winter.

SOC

PM; PMo

Summer? Winter” Summer® Winter”
RH < 70% 1.58 1.74 2.18 2.81
RH >70% 1.36 3.17 1.77 4.63

2 Summer: June, July and August.
b Winter: December, January and February.

by condensation of low volatility products into the particle phase
(Kroll and Seinfeld, 2008) is a more important SOA formation
pathway than aqueous-phase reactions. The reason is the increase
in sun radiation intensity and day-light hours during the warm
season. Differences between the contribution of daytime and
nighttime chemistry on SOA formation during summer and winter
have been previously reported (Crippa et al., 2013; Saffari et al.,
2016).

3.3. Influence of events on the concentrations of carbonaceous
species

The study area is frequently affected by Saharan dust events and
local pollution episodes caused by stagnation conditions that lead
to a significant increase in PM levels and modify the aerosol
composition. In order to assess the influence of both types of events
on the concentrations of carbonaceous species, average levels were
calculated for event and non-event days (Table 3).

During African episodes the average PMjg concentration was
double that on NED. This was primarily due to the major increase
(more than two fold) in coarse PM levels. In fact, previous studies
performed in Elche proved that these events have a much higher

Table 3
Mean levels (ug m~3) of aerosols and carbonaceous species for non-event days
(NED), Saharan dust events (SDE) and local pollution episodes (LPE).

PM; PMio
N PM;/PM;p PM OC SOC EC PM OC SOC EC
NED 333 046 99 428 158 094 218 527 185 1.11
SDE 59 037 159 503 198 1.16 448 6.65 2.65 1.40
LPE 35 0.52 206 754 380 1.65 402 10.01 556 1.73
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impact on the concentrations of the coarse PM fraction than those
of the submicron fraction, especially for particles between 2 and
3 um (Nicolas et al., 2009). The mean PM1/PMjo ratio decreased
from 0.46 on NED to 0.37 during Saharan outbreaks. A statistically
significant (Kolmogorov-Smirnov test; p <0.1) moderate increase
was observed for EC concentrations. This could be the result of the
transport by Saharan dust plumes of anthropogenic pollutants
emitted in northern Africa and the Mediterranean basin. Average
OC concentrations also showed statistically significant increases
during SDE. It has to be mentioned that this increase may be partly
explained by the presence of carbonates, which are determined
along with the organic fraction in the analytical process. Since the
proportion of carbonate salts is considerably lower in PM; than in
PM;o, we will use the PM; fraction to assess the effect of mineral
dust on organic aerosols. Analogously to EC, POC concentrations
exhibited a statistically significant slight increase (from 2.70 pg m—>
to 3.05pugm > in PM;) during SDE. Regarding SOC, the average
concentration in PM; was 25% higher on dust days than on non-
event days, suggesting that chemical processes involving oxida-
tion of organic compounds occurred during long-range transport of
mineral dust particles (Goncalves et al., 2014). This moderate in-
crease in the levels of carbonaceous species during Saharan events
have been observed at other sites in southern Europe (Siciliano
et al,, 2018).

If SDE are seasonally divided, different outcomes are obtained.
Throughout the study period, 16 dust days were identified during
the cold season (from December to March) and 30 during the warm
season (from June to September). On average, a higher influence of
Saharan dust was observed in the cold period (51.3 and 17.7 pg m~—>
for PMyp and PM;, respectively) than in the warm period (40.9 and
14.9 pg m~3 for PMyg and PM;, respectively). But interestingly, the
relative increase in SOC concentrations during the cold period
events was larger than that found for PM (2.60 and 1.50 pg SOC m~—>
in PM; during the cold and warm period events, respectively). This
could be partly due to enhanced condensation of semi volatile SOA
components caused by the lower ambient temperatures (average
values were 28.3 °C and 15.2 °C on event days during summer and
winter, respectively).

As expected, the influence of local pollution episodes was
stronger on PM; than on PMyg, indicating that anthropogenic
submicron particles tend to accumulate to a greater extent than
coarse particles during this type of event. This results in an increase
of the PM/PMjg mean ratio up to 0.52. Both OC and EC concen-
trations were considerably higher on LPE than on NED. However,
the largest relative increases were observed for SOC levels (>130%
for both fractions). As described in the previous section, the pre-
vailing meteorology during these episodes is favorable for SOA
formation.

3.4. Relationship with other PM components and contribution of
biomass burning

In urban areas with low industrial activity traffic is a major
source of particulate matter in the atmosphere. Traffic related-
sources include exhaust emissions (EC, OC...), tyre and break
wear (Zn, Cu...), and road dust resuspension (Ca and other crustal
components) (Pant and Harrison, 2013). However, other sources
such as mineral dust transported from desert areas or biomass
burning may significantly contribute to PM levels depending on the
sampling site.

Concentration ratios between PM components are commonly
used to identify PM sources in ambient studies (Chofre et al., 2016;
Genga et al,, 2017; Megido et al., 2016). Table 4 shows ratios be-
tween carbonaceous species and other aerosol components in
PMjo. Similar values were obtained for the PM; fraction.

Table 4

Concentration ratios of carbonaceous species (g m~>) to ionic components (ug m—>)
and metals (ng m~3) in PMj,. Ratios have been calculated separately for the summer
and winter seasons, and for Saharan dust events (SDE), local pollution episodes (LPE)
and non-event days (NED).

Cu/EC Zn/EC CaJEC nss-SOF /EC nss-K*/EC? nss-K*/OC?
Summer® 13 21 1414 35 0.09 0.019
Winter® 15 22 959 1.3 0.18 0.032
SDE 14 22 1684 33 0.15 0.028
LPE 16 25 1226 1.7 0.24 0.041
NED 14 21 1051 2.1 0.13 0.025

2 Summer: June, July and August.

b Winter: December, January and February.

¢ Non-sea salt SO~ was calculated by subtracting sea-salt SO~ to total SOZ . [ss-
S037] = 0.252-[Na*].

4 Non-sea salt K* was calculated by subtracting sea-salt K* to total K*. [ss-
K*] = 0.036-[Na*].

The ratios of Cu and Zn to EC were fairly constant independently
of the season and the type of event, pointing to traffic as the main
source of the three elements throughout the whole year. In
contrast, the Ca/EC ratio increased from winter to summer, which
suggests extra sources of Ca during the warm season. The higher
input of mineral dust due to enhanced local resuspension and
transport from the Saharan desert is the most likely reason for the
observed increase. In fact, the Ca/EC ratio was maximum during
Saharan outbreaks.

The SO JEC ratio can provide information to assess the
contribution of biomass burning (BB) and fossil-fuel combustion.
Values of this ratio for biomass burning emissions are significantly
lower (between 0.28 and 0.70) than those for fossil fuel combustion
(Srinivas and Sarin, 2014, and references therein). Sulfate to EC
ratios found in Elche were lower than those calculated for a port
city in southern Italy (SOF /EC=7-9), probably as a result of
elevated SO3~ levels due to the heavy fuel oil used by ships (Genga
et al., 2017). The observed seasonal variation at our sampling site,
with lower ratios during winter, is consistent with a higher
contribution from biomass burning emissions during the cold
season. Wood burning for domestic heating during wintertime is
frequent in rural residential areas located nearby the city. On the
other hand, agricultural debris burning is forbidden in the study
area from July to September.

K" is generally used as a tracer of biomass burning (Chen et al.,
2017). Hence, K*/OC and K*/EC ratios can also be used to distin-
guish biomass burning from other sources of carbonaceous species.
Relatively high K'/EC ratios have been reported for biomass
burning (from~0.2 to 1.1; Andreae and Merlet, 2001), while for
fossil fuel combustion the ratio approaches to zero. K*/EC ratios
obtained in this study suggest a moderate contribution from
biomass burning emissions in Elche. The higher value found during
winter indicates an increase in the contribution from this source
during the coldest months. Similarly, the values of the K*/OC ratio
are low compared with those reported for agricultural residues and
wood burning (commonly > 0.04; Andreae and Merlet, 2001).

In a first attempt to roughly estimate the minimum contribution
of biomass burning to the levels of carbonaceous aerosols in Elche,
we have used the (K"/EC)gp ratio.

ECgg = nss — K* /(K" /EC)gg 3)

Our approach is similar to that of Genga et al. (2017) and Srinivas
and Sarin (2014). In this study, the upper estimate of 1.1 proposed
by Andreae and Merlet (2001) was used. It is important to bear in
mind that this estimation has considerable uncertainty because (1)
the (K*/EC)gp ratio varies with the type of biomass and with the
combustion conditions (Cheng et al., 2014), and (2) K™ can be
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emitted by sources other than biomass burning (Zhang et al., 2010).

The proportion of OC emitted from biomass burning was then
calculated using the (EC/OC)gp ratio of 0.16 suggested by Szidat et al.
(2006).

OCpp= ECgp/(EC/OC)gp (4)

The results are shown in Table 5. As expected, biomass burning
represented a modest contribution to atmospheric concentrations
of EC and OC in Elche. Average values were significantly lower than
those reported for other urban areas (Genga et al., 2017; Srinivas
and Sarin, 2014; Szidat et al., 2006), where contributions of ~40%
were found. For the reasons previously mentioned, the proportion
of OC and EC from biomass burning emissions was higher in winter
than in summer.

4. Conclusions

The increase in PMyp concentrations observed during working
days is in agreement with the higher traffic flows, which cause
higher emissions of particles in the PMyq size fraction. No signifi-
cant differences between PM; concentrations measured during
weekdays and weekends were found. The most important reason is
that the submicron fraction is mainly formed of secondary
components.

Temporal variations of EC concentrations were mainly driven by
vehicle emissions and meteorological conditions. A significant
decrease in EC levels was observed during the weekend due to a
reduction in traffic flows, and also in summer as a result of the
higher dispersion conditions. The highest EC concentrations were
recorded during local pollution episodes typical of the winter
season, when the weather conditions are suitable for the accu-
mulation of pollutants at ground-level. A moderate contribution
from biomass burning emissions to EC levels was found in this
study. As expected, the influence of this source was higher in the
cold season, contributing somewhat to explain the higher winter
EC levels. The modest increase in EC concentrations observed
during African intrusions was attributed to the transport of
anthropogenic pollutants by Saharan dust plumes, as confirmed by
the similar Cu/EC and Zn/EC ratios during event and non-event
days.

The seasonal variation of OC levels, equivalent to that of EC, can
be explained not only by the poor dispersion conditions during
winter, but also by the lower ambient temperatures favoring the
partitioning of organic compounds into the particle phase during
this season. Another factor contributing to the increase in OC
concentrations during winter time was the generation of secondary
organic aerosols. The prevailing meteorological conditions in the
cold season (lower temperatures and mixing layer heights) seemed
more important for SOA production than photochemistry. Even the
effect of African dust outbreaks on SOC levels was significantly
stronger during winter episodes. Our results suggest that aqueous-
phase chemistry may be an important pathway for the formation of

Table 5
Average concentrations (ug m~3) of OC and EC from biomass burning emissions. The
contribution of this source to the levels of OC and EC is shown in brackets.

PM; PMio

ECgp OCgp ECgp OCgg
Whole period 0.13 (13%) 0.80 (16%) 0.15 (13%) 0.92 (15%)
Summer 0.08 (10%) 0.50 (12%) 0.09 (8%) 0.55 (11%)
Winter 0.17 (16%) 1.09 (20%) 0.20 (16%) 1.24 (18%)

2Summer: June, July and August.
PWinter: December, January and February.

SOA during winter.
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HIGHLIGHTS GRAPHICAL ABSTRACT

e Aerosol size distributions in a port
environment has been studied.

e The possible origin of particle size dis-
tributions of inorganic ions is explained.

e The impact of port activities on aerosol
size distributions is analysed.

e Seasonal changes of aerosol size distri-
butions are evaluated.
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ARTICLE INFO ABSTRACT
Handling Editor: Volker Matthias Water-soluble ions were analysed in size segregated aerosol samples collected in the port of Alicante (South-
eastern Spain) during summer and winter using a multistage cascade impactor. Seasonal variations in the size
Keywords: distributions of the analysed components and the influence of bulk materials handling (loading/unloading and
Port stockpiling) at the docks were investigated. The size distributions of SO42~, NH4" and K" were characterized by
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Aerosol size distributions
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prominent peaks in the condensation and droplet modes, both in summer and winter, while those of Ca2+, Na™,
Mg?* and CI~ had a main peak centred at ~4 pm. Although oxalate size distributions were similar during both
seasons, the fraction of coarse-mode oxalate increased in summer most likely as a result of volatilization and
repartition processes or reactions of oxalic acid with coarse alkaline particles. Nitrate size distributions were
dominated by a coarse mode; however, during winter, modal peaks in the submicron size range were also
observed due to favourable conditions for the formation of fine-mode NH4NO3. Harbour activities had a sig-
nificant impact only on the concentrations of calcium, particularly in the coarse fraction, during both summer

and winter.
1. Introduction and hundreds of different organic compounds (Seinfeld and Pandis,
2016). In the last decades, there has been increased interest in the study
Atmospheric aerosol is a complex mixture of inorganic substances of aerosol chemical composition and size distribution since the health
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and environmental effects of atmospheric particulate matter (PM)
depend on these properties (Cassee et al., 2013; Mahowald et al., 2014).
On the other hand, the chemical composition and size of atmospheric
PM provide information about the emission sources and atmospheric
processes generating primary and secondary aerosols, respectively
(Galindo et al., 2021; Hu et al., 2013; Yue et al., 2008). Finally, aerosol
size and composition also play an important role in the transport and
removal processes, atmospheric chemistry, radiative effects, and cloud
formation processes (Bian et al., 2019).

A major fraction of PM consists of water-soluble inorganic com-
pounds, mainly secondary inorganic ions (sulfate, nitrate and ammo-
nium) (Galindo et al., 2020; Squizzato et al., 2013). These species,
formed from the photochemical oxidation of gaseous precursors (SOa,
NOy and NH3), are related with visibility impairment (Zhou et al., 2012)
and may also play a key role in aerosol acidity, determining its effects on
human health, ecosystems and materials (Squizzato et al., 2013). On the
other hand, primary inorganic components can also make up a signifi-
cant contribution to atmospheric PM, especially crustal species, such as
calcium (Galindo et al., 2020; Shahid et al., 2019), and major sea salt
components (Na™ and C17) (Chan et al., 2000; Bhugwant et al., 2013).

The multimodal distribution of atmospheric aerosol components as a
function of particle size varies depending on their sources and atmo-
spheric conditions (Huang et al., 2016; Taiwo et al., 2014). For this
reason, it is important to study aerosol size distributions in different
environments in order to identify source signatures of components
contributing to atmospheric PM. Cascade impactors have been widely
used for the determination of aerosol mass size distributions in both
work places and ambient air (Crespo et al., 2012; Gupta et al., 2008;
Huang et al., 2016; Segalin et al., 2017; Smolik et al., 2003). These
devices allow the collection of size segregated aerosols onto filters for
subsequent determination of the mass, chemical and/or physical prop-
erties (Cuccia et al., 2013; Engling et al., 2009, Samara, 2017).

Port-related activities are known to be an important source of at-
mospheric PM and can have a strong impact on local air quality at
coastal sites (Sorte et al., 2020; Viana et al., 2014). PM emissions can be
due to both maritime transport and the activity at the docks (Clemente
et al., 2021; Nunes et al., 2017; Pérez et al., 2016). In spite of this, there
are few works regarding the impact of harbour-related activities on
aerosol mass size-distributions (Merico et al., 2020) and, to the best of
our knowledge, there is not any study related to the size distribution of
aerosol components.

This work is focused on the determination of the size distributions of
water-soluble ionic species at the harbour of Alicante (southeastern
Spain). The port is an important sector of the local economy and rep-
resents a significant source of atmospheric aerosols, accounting for
about 40% of PM; levels (Clemente et al., 2021). The selected sampling
site was on the border between the port and the city, in an area acces-
sible to pedestrians. The results of this study would be helpful to discern
specific aerosol sources based on their particle size distributions, pro-
pose effective mitigation strategies to improve air quality in the area,
and reduce adverse effects of harbour activities on human health,
particularly for the people who live in nearby areas.

2. Materials and methods
2.1. Measurement site

The sampling site was located within the maritime port of Alicante.
The city is located on the Mediterranean coast of Spain (38°20'12.6 “N
0°29'48.2 “W) and has an area of about 200 km? and a population of
331,577 inhabitants. The area is characterized by a Mediterranean
climate, with mild winters and dry warm summers. A full description of
the sampling point and the main features and facilities of the port can be
found in Clemente et al. (2021).

The sampler was placed less than 400 m from the main bulk material
(limestone and gypsum mainly) loading and unloading docks and 500 m
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from the nearest inhabited area. Operations with other materials such as
fertilisers, woodchips, rubber and wheat are also carried out at other
docks located further away. The location of the sampling point and the
main docks can be found in Fig. 1. Wind roses for the summer and winter
periods are also shown. During summer the wind regime was dominated
by the sea breeze circulation (S-SE), while during winter the prevailing
wind blew from the SE and NW directions.

It is important to highlight that particle dispersion does not only
occur during loading and unloading operations, but also during the
stockpiling of the materials on the days prior to the arrival of the ships.

2.2. Sample collection and analysis

A total of 168 size-segregated PM samples were collected during
summer and winter seasons (14 sampling days x 12 stages). The first
sampling period was from 20 July to 7 August 2018 (summer), while the
second sampling period was from 22 February to 7 March 2019 (winter).
A 12-stage Dekati low pressure impactor (DLPI) was used to collect
particles ranging from 30 nm to 10 pm (0.045, 0.086, 0.153, 0.231,
0.343, 0.591, 0.796, 1.06, 1.66, 2.68, 4.08, and 8.50 pm) (Maenhaut
et al., 1996; Crespo et al., 2012). A 25 mm diameter Nucleopore® pol-
ycarbonate membrane filter with a flow rate of 11 L min~* was used in
each stage.

PM concentrations were determined according to the procedure
described in EN 12341. Each filter was stored in a humidity (50 + 5%)
and temperature (20 + 1 °C) controlled room for 48 h before and after
sampling, and then weighed on a Mettler Toledo® XP 105 balance with a
sensitivity of 10> g. The mass concentration of each filter was obtained
using the gravimetric method. After weighing, the sampled filters were
kept in a refrigerator at 5-8 °C until analysis by ion chromatography.

Filters were extracted with 4 mL Milli-Q water under sonication for
30 min. The concentration of anions (C1~, NO3~, SO4%~ and C20427) was
obtained by analysis with a Dionex DX-120 chromatograph, equipped
with an AS11-HC ion exchange column (4 x 250 mm) and an ASRS-300
suppressor (4 mm). A 10 mM sodium hydroxide solution with a flow rate
of 1 mL min~! was used as eluent. Cations (Na*, K*, Ca?*, Mg?" and
NH,; ) were analysed with a Dionex ICS-1100 chromatograph equipped
with a CS12A ion exchange column (4 x 250 mm) and a CSRS-300
suppressor (4 mm). For this analysis, 20 mM methanesulphonic acid
at a flow rate of 0.7 mL min~! was used as eluent. More details about the
IC analytical procedures can be found in Galindo et al. (2018). The
detection limits (determined as three times the standard deviation) in pg
m~> were: CI~ 0.01; NO3~ 0.06; SO4>~ 0.05; C204%~ 0.002; Na* 0.01; K*
0.01; Ca®* 0.02; Mg?* 0.001; NH,* 0.02.

Carbonate concentrations were estimated from the ionic balance,
assuming that the anion deficit corresponds exclusively to this ion
(Galindo and Yubero, 2017). This deficit occurred in the coarse fraction,
and therefore CO32~ data are only available for PM above 1 pm.

The experimental results for each analyte were inverted into smooth
size distributions by the computer program MICRON (Cuccia et al.,
2010; Maenhaut et al., 1996; Salma et al., 2005). The inverted data were
fitted by log-normal distributions so that the mass concentrations, geo-
metric mean aerodynamic diameters (GMAD), and geometric standard
deviations (GSD) of the different modes were obtained for each size
distribution.

A statistical test (Kruskal-Wallis test) was used to identify significant
differences between the seasonal concentrations of the analysed
compounds.

3. Results and discussion
3.1. Average mass size distribution of particulate matter
The average mass size distribution for the whole measurement

period is presented in Fig. 2. The size distribution of atmospheric
aerosols at the sampling site was multimodal, each mode representing
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Fig. 1. Location of the sampling site within the port of Alicante. Summer and winter wind roses during the study period were plotted using the Openair (Carslaw and

Ropkins, 2012).
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Fig. 2. Average aerosol mass size distribution and mode retrieval. In red, histogram of the cascade impactor experimental data; in light blue (dashed line), data
inversion by the program MICRON; and in grey, blue, green and orange dots, the main modes of the distribution. (For interpretation of the references to colour in this

figure legend, the reader is referred to the Web version of this article.)

different sources or formation pathways. The five modes found in this
study were defined as: Aitken (<0.1 pm), condensation (between 0.1 pm
and 0.5 pm), droplet (between 0.5 pm and 1 pm), coarse (between 1 pm
and 5 pm), and Very Large Particles (VLP; > 5 pm). All modes were
present in the whole set of samples collected during the study period,
except the Aitken mode that was detected in 57% of the samples due to
the limitations of the analytical procedures.

The Aitken mode (0.08 pm; 5% of the total concentration) most
likely resulted from freshly emitted particles and from the growth of
nucleation mode particles (Bernardoni et al., 2017; Dioni et al., 2020).
Condensation-mode particles (~0.3 pm; 36% of the total concentration)
could be either freshly emitted aerosols from combustion sources or
secondary aerosols formed from gas-phase reactions (Bernardoni et al.,

2017; Bian et al., 2014), whereas heterogeneous and aqueous-phase
reactions are recognized as the main production pathways of particles
in the droplet mode (~0.7 pm; 20% of the total concentration) (Wang
etal., 2012; Wang et al., 2021). Finally, coarse particles (including VLP,
39% of the total concentration) could be generated by mechanical
processes (sea-salt, soil dust, tire and break wear, loading and unloading
activities at the docks) or correspond to aged sea-salt and dust particles
(Bian et al., 2014; Seinfeld and Pandis, 2016).

3.2. Average size distributions of water-soluble ions

Table 1 summarizes the characteristics of the different modes for
each ion. The modes found more frequently during the measurement
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period were considered as the main modes for each species. The geo-
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The average size distribution for C1~ was different from that of Na™*
and Mg?". As explained above, an additional peak at ~9 pm was
observed as a result of chloride depletion being dependent on the par-
ticle size. Hence, we can conclude that the maximum in the very large
mode is not a real peak and that the chloride distribution does not reflect
the sea salt size distribution.

3.2.2. Secondary water-soluble ions (S04~, NO3~, NH;* and C;0427)

Sulfate and ammonium showed a practically bimodal distribution in
the submicron size range, with peaks in the condensation and droplet
modes. The condensation mode (peaking at ~ 0.3 pm) contributed
around 50% to the total mass concentrations, while the droplet mode
(with an average aerodynamic diameter of ~0.6 pm) accounted for
approximately 30%. These modes have already been described in pre-
vious studies (Cabada et al., 2004; Guo et al., 2010; Zhuang et al., 1999)
and correspond to two different formation pathways. The condensation
mode for SO4%~ was suggested to originate from the gas-phase oxidation
of SO, followed by gas-to-particle conversion (Seinfeld and Pandis,
2016), while the droplet mode results from the aqueous-phase oxidation
of SO in cloud and fog droplets mainly by H5O» and by transition metals
catalysed oxidation (Wang et al., 2021). Other processes that may
explain the formation of droplet-mode sulfate include condensation and
coagulation of smaller particles and the growth of the condensation
mode by addition of sulfate and water (Guo et al., 2010). The dominance
of particles in the condensation mode at our sampling site indicates that
the formation of secondary sulfate during the study period was mainly
from gas-phase reactions, most likely because sampling was performed
on sunny days without low clouds (Plaza et al., 2011; Zhuang et al.,
1999). The mode diameters of ammonia in the condensation and droplet
size ranges were the same as those of sulfate, indicating that both ions
coexist in these particles. Ammonium in fine particles is formed from the
reactions of gaseous ammonia with acidic species such as H,SO4, HNO3
and HCL Since ammonium sulfate is more stable than the other
ammonium salts, NH3 prefers to react with sulfuric acid or sulfate. The
slope of the linear regression line between SO4%~ and NH4" concentra-
tions (in peq m~3) in the 0.153-0.343 pm and the 0.591-1.06 pm size
ranges was 0.95 (R? >0.93), pointing to the formation of (NH4)2SO4 in
both modes.

Sulfate showed a minor peak in the coarse mode at 3.4 um, which
accounted for 17% of the total sulfate. This peak has been commonly
observed in several previous studies (Do et al., 2021; Plaza et al., 2011;
Taiwo et al., 2014; Zhao et al., 2011; Zhuang et al., 1999) and results
from the reaction of SO, or HySO4 with coarse calcium and sodium
particles. Coarse NH4 " was found in all samples, although it contributed
less than 5% to the total ammonium mass concentration.

Nitrate showed a trimodal distribution; however, unlike sulfate, its
average size distribution was dominated by coarse mode particles (3.8
pm), accounting for 80% of the total nitrate mass concentration. Coarse-
mode nitrate is mainly formed from heterogeneous reactions of nitric
acid with mineral dust and/or sea salt particles (Dasgupta et al., 2007;
Hodzic et al., 2006). Two small peaks were obtained in the fine size
range with average diameters in the condensation (0.3 pm) and droplet
(0.7 pm) modes, similarly to other studies (Cabada et al., 2004). Nitrate
in the condensation mode is generated by the gas-phase oxidation of
NOy to HNOg, which then reacts with ammonia to form NH4NO3. On the
other hand, the formation of the droplet-mode nitrate may be the result
of heterogeneous-phase reactions or the growth of condensation-mode
ammonium nitrate particles (Cabada et al., 2004; Wang et al., 2021).
Fine NH4NOs is highly unstable and tends to decompose into gaseous
nitric acid and ammonia under high temperatures and low relative hu-
midity conditions. In addition, its formation is favoured at high NH3
concentrations, when there is sufficient ammonia to neutralize both
H2S04 and HNOg3 (Do et al., 2021; Wang et al., 2015b). This may be the
reason why nitrate size distributions differ depending on the meteoro-
logical conditions and the characteristics of the study area. As just
mentioned, at our sampling site nitrate was mainly distributed in the
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coarse size fraction, in accordance with several previous studies (Bar-
baro et al., 2019; Bougiatioti et al., 2013; Plaza et al., 2011; Taiwo et al.,
2014; Zhuang et al., 1999). This is most likely because ammonia levels
are low in the study area and the formation of ammonium nitrate is
limited by the availability of ammonia (Clemente et al., 2022). In
contrast, other works have reported a higher abundance of nitrate in
fine-mode particles (Cabada et al., 2004; Zhao et al., 2011).

Oxalic acid is the most abundant dicarboxylic acid in atmospheric
aerosols, with most of it existing as oxalate. It can be directly introduced
into the atmosphere by biogenic and anthropogenic sources, although
the secondary formation of oxalate through photochemical oxidation of
volatile organic compounds is thought to be the main source of this
anion (Bian et al., 2014; Zhou et al., 2015). The size distribution of
oxalate was similar to that of sulfate, although the peak in the coarse
mode (40% of the total oxalate) was larger than those in the conden-
sation (35%) and droplet modes (20%). Trimodal distributions for ox-
alate have been identified in previous studies (Bian et al., 2014; Huang
et al., 2006). In contrast, other works have reported bimodal size dis-
tributions with peaks in the submicron and coarse size ranges (Bardouki
et al., 2003; Laongsgri and Harrison, 2013; Zhao and Gao, 2008).
Regardless the number of mode peaks, oxalate size distributions are
usually dominated by a large droplet mode. The formation of oxalate in
the droplet mode has been attributed either to in-cloud processes or
gas-to-particle formation (Zhao and Gao, 2008). When the formation
pathway of droplet-mode oxalate is dominated by in-cloud processes,
oxalate shows a good correlation with sulfate (Huang et al., 2006;
Laongsgri and Harrison, 2013). The correlations between these two ions
at our sampling site will be discussed in the next section. The
condensation-mode oxalate is thought (Ooki et al., 2002) to be the result
of the photochemical oxidation of gaseous precursors with OH radicals
and ozone, followed by condensation of the formed oxalic acid onto
existing particles (Bian et al., 2014; Kawamura et al., 2007; Laongsgri
and Harrison, 2013). Regarding coarse-mode oxalate, it may be formed
from the reaction of gas-phase oxalic acid with sea-salt and/or soil
aerosols (Bardouki et al., 2003; Huang et al., 2006; Kawamura et al.,
2007). The size distribution of oxalate at our sampling site points to
gas-phase reactions as the main pathway for oxalate formation. The
dominant peak in the coarse mode may be attributed to the high con-
centrations of alkaline particles of sea salt and soil origin.

3.2.3. Crustal species (C?* and C032’)

Similarly to previous studies, calcium showed a multimodal size
distribution, with peaks in the submicron and supermicron size ranges
(Bian et al., 2014; Park and Yu, 2019). However, Ca®* predominated in
the coarse fraction (85%) since it is mainly derived from crustal CaCOs.
The coarse mode (4.3 pm) contributed 72% to the total Ca®" and the
very large mode (~13 pm) accounted for a minor fraction (13%).
Fine-mode calcium (the sum of the Aitken, condensation and droplet
modes) contributed only 15% to the total Ca®" concentration.

During the sampling days, no Saharan dust event was recorded,
suggesting that local emissions were the main source of coarse Ca>" at
the sampling site. From the size distribution of carbonate, it can be
deduced that calcium in the very large mode was found as CaCOs,
whereas in the coarse mode it was associated, in addition to carbonate,
with nitrate and sulfate.

3.2.4. Soluble potassium (K*)

The size distribution of potassium was characterized by multiple
modes since K™ can be emitted by a wide variety of sources including
biomass burning, combustion processes, sea-salt, soil emissions and
biogenic sources (Bougiatioti et al., 2013; Do et al., 2021; Kleeman et al.,
2000; Zhao and Gao, 2008). Potassium was mainly distributed in the
fine fraction, following the general pattern observed in many other
studies (Barbaro et al., 2019; Bernardoni et al., 2017; Bian et al., 2014;
Bougiatioti et al., 2013; Do et al., 2021). The condensation (0.3 pm) and
droplet (0.6 pm) modes dominated the size distributions of potassium,
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with a similar contribution to the average K* concentration (37% and
32%, respectively). These fine-mode peaks are attributed to anthropo-
genic sources, mainly biomass burning but also other sources such as
cooking or even traffic (Almeida et al., 2005; Wang et al., 2014). Po-
tassium in the coarse mode peaked at 2.9 pm, and contributed nearly
20% to the total K*. Coarse potassium is associated with mineral dust,
sea salt and biogenic emissions (Bougiatioti et al., 2013; Do et al., 2021).

3.3. Seasonal variation of size distributions

Most of the water-soluble components showed similar mass size
distributions during summer and winter (i.e. the modal peaks were the
same and the relative contribution of each mode was similar during both
seasons), although for some species winter and summer concentrations
were statistically different (Table 2). Only nitrate and oxalate size dis-
tributions followed a different pattern during both seasons, as will be
discussed below.

Sulfate concentrations were higher in summer than in winter, as
previously reported for the study area (Galindo et al., 2011, 2020). This
was due to the higher production rate of H,SO4 from the photochemical
oxidation of SOy during the warm season. The subsequent reaction of
sulfuric acid with ammonia to form (NH4)2SO4 can explain the increase
in ammonium concentrations from winter to summer.

The seasonal cycle of soluble potassium was characterized by higher
concentrations in winter than in summer. As shown in the previous
section, potassium was mainly distributed in the submicron fraction,
indicating that K mainly originates from combustion sources. There-
fore, the increase in potassium concentrations during the cold season
may be attributed to higher emission rates from sources and the lower
mixing layer height. This seasonal cycle has been previously observed at
other sites (Bian et al., 2014; Galon-Negru et al., 2018).

Sodium and magnesium concentrations were slightly higher in
summer as a result of the prevalence of sea breezes during this season,
although the seasonal differences were lower than those found in pre-
vious works performed in the study area (Galindo et al., 2011, 2020) due
to the proximity of the sampling site to the sea shore. In contrast, a
decrease in chloride concentrations from winter to summer was found
(although this decrease was not statistically significant due to the high
standard deviation in Cl~ concentrations). The reason is that chloride
depletion is larger in summer due to the higher ambient temperature
(Galindo and Yubero, 2017).

Calcium concentrations were higher in winter than in summer. The
results of previous works performed carried out in the study area indi-
cate that the seasonal cycle of Ca?" varies depending on the sampling
site and meteorological conditions. In the absence of precipitation and
Saharan dust intrusions, winter concentrations can be higher than those
registered in summer, possibly due to a decrease in the mixing layer
height during the cold months (Galindo et al., 2011; Galindo and
Yubero, 2017). Otherwise, calcium levels tend to be larger during
summer as a consequence of increased dust resuspension and a higher
frequency of African dust outbreaks (Galindo et al., 2013).

During the study period, the total concentration of oxalate was
similar in summer and winter. However, when the concentrations of the
submicron and coarse fractions were calculated separately, some dif-
ferences were found. Fine oxalate concentrations were higher in winter
than in summer (0.12 vs 0.09 pg m™°, calculated as the sum of the
impactor stages below 1.06 pm), while the opposite was observed in the
coarse fraction (0.06 vs 0.09 pg m~>, calculated as the sum of the
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impactor stages above 1.06 pm). The increase in the concentrations of
coarse-mode oxalate during summer is clearly seen in Fig. 4. This sea-
sonal cycle can be explained by the intense photochemical activity
favouring the formation of gaseous oxalic acid followed by condensation
onto coarse alkaline particles or sea salt. It has also been suggested that
supermicron oxalate particles may be the result of evaporation of oxalic
acid from the smaller-size particles followed by condensation onto
larger particles due to their higher alkalinity (Bian et al., 2014). This
may be a reason for the decrease in the concentrations of submicron
oxalate during summer. The results of the correlations between oxalate
and sulfate concentrations in the submicron fraction point to different
formation pathways in summer and winter, at least in the droplet mode.
Fairly good correlations between both ions were observed in the
0.153-0.591 pm size bins, both in summer and winter (R? of 0.48 and
0.71, respectively), probably indicating that oxalate in the condensation
mode was formed from gas-phase reactions followed by condensation
or/and by heterogeneous reactions on particle surfaces. On the other
hand, the mass concentrations of oxalate and sulfate in 0.591-1.06 pm
showed a strong correlation in winter (R% = 0.74), and no correlation in
summer (R = 0.04). These results suggest that oxalate in the droplet
mode was formed by in-cloud processes during winter and by
gas-to-particle conversion during the summer season, in line with the
findings of Zhao and Gao (2008). They observed a good relationship
between oxalate and sulfate in 0.32-0.56 pm only when the average
temperature was below 20 °C. During our study period, the average
daily temperature was between 28 and 31 °C in summer, and between
14 and 18 °C during winter.

The average size distributions of nitrate during summer and winter
were significantly different (Fig. 5). During the winter season, NO3™~
showed a trimodal size distribution, with peaks in the submicron and
coarse size ranges. Coarse nitrate concentrations were higher than those
of the submicrometric fraction due to the low ammonia levels in the
study region.

As mentioned in the previous section, nitrate in the condensation and
droplet modes is in the form of ammonium nitrate generated by gas-
phase or heterogeneous reactions, respectively. It is well known that
the partitioning of NH4sNO3 between the gas and aerosol phase is shifted
to the particle-phase under low ambient temperatures. Thus, the thermal
decomposition of particulate NH4sNO3 in summer explains why nitrate
had a unimodal supermicron size distribution during this season.

To gain insight into the formation of coarse-mode nitrate, the mass
concentrations of nitrate for the impactor stages above 1.06 pm were
correlated against the excess of sodium and calcium, defined as the
fraction of Na™ and Ca?* not bound to chloride and carbonate, respec-
tively (Nicolas et al., 2009a). Correlations were performed separately for
winter and summer (Fig. 6). During summer, most of the nitrate was in
the form of NaNOs as a result of the reaction of HNO3 with sea salt (R1).
This indicates that chloride depletion can be largely attributed to the
formation of coarse-mode nitrate, as reported in several previous works
(Barbaro et al., 2019; Bian et al., 2014; Ghosh et al., 2020; Zhao and
Gao, 2008; Zhuang et al., 1999). The Ca%*/Na™ equivalent ratio during
summer, although lower than in winter, was higher than unity (1.8),
indicating that calcium was the dominant alkaline ion in coarse parti-
cles. Therefore, the reaction between nitric acid and sodium chloride
seems to be more dependent on the ambient temperature than on the
relative proportion of sodium and calcium. The results of the correlation
analysis show that a significant fraction of coarse NO3~ was associated
with Ca®* during winter, suggesting that the reaction of nitric acid with

Table 2
Mean concentrations of water-soluble species (g m~>) during summer and winter calculated as the sum of all stages of the DEKATI impactor.
cl- NO5~ 5042 Cr04% Na* NH,* K* Mgt Ca*
Summer 0.47 2.09° 4.91° 0.17 0.85 1.69° 0.28° 0.17 1.32°
Winter 0.75 3.26 2.59 0.19 0.78 0.98 0.52 0.15 2.43

 Seasonal differences were statistically significant at the 95% confidence level.
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soil particles (R2) was the main pathway for coarse-mode nitrate for-
mation during the cold season. The percentages of chloride depletion
from coarse-mode sea salt aerosols, calculated using the CI~/Na™ ratio in
sea water (Ghosh et al., 2020), are in agreement with the previous
outcomes since the extent of chloride deficit was higher in summer
(67%) than in winter (47%). A similar seasonal pattern for chloride
depletion was obtained in other works (Bian et al., 2014).

HNOjs (g) + NaCl (s) — NaNOs (s) + HCI (g) (R1)

2 HNOjs (g) + CaCOs3 (s) — Ca(NO3), (s) + HCI (g) (R2)

3.4. Influence of port activities on size distributions

As mentioned in Section 2.1., fugitive PM emissions can occur during
both loading/unloading of cargo vessels and stockpiling of bulk mate-
rials at the docks. In order to evaluate the impact of such activities on the
concentrations and size distributions of the analysed species, we first
identified those days with and without port activities. For the study
period, there were activities at the docks (either loading/unloading of
ships, transporting or stockpiling of dust materials) during one day in
summer and two days in winter. Then, we verified that not Saharan dust
event was registered in order to discard any significant external influ-
ence on aerosol size distribution and composition (Nicolas et al., 2009b,
2020). Finally, the average concentrations of the studied components on
the days of the study period with and without materials movement were
calculated separately for winter and summer (Table 3).

The activities of loading/unloading, transporting and stockpiling of
bulk materials at the docks had a clear impact on Ca?* levels during both
summer and winter. The concentrations of soluble calcium on days with
bulk materials movement were more than double those on days without
these port activities during both seasons. Calcium emissions were most
likely in the form of CaCOgs, as can be deduced from the increases in
carbonate concentrations. Potassium levels showed a minor increment
on days with harbour activities compared with calcium, which could
suggest the presence of potassium salts in dust particles. However, this
possibility is unlikely because the increase in K* concentrations was
comparable or even higher in the submicron fraction. For the remaining
ions, a clear influence of port activities was not observed since variations
in their concentrations on days with and without bulk materials
handling were different in summer and winter.

Fig. 7 presents mass size distributions for calcium on days with and
without bulk port activities during summer and winter. It can be
observed that, although mass concentrations on days with harbour ac-
tivities were higher for all the stages, the most significant increases in
Ca?* concentrations were generally found in the supermicron fractions,
specifically on the tenth stage (mean diameter 2.68 pm).

4. Conclusions

Size distributions of water-soluble aerosol components (Cl1~, NO3™,
S04%7, C,04%7, Na*, K, Ca®", Mg?" and NH4 ") were determined at the
port of Alicante during summer and winter. Sulfate and ammonium were
mainly distributed in the submicron size range, with peaks in the

Table 3
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condensation and droplet modes, suggesting the formation of (NH4)2SO4
through both gas-phase and aqueous-phase reactions during summer
and winter. Oxalate showed a trimodal size distribution with peaks in
the submicron and coarse ranges. However, a higher proportion of
coarse-mode oxalate was observed in summer, probably due either to
the reaction of oxalic acid with sea-salt and soil derived particles or to
volatilization and recondensation processes. Good correlations between
oxalate and sulfate were observed in the condensation mode, pointing to
similar formation pathways. In contrast, droplet-mode oxalate and sul-
fate were well correlated only in winter, suggesting that the formation
mechanisms of oxalate in the droplet mode depend on the ambient
temperature. Although the size distributions of nitrate were character-
ized by a dominant peak in the coarse range, two peaks in the fine mode
were also observed in winter as a result of the formation of submicron
NH4NO3 under low temperatures. The results of correlation analyses
indicate that coarse-mode NO3~ was mostly generated from the reaction
of nitric acid with soil dust during winter and sea-salt during summer. In
fact, the formation of NaNOg is mainly responsible for the significant C1~
depletion.

Harbour activities (including stockpiling of bulk materials at the
docks, transport, and loading/unloading of ships) had a significant in-
fluence on the levels of soluble calcium. Total Ca%* concentrations were
more than twice higher on days with bulk materials handling than on
days without materials movement during both summer and winter.
Although the increase in calcium levels was observed in general for all
the stages of the impactor, the highest increment was found for particles
on the stage with a cutoff diameter of 2.68 pm. These results indicate
that the storage and handling of bulk materials outdoors can have a
significant impact on air quality in the area. Therefore, measures to
minimize fugitive emissions from these activities should be taken. These
measures could include outdoor storage limitations (through the
building of warehouses) and proper loading/unloading methods. Other
mitigation actions to be considered are: addition of water to the area of
the pile being worked, use of misters and/or dry fogging systems, and
daily road sweeping to minimize road dust resuspension. The tempo-
rarily suspension of operations under breeze conditions that can favour
dust transport to the city, or under highly stable atmospheric conditions
leading to the accumulation of pollutants in the surroundings of the port
area, should also be contemplated.
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Mean concentrations of water-soluble species (ug m~>) on days with and without activities at the docks (loading/unloading of vessels and/or stockpiling of bulk

materials) calculated as the sum of all stages of the DEKATI impactor.

cl NO3 S0,* C204% COs* Na® NH,* K' Mg Ca?*

Winter With port activities 0.72 3.35 3.24 0.23 1.07 0.66 1.12 0.56 0.15 4.05
Without port activities 0.75 3.23 2.33 0.17 0.45 0.86 0.93 0.50 0.16 1.78

Summer With port activities 0.83 1.50 3.38 0.17 0.91 0.85 0.88 0.36 0.16 2.86
Without port activities 0.41 2.19 5.17 0.15 0.38 0.85 1.82 0.27 0.18 1.06

*Seasonal differences were statistically significant at the 95% confidence level.
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