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RESUME 

 
 

L’étude des concentrations des particules et des gaz en employant l’ambiant ion 

moniteur AIM au Supersite CNRS d’Orléans. Nous a permis de fournir des mesures en temps 

réel de la concentration massique de la composition inorganique des particules et des gaz dans 

l'air à une résolution temporelle d'une heure. Pour l'AIM, nous nous intéressons aux composés 

les plus dominants dans les phases particulaires. Nous présentons également la concentration 

atmosphérique de carbone noir (BC) sur une période de près de 5 ans (mi-2017 - 2021) à l'aide 

d'un Aéthalomètre AE33.  Nous avons comparé la concentration massique AIM+BC avec le 

compteur d'aérosols LOAC. Une étude de la trajectoire atmosphérique rétrograde d’une 

période de pollution utilisant le modèle (Hysplit) a été effectuée. Le comportement du niveau 

atmosphérique de BC avec le verrouillage du COVID-19 a également été analysé. Cette étude 

fournit une entrée de base de données de mesure du BC à long terme pour les modèles de 

qualité de l'air et de climat. Le deuxième chapitre rapporte de nouvelles informations 

cinétiques et mécaniques sur la chimie atmosphérique des cétones. Des méthodes de vitesse 

absolue et relative ont été utilisées pour déterminer les constantes de vitesse des réactions OH 

avec la 2-méthyl-3-pentanone (2M3P), la 3-méthyl-2-pentanone (3M2P) et la 4-méthyl-2-

pentanone (4M2P), trois composés largement utilisés dans l'industrie. Ce travail constitue la 

première étude de dépendance à la température des réactions de l'OH avec 2M3P et 3M2P. 

Des études de produits à partir des réactions d'OH avec les cétones étudiées ont été menées 

dans une chambre de simulation de 7,3 m3 en utilisant PTR-ToF-MS, UHPLC-MS et GC-MS. 

Une série de composés carbonylés à chaîne courte comprenant le formaldéhyde, l'acétone, 

l'acétaldéhyde, le 2-butanone et le 2-méthypropanal ont été observés comme produits. En 

combinant les rendements en carbonyles mesurés avec ceux estimés à partir de la méthode 

SAR, nous proposons différents schémas de dégradation mécaniste des cétones étudiées 

initiées par réaction avec des radicaux OH. 

 

 

Mots-clefs : concentration massique, carbone noir, cétones, chambre de simulation. 
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ABSTRACT 

 
 

 

The study of the concentrations of particles and gases using the ambient ion monitor AIM at 

the CNRS Supersite in Orléans. Enabled us to provide real-time measurements of the mass 

concentration of inorganic composition of particles and gases in the air at a time resolution of 

one hour. For AIM, we are interested in the most dominant compounds in the particulate 

phases. We also present the atmospheric concentration of black carbon (BC) over a period of 

almost 5 years (mid-2017 - 2021) using an Aethalometer AE33. We compared the AIM+BC 

mass concentration with the LOAC aerosol counter. A study of the retrograde atmospheric 

trajectory of a pollution period using the model (Hysplit) was carried out. The behavior of the 

BC atmospheric level with the COVID-19 lockdown was also analyzed. This study provides a 

long-term BC measurement database input for air quality and climate models. The second 

chapter reports new kinetic and mechanical information on the atmospheric chemistry of 

ketones. Absolute and relative rate methods were used to determine the rate constants of OH 

reactions with 2-methyl-3-pentanone (2M3P), 3-methyl-2-pentanone (3M2P), and 4-methyl-2 

-pentanone (4M2P), three compounds widely used in industry. This work constitutes the first 

study of the temperature dependence of the reactions of OH with 2M3P and 3M2P. Product 

studies from the reactions of OH with the studied ketones were conducted in a 7.3 m3 

simulation chamber using PTR-ToF-MS, UHPLC-MS and GC-MS. A series of short-chain 

carbonyl compounds including formaldehyde, acetone, acetaldehyde, 2-butanone, and 2-

methylpropanal were observed to be produced. By combining the carbonyl yields measured 

with those estimated from the SAR method, we propose different mechanistic degradation 

schemes of the studied ketones initiated by reaction with OH radicals. 

 

Key Words : mass concentration, black carbon, ketones, simulation chamber. 
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La pollution de l’air constitue l’une des préoccupations majeures des pouvoirs 

publics. Selon des études récentes en France [1], environ 72% des citoyens français 

perçoivent la pollution atmosphérique comme une menace pour la santé. Cette 

pollution transite par nos voies respiratoires et nos poumons. Le citoyen est alors à la 

fois victime et acteur de la pollution de l’air. Le droit d’accéder à l’information sur la 

qualité de l’air qu’il respire et ses effets potentiels existent en France. Partout dans le 

monde, cette pollution est due majoritairement aux gaz, et de façon significative aux 

particules qui demandent encore un niveau de compréhension scientifique. En effet, la 

nécessité d’étudier à la fois la nature et la taille des aérosols rend l’échantillonnage et 

l’analyse de cette phase plus complexe. De nombreux travaux ont porté sur les 

aérosols et en particulier sur la fraction la plus fine qui a une influence sur la santé 

humaine telle que l’asthme et les maladies cardiovasculaires. Les particules ont aussi 

un impact sur le climat. L’enjeu est donc de travailler à une meilleure déconvolution 

des sources d’aérosols afin de pouvoir mettre en place des programmes de réduction 

des émissions adéquats permettant de protéger les populations tout en préservant les 

activités des régions concernées. Ces problèmes de pollution sont plus fortement 

sensibles en milieu urbain, notamment les immenses agglomérations. L’étude de la 

chimie des aérosols dans ces grandes villes est une nécessité pour répondre aux 

enjeux environnementaux, sanitaires et économiques sans oublier l’étude de la chimie 

atmosphérique des polluants dans les sites de fond (loin des sources de pollution). 

C’est dans ce contexte que se situe ce travail de thèse qui vise à une meilleure 

connaissance de la composition chimique des PM10 et de leurs principales sources 

dans une zone semi urbaine. En mettant sur place un ensemble instrumental 

permettant d’appréhender en ligne la composition chimique de l’aérosol pour en 

capturer la variabilité intrinsèque. D’autres part, compte tenu de l'importance des 

composés organiques volatils (COV) et plus particulièrement les cétones dans la 

chimie atmosphérique, il est important d'étudier les processus de dégradation des 

cétones ayant différentes structures chimiques. 

Réunissant un grand nombre de sources d’émissions encore mal caractérisées et une 

photochimie très active favorisant la transformation de ces émissions, le Maroc, plus 

précisément Michlifen située à 20 km à l’Ouest d’Ifrane, en pleine montagne de 

l’Atlas, représente un environnement stratégique pour étudier la composition 
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chimique de l’aérosol et mieux appréhender les sources d’émissions. Une partie du 

travail mené au cours de mes années de thèse s’inscrit pleinement dans cette 

problématique pour une meilleure connaissance de la composition chimique des 

PM2.5 et de leurs principales sources dans cette zone rurale qui a servi comme site de 

fond. Pour répondre à ces besoins, une campagne de mesure d’un mois conduite sur 

trois sites : (1) « AtlasM5 » à Michlifen, (2) site dans un parc en plein centre de la 

ville de Fès et (3) site à l’extrémité de la ville de Fès au sein du campus de la 

présidence de l’Université de Fès, au cours de la période Septembre – Octobre 2019, 

avec pour principaux objectifs de : 

Déterminer et de caractériser la composition chimique des particules fines 

PM2.5 ; 

D’identifier les principales sources d’émissions de PM2.5 et de quantifier la 

contribution relative de chacune de ces sources, 

De comparer les différents prélèvements des différents sites afin d’améliorer 

nos connaissances et d’établir un bilan critique des lacunes. 

Dans le premier chapitre, on présente un état de l’art de la chimie atmosphérique, la 

composition physico-chimique des particules et de leurs sources d’émissions ainsi que 

l’influence de la météorologie sur le transport et la dispersion des polluants. Les 

méthodologies de prélèvements et d’analyses utilisées pour caractériser chimiquement 

les PM sont détaillées à la fin de la première partie. 

Le deuxième chapitre est reparti sur deux grandes études dont la première représente 

une étude des PM10 prélever et des ions PM10 hydrosolubles pour une période de 4 

ans. Le deuxième axe est une étude détaillée du Black Carbon sur une période de 5 

ans effectuée au Super-Site Voltaire situé sur le campus du Centre National de la 

Recherche Scientifique (CNRS) à Orléans, France. 

Le troisième chapitre présente une étude expérimentale des réactions des radicaux OH 

avec trois cétones ramifiées. Les valeurs de constante de vitesse de ces réactions et les 

produits formés à partir des réactions de 2M3P, 3M2P et 4M2P avec des radicaux OH 

ainsi fournir la première détermination de la constante de vitesse de la réaction OH 

avec 2M3P et la seconde pour celle avec 3M2P. Les mécanismes d'oxydation de 
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2M3P et 3M2P initiés par OH n'ont pas été étudiés auparavant, c'est pourquoi nous 

présentons dans ce travail les premières études mécanistiques. 
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I.1 Chimie de l’atmosphère 

La chimie atmosphérique est un domaine de recherche passionnant et relativement 

nouveau. Il englobe la chimie des régions polluées aux régions propres et éloignées. 

Les processus chimiques et physiques se produisant à la surface de la terre : 

émissions, transport, durée de vie et le sort de certains produits chimiques 

anthropiques et biogéniques peuvent dépasser la troposphère et avoir un impact sur la 

stratosphère. Même si, dans certaines premières études, la tropopause était perçue 

comme une « barrière » entre les atmosphères inférieure (troposphère) et supérieure 

(stratosphère), il est apparu clairement que la troposphère et la stratosphère sont 

intimement liées. 

Bien que la chimie atmosphérique soit parfois considérée en tant que science 

"appliquée", ses fondements reposent sur des recherches dans divers domaines de la 

chimie. Celles-ci inclus les aspects théoriques et expérimentaux de la spectroscopie, la 

photochimie, la cinétique et les mécanismes de réactions des matières homogènes et 

hétérogènes organiques et inorganiques. 

I.1.1 Caractéristiques de l’atmosphère 
 

 

 

 

Figure I.1 Variation typique de la pression et de la température avec l'altitude, a base 

des divisions de l'atmosphère en diverses régions 

 

 
La figure I.1 montre les différentes régions de l'atmosphère. Dans la troposphère, la 

température baisse généralement avec l'augmentation de l'altitude. Cela est dû au fort 

effet de l'absorption du rayonnement à la surface. Après l'air chaud monte, les espèces 
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émises à la surface de la terre peuvent atteindre la tropopause (région séparant la 

troposphère de la stratosphère) ce qui provoque un fort mélange vertical, en quelques 

jours ou moins, selon les conditions météorologiques. La vapeur d'eau, les nuages et 

les précipitations se trouvent dans troposphère, qui fournit un mécanisme important 

pour piéger les polluants de l'atmosphère. 

Cependant, à la tropopause, le profil de température change, augmentant avec 

l'altitude dans toute la stratosphère. La raison de cette augmentation est une série de 

réactions photochimiques exothermiques impliquant l'ozone et l'oxygène moléculaire. 

Les réactions (1)-(4) du « cycle de Chapman » dans les années 1930 par Sydney 

Chapman, explique la génération de la concentration en régime permanent de O3 dans 

la stratosphère. 

 
 

O2 + hν → 2O 

O + O2 → O3 

λ ≤ 240 nm I.1 

I.2 

O + O3 → 2O2 

O3 + hν → O + O2 

 

λ ≤ 310 nm 

I.3 

I.4 
 

 

L'ozone stratosphérique est essentiel à la vie sur terre telle que nous la connaissons 

car il absorbe fortement la lumière ayant des longueurs d’ondes λ <290 nm. En 

conséquence, la lumière du soleil atteignant la troposphère est celles avec des 

longueurs d'onde supérieures à 290 nm, communément appelé rayonnement actinique. 

Cette coupure des courtes longueurs d'ondes fixe les limites à la photochimie 

troposphérique ; donc seulement les molécules qui absorbent le rayonnement aux 

longueurs d'onde supérieures à 290 nm peuvent subir une photodissociation et d'autres 

processus photochimiques primaires dans la troposphère. 

Dans la mésosphère, de ~ 50 à ~ 85 km, la température baisse à nouveau avec l'altitude 

et se produit un mélange vertical dans la région. Cette tendance de température est 

due à la diminution de la concentration de O3 avec l'altitude. 

À environ 85 km, la température recommence à augmenter en raison de 

l'augmentation de l'absorption du rayonnement solaire des longueurs d'onde <200 nm 

par O2 et N2 ainsi que par les espèces atomiques. 



CHAPITER I : ETAT DE L’ART 

8 

 

 

 

I.1.2 La pollution de l’air et la chimie de l’atmosphère 
 

Les préoccupations concernant la pollution de l'air ont été bien documentées [2]. Les 

impacts de la pollution atmosphérique sur la santé humaine et l'environnement 

remontent à plusieurs siècles. Par exemple, un important traité sur la pollution de l'air à 

Londres, causée par l'utilisation domestique généralisée de charbon à haute teneur en 

soufre a été publié par John Evelyn au XVIIe siècle. Dans ce document, des effets non 

seulement sur les matériaux mais aussi sur la santé ont été mentionnés. 

Plus récemment, un certain nombre d'épisodes de pollution atmosphérique ont été assez 

dramatiques. Au cours de ces épisodes, il y avait généralement de forts brouillards et de 

faibles niveaux d'inversion qui concentraient les polluants dans un volume relativement 

faible. Une prédiction particulièrement intéressante a été faite par Firket et al. [3]. Elle 

était basée sur un épisode de smog dévastateur survenu du 1er au 5 décembre 1930, le 

long de la vallée de la Meuse en Belgique. En examinant la combinaison des émissions 

et des conditions météorologiques qui ont conduit à 63 décès supplémentaires, ainsi 

qu'à plusieurs centaines de personnes souffrant de graves problèmes respiratoires, il a 

déclaré que sa prédiction s'est avérée remarquablement précise et prophétique, alors 

que quelque 16 ans plus tard, il y avait 4000 décès supplémentaires dans l'épisode de 

Londres en 1952. 

 

 

Figure I. 2 Concentration de SO2 et de fumée ainsi que le taux de mortalité pendant 

l'épisode de smog de 1952 [4]. 
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Les polluants ou la combinaison de polluants responsables des décès excessifs à 

Londres n'ont pas été identifiés, bien que dans tous les cas il y ait eu des niveaux 

considérablement accrus de SO2 et de particules en présence de brouillard dense et de 

fortes inversions météorologiques. La figure I.2 montre les concentrations de SO2 et 

de «fumée», c'est-à-dire de particules, au cours de l'épisode de 1952 [4]. Il est 

important de mentionner que le taux de mortalité suit ces deux polluants. C'est cette 

combinaison de fumée et de brouillard couramment appelé « smog » qui a été à 

l’origine de cette épisode de pollution mortelle. 

À la fin des années 40, un phénomène remarquable de pollution de l'air a commencé à 

toucher la région de Los Angeles. Contrairement au smog Londonien, l'air ambiant 

contenait des polluants fortement oxydants, irritants pour les yeux et destructeurs de 

plantes et se produisait par temps chaud avec un rayonnement solaire intense. Les 

phytopathologistes de l'Université de Californie, à Riverside, ont observé un type 

unique de dommages aux cultures agricoles dans les zones du bassin de Los Angeles 

touchées par cette "peste" et ont signalé qu'il s'agissait d'une toute nouvelle forme de 

pollution atmosphérique «Los Angeles smog» [5]. 

Peu de temps après, dans une série de documents classiques au début des années 

1950, Arie Haagen-Smit et ses collègues ont rapporté que ces symptômes de 

dommages pouvaient être reproduits en laboratoire en irradiant les plantes avec la 

lumière du soleil et en les exposant simultanément à l'air synthétique pollué contenant 

des alcènes et du dioxyde d'azote : 

 
COV + NOx + Rayonnement solaire → O3 + "Autres produits" I.5 

 
 

Des effets similaires ont été observés avec l'irradiation solaire, auto-échappement 

dilué, qui contient des NOX (NOx = NO + NO2) et une variété d'hydrocarbures (HC). 

Depuis, des niveaux élevés d'ozone ont également été mesurés dans le monde entier. 

Ainsi, bien que la pollution photochimique de l'air ait été reconnue pour la première 

fois dans la région de Los Angeles, il est désormais reconnu qu'il s'agit d'un problème 

mondial dans les régions où les émissions de composés organiques volatils (COV) et 

de NOx des principales sources mobiles et fixes sont "piégées" par des inversions 
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thermiques et irradiées par la lumière du soleil pendant le transport vers les régions 

sous le vent. 

Aujourd'hui, dans de nombreuses grandes zones urbaines du monde, la pollution de 

l'air se caractérise davantage par la formation d'ozone et d'autres oxydants que par le 

SO2, les particules et l'acide sulfurique. Dans ces régions, les principaux polluants 

sont les NOx (principalement NO) et les composés organiques volatils (COV), qui 

subissent des réactions photochimiques sous irradiation solaire pour former une 

multitude de polluants secondaires dont O3. Certains de ces polluants sont des 

polluants critères pour lesquels des normes de qualité de l'air ont été fixées, tels que 

O3, SO2, CO, NO2, PM10 et PM2,5 (matière particulaire dont le diamètre est inférieure 

à 10 ou 2,5 μm , respectivement). D'autres sont des polluants dits "trace", par exemple 

le nitrate de peroxyacétyle gazeux (CH3C(O)OONO2, PAN), l'acide nitrique (HNO3 

ou HONO2), le formaldéhyde (HCHO) et l'acide formique (HCOOH). La réaction 

globale pourrait être représentée par : 

 
VOC + NOx + hν → O3 + PAN + HNO3+ … + Particules, etc I.6 

 

 
I.1.3 Changement climatique 

 

La destruction de l'ozone stratosphérique causée par des concentrations 

atmosphériques relativement faibles de chlorofluorocarbures a illustré de façon 

frappante la capacité de l'activité humaine à impacter notre atmosphère d'une manière 

qui a des effets importants et inquiétants. Il existe une préoccupation similaire 

concernant les effets des gaz à effet de serre sur le climat de la Terre. Le rayonnement 

solaire fournit de l'énergie à la terre. 
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Figure I. 3 Bilan moyen mondial du rayonnement et de l'énergie par unité de surface 

terrestre Unité Wm-2. Figure adaptée de Wild et al. [6] avec quelques modifications. 

L'équilibre radiatif est obtenu grâce à une combinaison de processus résumés dans la 

figure I.3. Un processus majeur est la réémission de rayonnement dans l'infrarouge 

par la surface de la terre, ce qu'on appelle le « rayonnement terrestre ». Ce 

rayonnement infrarouge est absorbé et réémis par un certain nombre de gaz 

atmosphériques, durant lesquels une partie de l'énergie est convertie en énergie 

thermique. Le résultat de l'équilibre dans le rayonnement entrant et sortant est une 

troposphère relativement «chaude», par rapport à ce qu'elle serait sans cet «effet de 

serre» naturel. Les mesures montrent que les concentrations atmosphériques d'un 

certain nombre de gaz à effet de serre ont considérablement augmenté depuis le début 

de la révolution industrielle. Il s'agit non seulement du CO2 bien reconnu, mais aussi 

d'une foule d'autres traces de gaz, dont O3, N2O et CH4 dont les principales sources 

sont biogéniques. L'augmentation de ces gaz modifie l'équilibre du rayonnement en 

piégeant davantage le rayonnement infrarouge terrestre, ce qui se traduit par une plus 

grande quantité d'énergie convertie en énergie thermique dans la troposphère. 

Les impacts des particules d'aérosol sont plus complexes. Ceux-ci ont un impact sur 

les propriétés radiatives de la Terre à la fois par des effets directs tels que la diffusion 
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et dans une moindre mesure par l'absorption du rayonnement solaire, et par des effets 

indirects en modifiant les propriétés des nuages. Les prévisions de l'impact des 

activités humaines sur le climat mondial résultent de l’analyse des qualités des 

feedbacks, qui peuvent être positives ou négatives. En conséquence, il existe 

actuellement de grandes incertitudes sur les prévisions du changement climatique 

dues aux activités humaines, et c'est un domaine de recherche très actif. 

I.2 Système de l’atmosphère 
 

Une grande partie de notre compréhension de la chimie de notre atmosphère est basée 

sur les premières études de la pollution atmosphérique, celles-ci sont souvent traitées 

dans le contexte d'un « système » global. Cette approche commence par les 

différentes sources d'émissions anthropiques et naturelles et suit les polluants 

résultants à travers leur transport atmosphérique, leurs transformations et leurs 

concentrations ambiantes aux échelles locale, régionale et mondiale jusqu'à leur destin 

chimique et physique ultime, y compris leurs impacts sur notre santé et 

environnement. 



CHAPITER I : ETAT DE L’ART 

13 

 

 

 
 

 
 

Figure I. 4 Le système de pollution atmosphérique [7] 

La figure I.4 est un diagramme simplifié illustrant les principaux éléments. Les 

polluants primaires sont définis comme ceux émis directement dans l'air, par exemple 

SO2, NO, CO, Pb, les matières organiques [y compris les HAPS (polluants 

atmosphériques dangereux)] et les particules générées par la combustion (PM). Les 

sources peuvent être anthropiques, biogéniques, géogéniques ou une combinaison de 
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celles-ci. Une fois dans l'atmosphère, ils sont soumis à la dispersion et au transport, 

c'est-à-dire à la météorologie, et simultanément à des transformations chimiques et 

physiques en polluants gazeux et particulaires secondaires, ces derniers sont définis 

comme ceux formés à partir des réactions des polluants primaires dans l'air. Les 

polluants primaires et secondaires sont éliminés à la surface de la terre par dépôt 

humide ou sec et dans les processus de transport, de transformation et de dépôt 

peuvent avoir un impact sur une variété de récepteurs, par exemple : les humains, les 

animaux, les écosystèmes aquatiques, les forêts et les cultures agricoles et matériaux. 

À partir d'une connaissance détaillée des émissions, de la topographie, de la 

météorologie, de la chimie et des processus de dépôt, des modèles mathématiques ont 

pu être développés qui prédisent les concentrations de polluants primaires et 

secondaires en fonction du temps à divers endroits. Grâce à des mesures législatives et 

administratives, des décisions de protection et de gestion des risques rentables 

peuvent être prises et des mesures réglementaires mises en œuvre qui affectent 

directement le point de départ de notre système atmosphérique, à savoir les émissions 

primaires et leurs sources. 

I.2.1 Emissions 
 

Pour décrire une masse d'air donnée et les réactions chimiques qui s'y produisent, il 

faut tenir compte des sources naturelles et anthropiques des émissions primaires et 

évaluer leur importance relative. Ainsi, l'impact sur la qualité de l'air des émissions 

naturelles peut être un problème important car les stratégies de contrôle rentables 

doivent prendre en compte les forces relatives des émissions de toutes les sources, pas 

seulement celles d'origine anthropique. Cependant, ce ne sont pas seulement les 

quantités relatives des émissions totales qui doivent être prises en compte, mais aussi 

la nature chimique des émissions, par exemple : leurs réactivités et leurs distributions 

temporelles et spatiales. Les inventaires des émissions sont généralement obtenus en 

combinant le taux d'émissions de diverses sources « facteurs d’émission » avec le 

nombre de chaque type de source et la durée pendant laquelle les émissions se 

produisent. Les inventaires sont compilés dans différents formats. Par exemple : ils 

peuvent être assemblés pour divers processus anthropogènes individuels tels que le 

raffinage, ou des processus naturels tels que les éruptions volcaniques, dans lesquels 
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les émissions de toutes les espèces pertinentes associées à cet événement sont 

estimées. 

I.2.2 dioxyde de soufre 
 

En plus des sources naturelles telles que les volcans [8], la combustion de 

combustibles fossiles contenant du soufre, par exemple : les installations de 

chauffage, les raffineries de pétrole, l'industrie, les navires [9], [10] et la combustion 

du bois [11] émettent du dioxyde de soufre qui, avec les oxydes d'azote, est le 

principal composé contribuant aux dépôts d’acides. Depuis la signature en 1985 du 

premier protocole de réduction des émissions de soufre (le protocole d'Helsinki sur la 

réduction des émissions de soufre ou de leurs flux transfrontières d'au moins 30%), 

les concentrations de SO2 dans l'air en Europe ont nettement diminué [12]. 

En phase gazeuse, le radical OH (hydroxyle) oxyde le SO2 [13]. Le produit d'addition 

résultant réagit rapidement avec O2 pour former SO3 qui à son tour réagit rapidement 

avec H2O pour former de l'acide sulfurique : 

SO2 + OH → HOSO2 I.7 

HOSO2 + O2 → SO3 + HO2   I.8 

SO3 + H2O → H2SO4 I.9 

Le radical HO2 formé dans la réaction I.8 réagit davantage en oxydant NO pour 

produire le radical OH. Le jour, le radical OH est l'oxydant le plus important de SO2, 

mais la nuit lorsque les concentrations de radicaux OH sont plus faibles, les 

biradicaux de Criegee (issus des réactions des alcènes et l’ozone) contribuent à 

l'oxydation du SO2 [14]. La durée de vie du SO2 par rapport aux radicaux OH en 

phase gazeuse est d’environ 13 jours, donc les réactions en phase aqueuse dominent. 

Dans les gouttelettes aqueuses, le SO2 se dissout facilement pour former des ions 

bisulfite et sulfite [7]. 

En phase aqueuse, H2O2 est le principal contributeur à l'oxydation rapide du S (IV) 

[15]. De plus, dans les solutions aqueuses à pH proche du neutre, O2 oxyde lentement 

S(IV). La réaction est cependant plus rapide en présence de Fe3+ et Mn2+ [7]. À des 

valeurs de pH plus élevées comme dans les particules de sel de mer, le SO2 est 

également oxydé par l'ozone [16]. 
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L'acide sulfurique a une très faible pression de vapeur (1,3. 10-3 Pa, à 23°C) et existe 

donc principalement en phase condensée [17]. Une solution d'acide sulfurique 

partiellement neutralisée avec NH3 a une pression de vapeur encore plus faible, ce qui 

améliore la formation de particules [18]. 

I.2.3 Acide nitreux 
 

En raison de sa photolyse rapide, HONO est une source importante des radicaux OH 

dans l’atmosphère [19]: 

HONO + hv → OH + NO (λ <370 nm) I.10 
 

Au cours de la journée, HONO peut se former à partir de la réaction d'un radical OH 

avec NO mais, lors d'une exposition au soleil, il sera facilement photodissocié. HONO 

se forme également dans des réactions hétérogènes de NO2 et d'eau sur des surfaces 

telles que les particules de suie [20]: 

2NO2 + H2O → HNO3 + HONO I.11 
 

Des sources anthropiques de HONO existent également dans différents systèmes de 

combustion, tels que les voitures, les fours à gaz et les chauffages au kérosène, tout 

comme les sources naturelles, telles que la couverture terrestre ou la végétation [21]. 

HONO subit à la fois une phase gazeuse et une réaction hétérogène avec HCl [22], 

[23]: 

HONO + HCl → ClNO + H2O I.12 
 

L'acide nitreux/nitrite peut être oxydé dans la phase aqueuse par O2 dissout, en 

particulier à froid [24]. 

I.2.4 Acide nitrique 
 

La plupart de HNO3 formé dans la troposphère se produit dans des réactions 

hétérogènes [25]: 

N2O5 (g) + H2O (g/l) → 2HNO3 (g/aq) I.13 

NO3 (aq) + H2O (l) → HNO3 (aq) + OH (aq) I.14 
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L'acide nitrique se forme également dans la réaction diurne du NO2 avec le radical 

OH, réaction qui rivalise avec la réaction de photodissociation du NO2, et dans la 

réaction du NO3 avec les hydrocarbures pendant la nuit [7]: 

NO2 + OH  → HNO3 I.15 
 

NO3 + RH → HNO3 + R I.16 
 

L'acide nitrique a une pression de vapeur faible (6,4×10-3 Pa, à 20°C), il est présent 

dans l’atmosphère en phase gazeuse dans des conditions troposphériques. Cependant, 

HNO3 se fixe facilement aux surfaces et s’élimine rapidement de l'atmosphère par 

dépôt humide et sec. Le HNO3 réagit facilement avec l'ammoniac pour former un état 

d'équilibre avec le nitrate d'ammonium [26]: 

HNO3 (g) + NH3 (g) ↔ NH4NO3 (s, aq) I.17 
 

HNO3 réagit avec le NaCl du sel marin pour former NaNO3: 
 

HNO3 (g) + NaCl (s) → HCl (g) + NaNO3 (s) I.18 
 

D’autre part, il a été suggéré que HNO3 réagit également avec les particules minérales 

et les particules provenant de la combustion de la biomasse pour former du Ca(NO3)2 

[27]. 

I.2.4 Ammoniac 
 

Les activités agricoles, y compris l'élevage et l'utilisation d'engrais à base de NH3, 

sont les principales sources d'ammoniac dans l’atmosphère, représentant environ 94% 

de toutes les émissions en Europe (https://www.citepa.org/fr/2020-nh3/). De plus, les 

industries, les humains, les animaux domestiques, les animaux sauvages, les 

décharges et les produits ménagers [28], ainsi que les véhicules équipés de 

convertisseurs catalytiques [29] constituent d'autres sources. Outre les sources 

anthropiques telles que les processus industriels et les émissions des véhicules, il y a 

aussi les émissions naturelles de NH3 des sols [30] et des océans [31], [32]. 

L'ammoniac, la base la plus abondante de l'atmosphère, joue un rôle majeur dans la 

neutralisation des acides en formant des nitrates tels que NH4NO3 (I.17), NH4HSO4 et 

(NH4)2SO4, ainsi que dans la formation de nouvelles particules [33], [34]. Dans 

l'atmosphère, l'ammoniac peut également réagir lentement avec le radical hydroxyle, 

pour former le radical amidogène (NH2), qui à son tour réagit avec le dioxyde d'azote 

http://www.citepa.org/fr/2020-nh3/)
http://www.citepa.org/fr/2020-nh3/)
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(NO2) pour former du protoxyde d'azote (N2O) [35], l'un des les principaux gaz à effet 

de serre dans l'atmosphère [36]. 

I.2.5 Monoxyde de carbone 
 

Le monoxyde de carbone est produit par la combustion incomplète de combustibles 

fossiles, et une source majeure dans les principales zones urbaines dans les pays 

développés. Les sources naturelles de CO comprennent le CO provenant de la 

combustion de la biomasse et de l'oxydation de matières organiques telles que le 

méthane et l'isoprène, le CO provenant de processus biologiques dans les sols, le CO 

provenant de la végétation et des termites et le CO provenant de l'océan. 

I.2.6 Composés organiques volatils (COV) 
 

Historiquement, les composés organiques dans la troposphère ont été mesurés en tant 

qu'hydrocarbures non méthaniques (NMHC). Le méthane s'oxyde relativement 

lentement dans la troposphère et ne contribue pas de manière significative à la 

formation d'ozone comparé à d’autres composés organiques volatils plus réactifs. 

Par conséquent, en termes de formation de smog dans les zones urbaines et 

régionales, le méthane n’est pas pris en compte, et les contrôles se sont concentrés sur 

les autres composés organiques volatils. Cependant, sachant qu'une variété de 

composés organiques (e.g. les aldéhydes) et pas seulement les hydrocarbures sont 

importants dans la troposphère, des terminologies alternatives ont été utilisées pour 

décrire les matières organiques autres que le méthane. Il s'agit notamment des termes 

COV (composés organiques volatils) les plus couramment utilisés ainsi que ROG (gaz 

organiques réactifs) et NMOC (composés organiques non méthaniques). Nous 

utilisons le terme COV, reconnaissant que certaines espèces volatiles telles que les 

CFC ne sont pas incluses. 



CHAPITER I : ETAT DE L’ART 

19 

 

 

 

 
 

Figure I. 5 Emission annuel de COV en Europe pour l’année 2014 

La figure I.5 montre les émissions de COV en Europe [37]. Au cours de la dernière 

décennie, il est devenu clair qu'à l'échelle mondiale, les processus biogéniques 

libèrent également des quantités substantielles d'hydrocarbures réactifs tels que 

l'isoprène et l'α-pinène en plus du méthane et d'autres substances organiques, y 

compris des espèces oxygénées telles que le méthanol, 2-méthyl-3-butène-2-ol, 

hexénol, acétone et acides formique et acétique [38]–[42]. 

 

 
Tableau I. 1 Estimations des taux d'émissions mondiales de COV[42] 

 

Sources Isoprène Mono 

terpène 

Autre réactif 

organique A 

Autre réactif 

organique B 

Total COV 

Bois 372 95 177 177 821 

Cultures 24 6 45 45 120 

Arbustes 103 25 33 33 194 
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Océan 0 0 2,5 2,5 5 

Autres 4 1 2 2 9 

Total 503 127 260 260 1150 

A durée de vie < 1j dans des conditions troposphériques typiques. 
 

B durée de vie > 1j dans des conditions troposphériques typiques. 

 

 

Le tableau I.1 présente une estimation des émissions organiques annuelles mondiales 

provenant de sources biogéniques et océaniques et de la combustion de la biomasse. 

Ces estimations sont très incertaines car les facteurs contrôlant les émissions 

biogéniques sont complexes, entraînant de grandes variations tel que l'heure de la 

journée, la saison, la situation géographique, etc. [40], [43], [44]. 

I.2.7 Particules atmosphérique 

I.2.7.1 Distribution des particules atmosphériques 
 

Les aérosols atmosphériques sont des particules solides ou liquides en suspension 

dans l'air. La caractéristique la plus importante est la taille des particules, elle affecte 

le transport et le dépôt des particules. Les impacts les plus importants des particules 

varient selon leur taille, tels que les risques pour la santé respiratoire, la réduction de 

la visibilité et les effets climatiques. Les particules sont généralement classées selon 

leur taille dans les principales classes : particules ultrafines (diamètre des particules 

(Dp) <0,1 μm), particules fines (Dp <1 μm ou Dp <2,5 μm) et particules grossières 

(Dp> 1 μm ou Dp> 2,5 μm), ainsi que d'autres classes discutées ci-dessous. Les 

limites de ces classes dans la littérature sont quelque peu ambiguës. De plus, les 

particules atmosphériques peuvent être divisées en fonction de leur mécanisme de 

formation: (i) des particules primaires qui sont émises dans l'air directement par les 

sources, tandis que (ii) les particules formées à partir des transformations chimiques 

de gaz dans l'air sont appelées particules secondaires [45]. 

Les plus petites particules atmosphériques, en termes de taille des particules et de 

concentration massique, forment le mode de nucléation (Dp <20 nm). Les particules 
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en mode de nucléation résultent généralement de réactions photochimiques de gaz 

précurseurs atmosphériques, mais peuvent également être émises par des sources de 

combustion. Des études montrent que le soufre joue un rôle dominant dans la 

formation et la croissance des particules de nucléation [34]. La durée de vie des 

particules en mode de nucléation est plutôt courte car les particules ont tendance à 

coaguler avec d'autres particules ou à croître par condensation. Ils peuvent également 

diffuser sur les surfaces ou servir de sites de nucléation pour les gouttelettes [45]. 

Les particules en mode Aitken (Dp ~ 20-100 nm) se forment à partir de particules en 

mode de nucléation par condensation de divers gaz inorganiques et organiques sur des 

particules en mode de nucléation. Les gaz de condensation peuvent être soit naturels, 

tels que les composés organiques émis par les forêts [46] ou des composés contenant 

du soufre émis par les algues dans les océans [47], ou anthropiques. Les processus de 

combustion, tels que les incendies de forêt, le trafic et la production d'énergie, 

émettent souvent des particules primaires dans cette gamme de tailles [48]. La 

combustion de combustibles fossiles produit des gaz contenant des composés oxydés 

d'azote et de soufre en plus des matières organiques. Ces composés réagissent 

davantage dans des processus complexes d'oxydation atmosphérique, conduisant à des 

particules contenant du sulfate et du nitrate d'ammonium [49]. 

La majeure partie de masse de particules fines en mode d'accumulation (Dp ~ 0,1-1 

μm) est constituée de particules provenant à la fois de sources naturelles et 

anthropiques. Le mode se forme par condensation de gaz inorganiques et organiques 

sur des particules en mode Aitken, par traitement en nuage de particules en mode 

Aitken [50], et par émission directe de particules primaires, telles que les sel de mer 

[47], et les particules émises par la combustion dans la production d'énergie [48] et les 

incendies de forêt [51]. Le nom du mode d'accumulation reflète les processus: 

l'élimination par diffusion, la coagulation, le piégeage des précipitations et la 

sédimentation qui est la plus faible dans cette gamme de tailles, de sorte que les 

particules s'y accumulent [45], [52]. En raison des faibles processus d'élimination, les 

particules en mode d'accumulation peuvent rester dans l'atmosphère pendant des 

semaines et peuvent être transportées même des milliers de kilomètres; dans les 

régions éloignées, le transport à longue distance est l'une des principales sources de 
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particules [53]. Enfin, les particules du mode d'accumulation sont également retirées 

de l'atmosphère par dépôt humide et sec [45]. 

 

 
Figure I. 6 Distribution typique de la taille (A) et de la masse des particules (B) 

atmosphériques et des compositions chimiques dans différentes gammes de tailles de 

particules [54]. 

Les particules grossières (Dp> 1 μm) sont généralement constituées de particules 

minérales provenant du sol, de la poussière des routes générée par les véhicules, de 

particules biologiques telles que le pollen et de particules grossières de sel marin [49]. 

Les particules grossières sont éliminées de l'atmosphère par sédimentation et piégeage 

sous les nuages par précipitation [55]. 
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La figure I.6 présente un résumé de la distribution typique de la masse et de la taille 

des particules atmosphériques, ainsi que les compositions chimiques des particules 

dans différentes gammes de tailles. 

I.2.7.2 Composition chimique des particules 
 

La composition chimique des particules dépend en général de la façon dont elles se 

sont formées et des sources qui les émettent. La composition des aérosols varie 

également en fonction de l'environnement. Les particules ultrafines (<0,1 µm) sont 

principalement des composés organiques et des sulfates [56]. Les particules fines sont 

généralement acides ou neutres [57] et se composent de sulfate, d'ammonium, de 

nitrate, de carbone élémentaire et organique (EC / OC) et d'eau [58]. Les particules 

grossières sont généralement basiques et se composent principalement de particules 

grossières de sel marin et de matériaux crustaux [57], [59]. Le nitrate, l'OC et les 

traces des métaux se trouvent dans les fractions fines et grossières [60]. 

Le carbone élémentaire (carbone noir, suie) ne provient que des processus de 

combustion, tandis que le carbone organique est un mélange complexe de différents 

composés organiques provenant à la fois de sources naturelles (par exemple, pollen, 

microbes, cire foliaire) et anthropiques (par exemple, véhicules, cheminées, pavés 

poussière de route, cuisine) [61], [62]. Le carbone organique est émis soit directement 

à partir de la sources (carbone organique primaire), soit se forme dans l'atmosphère à 

partir du gaz précurseurs (carbone organique secondaire). Plusieurs centaines de 

composés organiques ont été identifiés dans des particules atmosphériques telles que 

les alcènes, les HAP, les acides carboxyliques et aromatiques et un grand groupe de 

composés macromoléculaires organiques [63]. 

La fraction inorganique des particules fines est dominée par des ions secondaires tels 

que l'ammonium, le sulfate et le nitrate, selon l'emplacement [64]. Dans les particules 

fines, le nitrate d'ammonium résulte généralement de la réaction de l'acide nitrique 

gazeux et de l'ammoniac (réaction 17). L'équilibre réactionnel dépend de la 

température et de l’humidité ; à basse température, le nitrate d'ammonium est solide, 

mais commence à se dissocier à mesure que la température augmente. Le nitrate 

d'ammonium existe également sous forme d'ions dans les gouttelettes aqueuses. 
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Cependant, dans les particules grossières, le nitrate se forme à partir d'une réaction 

avec les sel marin (réaction 18) ou des matières crustales telles que le carbonate de 

calcium [7] : 

CaCO3 (s) + 2HNO3 (g) → Ca(NO3)2 (s) + CO2 (g) + H2O (l) I.19 
 

Dans une abondance d'ammoniac, la réaction ci-dessous convertit l'acide sulfurique en 

sulfate d'ammonium [45]: 

2NH4
+ (aq) + SO4

2- (aq) → (NH4)2SO4 (s) I.20 
 

Les métaux traces dans les particules proviennent principalement de différents 

processus de combustion tels que la combustion du pétrole, du charbon et du bois, 

ainsi que des chaudières, des fours en acier, des fonderies et de l'incinération des 

déchets [45]. Les sources locales influencent fortement les niveaux de concentration 

des traces de métaux, mais à certains endroits, le transport à longue distance domine 

[60]. Le matériau lié au sol est l'une des principales fractions des particules grossières 

contenant du Si, Ca, Fe, Al, K et Mn [58], [65], tandis que V et Ni sont des traceurs 

de la combustion de pétrole , et As et Se, de la combustion du charbon [66]. 

I.3 Météorologie 

I.3.1 Transport des polluants dans la troposphère et dispersion 
 

Le mouvement de la pollution de sa source vers un récepteur (dépôt et d’autres 

sources) est désigné par le terme « transport ». Lors du transport de la pollution, la 

composition de la masse d'air est susceptible d’être affectée par des réactions des 

polluants sous les effets du rayonnement solaire et sur la surface de la Terre, la 

topographie, la rotation de la Terre, la météorologie et la nature de la surface. Ce qui 

rend la trajectoire exacte des polluants est généralement difficile à prévoir, même à 

proximité des sources. 

I.3.1 Impact de la météorologie sur le transport et la dispersion des aérosols 
 

La météorologie est étroitement liée à la qualité de l'air et participe aux niveaux de 

concentration des polluants primaires émis localement, à la formation de polluants 

secondaires, à leur transport vers d'autres zones et à leur élimination de l'atmosphère. 

Le comportement des polluants dans l'atmosphère est déterminé par la stabilité 

atmosphérique. Plus généralement, la dispersion des polluants dépend de la turbulence 
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atmosphérique d'origine à la fois mécanique et thermique. La météorologie est un 

facteur clé pour déterminer l'ampleur, l'emplacement et l'évolution d'un événement de 

pollution qui sera causé par des émissions anthropiques. 

La température atmosphérique peut en effet augmenter ou diminuer avec l'altitude 

dans les premières couches et le taux de mélange des polluants dépendant fortement 

du profil vertical de la température atmosphérique. La température d'une parcelle d'air 

qui monte adiabatiquement diminue typiquement avec un gradient de température de 

5 à 10 ° C / km en fonction de sa teneur en vapeur d'eau. Si la température 

atmosphérique diminue plus rapidement avec la hauteur que la température du colis 

d'air, alors l'atmosphère est instable avec de fortes ascensions verticales à la fois vers 

le haut et vers le bas. Au contraire, l'atmosphère est stable, si la température 

atmosphérique diminue plus lentement ou même augmente avec la hauteur que la 

température d'air. Si la température d'une couche atmosphérique augmente réellement 

avec l'altitude, on parle de couche d'inversion. Une inversion se produit lorsque l'air 

chaud se trouve au-dessus de l'air froid et que cette condition est extrêmement stable. 

La convection du chauffage solaire de la surface de la Terre, de la convergence ou de 

la divergence des flux horizontaux et de la tendance au flottement causée par la 

libération de chaleur latente lorsque l'eau se condense attribuent au mouvement 

vertical de l'air. 

L'échauffement de surface est le phénomène moteur de la stabilité de la couche 

atmosphérique reliée au sol. Sur le plan, la journée d'été produit les meilleures 

conditions météorologiques pour la dispersion et une matinée d'hiver froide avec une 

forte inversion entraîne les pires conditions de dispersion, mais les phénomènes 

météorologiques locaux doivent également être pris en compte. 

I.4 Méthodes analytiques typiques pour les concentrations des gaz et particules 

atmosphériques 

I.4.1 Analyse hors ligne 
 

L’analyse traditionnelle des propriétés physiques et chimiques des particules 

atmosphériques requiert quelques étapes, les premières étapes sont l'échantillonnage 

(l'obtention d'un échantillon représentatif sur la plage de taille souhaitée), et la 

collecte (séparation des particules de l'air). Les paramètres tels que l'humidité, la 
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température et les concentrations doivent être contrôlés pendant l'échantillonnage et la 

collecte pour maintenir l'intégrité de l'échantillon. L'échantillonnage des particules 

présente des considérations différentes par rapport à l'échantillonnage des gaz. La plus 

grande masse de particules entraîne une inertie beaucoup plus grande, de sorte que 

lorsque le flux de gaz se courbe fortement, les particules ont tendance à aller droit 

devant. Les lignes d'échantillonnage doivent être aussi courtes que possible pour 

minimiser la perte de particules par sédimentation gravitationnelle et dépôt turbulent. 

Des pertes peuvent également se produire sur les surfaces d'échantillonnage si une 

charge électrostatique peut s'accumuler. 

Étant donné que ce sont les particules de plus petite taille <2,5 μm (PM2,5) qui 

présentent le plus grand intérêt en ce qui concerne les effets sur la santé, des systèmes 

d'entrée sont normalement utilisés qui excluent les particules plus grosses. Ces entrées 

d'exclusion de taille sont généralement basées sur des filtres, des collecteurs de 

cyclones ou des impacteurs. 

I.4.1.1 Filtres 
 

Les échantillons d'aérosol sont généralement obtenus en aspirant l'air ambiant à 

travers un matériau filtrant à l'aide d'une pompe. La masse de particules collectée sur 

les filtres est utilisée pour la quantification ultérieure de ses composants chimiques 

par analyse en laboratoire hors ligne. L'échantillonnage par filtre est une technique de 

mesure très développée qui s'applique à la quantification d'une grande variété de 

composants chimiques dans les particules en suspension dans l'air. Les filtres 

collectent les particules liquides et solides par des mécanismes tels que la diffusion, 

l'impaction, l'interception, l'attraction électrostatique et la sédimentation sur le filtre 

tout en laissant passer le gaz. Les types couramment utilisés dans la collecte des 

particules atmosphériques sont les membranes, les tapis fibreux ou les feuilles 

poreuses. Différents matériaux filtrants sont utilisés en fonction du type particulier de 

mesure effectué, notamment le téflon, la fibre de quartz, le nylon, l'argent, les filtres 

en cellulose, les fibres de verre et le polycarbonate. [67]. 

Les caractéristiques des filtres varient selon leurs types, l'efficacité de collecte change 

en fonction de la taille des particules, la chute de pression à un débit donnée et les 

types de réactions qui se produisent sur les surfaces des filtres. La principale action de 
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filtrage est due aux forces qui mettent les particules en contact avec la surface du filtre 

où elles peuvent coller, il s'agit notamment de l'impaction, de l'interception, de la 

diffusion, de la sédimentation et de l'attraction électrostatique. Aux diamètres de 

particules plus grands et aux débits élevés, l'impaction est efficace, tandis qu'aux 

diamètres et écoulements plus petits, la collecte par diffusion à la surface est 

importante. 

Pour une analyse chimique de la variation diurne de divers composants chimiques de 

l'aérosol ainsi que pour minimiser les artefacts d'échantillonnage a un débit d’air plus 

élevée, la collecte des particules doit se faire dans des périodes de temps relativement 

courte (2h). [68]. 

Deux types de filtres à membrane sont les filtres Nucleopore et Millipore. Les filtres 

nucléopores sont des films minces avec des surfaces lisses et des pores cylindriques 

droits et uniformes fabriqués en irradiant une mince feuille de plastique polycarbonate 

en contact avec une feuille d'uranium à neutrons lents. Les filtres Millipore ont des 

pores torsadés et interconnectés qui sont beaucoup plus complexes que ceux des 

filtres Nucleopore. Ils sont disponibles dans différents matériaux tels que le téflon, le 

polycarbonate, le quartz, l'argent et l'acétate de cellulose. 

Les filtres à membrane sont particulièrement utiles lorsqu’on utilise après la collecte 

des techniques analytiques de surface, telles que la microscopie optique et 

électronique et l'analyse par fluorescence X, car la plupart des particules restent à la 

surface du filtre [69]. 

Des artefacts positifs et négatifs peuvent être observés lors de l'échantillonnage des 

particules de l'air en raison du comportement semi-volatil de certaines espèces 

organiques [70], [71]. Certaines des espèces organiques en phase vapeur peuvent 

s'adsorber sur le filtre, donnant un artefact positif. Un artefact négatif peut résulter de 

la volatilisation d'espèces organiques semi-volatiles en phase particulaire, déjà 

capturées par le filtre. La dégradation chimique de certains composés en phase 

particulaire par les oxydants contribue également à des artefacts d'échantillonnage 

négatifs [71]. Cependant, ces artefacts ont été surmontés par l'introduction de 

techniques d'échantillonnage par dénudage au lieu d'échantillonneurs conventionnels. 

La phase gazeuse est piégée sur un sorbant enrobé à la surface d'un piège dénudeur 
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avant le filtre [72]. Un épurateur d'agents oxydants comme l'ozone peut également 

être utilisé de la même manière pour éviter la dégradation chimique (artefact négatif). 

I.4.1.2 Impacteurs 
 

Les impacteurs sont basés sur le principe que les particules dans un courant d'air 

auront tendance à continuer en ligne droite en raison de leur inertie, si une surface à 

laquelle ils peuvent adhérer est présente, ils auront un impact sur elle et peuvent 

coller. Une plaque collectrice est placée dans le flux d'air, provoquant le flux de gaz 

autour de l'obstacle. Des particules peuvent cependant heurter la plaque et coller. Plus 

la particule est grande, plus son inertie est grande et plus l'impaction sur la plaque est  

importante. 

L'efficacité d'impaction (η) pour les particules dépend directement du diamètre des 

particules (D), de la vitesse d'écoulement de l'air (V) et de la densité des particules 

(ρ); elle varie inversement avec la viscosité du gaz (μ) et avec un paramètre (Db) qui 

est représentatif des dimensions physiques de l'impacteur (par exemple, le diamètre de 

la buse d'entrée) et qui est lié à la courbure du courant d'air. 

η = D2Vρ/18μDb I.21 

Ainsi, l'efficacité d'impaction doit être plus grande pour des particules plus grosses, 

plus denses et un écoulement plus rapide. Les facteurs impliqués dans l'impaction des 

particules sur les surfaces sont discutés en détail par John [73]. 

Il existe deux types globaux d'impacteurs largement utilisés : les impacteurs en 

cascade et virtuels. 

Les impacteurs en cascade sont des impacteurs utilisés pour obtenir différentes 

fractions de tailles de particules ambiantes dans la gamme de diamètres ~ 0,5-30μm. 

La plage peut être étendue jusqu'à 0,05μm en opérant certains des derniers stades à 

des pressions réduites [74]. 
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Figure I.7 Schéma de principe d'un impacteur en cascade [75] 

L'impacteur en cascade, comme son nom l'indique, est une série de plaques 

d'impacteur connectées en série ou en parallèle (Figure I.7). Les diamètres des fentes 

au-dessus de chaque plaque d'impacteur deviennent de plus en plus petits, de sorte 

que l'air se déplace de plus en plus rapidement à travers ces orifices et que des 

particules de plus en plus petites impactent les plaques (Equation (I.21)). Des 

impacteurs de différentes conceptions ainsi que différents types de surfaces 

d'impaction sont utilisés [69]. 

Il y’a deux problèmes avec la collecte de particules par les impacteurs, le rebond et la 

réentraînement [73]. Le réentraînement est la remise en suspension d'une particule 

précédemment collectée de la surface dans le flux de gaz due soit au mouvement de 

l'air sur la surface, soit à l'impact d'une particule entrante. Lorsqu'une particule frappe 

une surface, si elle ne colle pas, elle peut rebondir dans la vapeur de gaz, se briser en 

fragments ou provoquer le rejet d'une particule précédemment adsorbée dans le flux 

de gaz. Dans les trois cas, l'efficacité de la collecte est réduite et l'effet net est appelé 

rebond. Pour minimiser ces problèmes, la surface de l'élément de frappe est souvent 

recouverte d'une substance douce absorbant l'énergie telle que l'huile, l'eau, la graisse, 
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la résine ou la paraffine, qui aide à absorber l'énergie cinétique de la particule 

frappante [76]–[78]. 

L'impacteur virtuel est un type d'impacteur modifié. Couramment utilisé est connu 

sous le nom d'échantillonneur dichotomique. La base des impacteurs virtuels est que 

le courant d'air frappe contre une masse d'air relativement calme plutôt que contre une 

plaque. L'inertie des particules les transporte dans la masse d'air immobile, qui est 

lentement retirée à travers un filtre pour collecter les particules. Ce type d'impacteur 

évite le problème de réentraînement des particules de la surface d'impaction provoqué 

par le mouvement de l'air sur les particules collectées ou par délogement dû aux 

collisions de particules entrantes avec la surface de l'impacteur. Elle évite également 

le problème du rebond ou de l'utilisation de graisses susceptibles d'interférer avec 

l'analyse chimique ultérieure. 

 

 
I.4.2 Techniques d’analyse des prélèvements hors ligne 

I.4.2.1 Analyse en ligne 

I.4.2.1.1 Le spectromètre de masse des aérosols Aerodyne (AMS) 

L'AMS permet des mesures en temps réel des distributions de la taille et de la 

composition chimique des particules d'aérosol [79]. L'AMS fonctionne en utilisant 

une lentille aérodynamique [80], [81] pour échantillonner des particules 

submicroniques dans le vide où elles sont dimensionnées de manière aérodynamique, 

vaporisées thermiquement sur une surface chauffée, et analysé chimiquement par 

impact d'électrons d'ionisation avec spectrométrie de masse à temps de vol. L'AMS 

est un instrument en évolution rapide qui a fait l'objet d'améliorations dans le matériel,  

le contrôle des instruments et les logiciels de traitement et d'analyse du signal depuis 

sa création. 



CHAPITER I : ETAT DE L’ART 

31 

 

 

 

 
 

Figure I.8 Schéma du spectromètre de masse en aérosol [82] 

L'AMS a été décrit en détail dans la littérature [79], [83]–[85] donc seul un bref 

aperçu est donné ici. L'AMS échantillonne les particules dans un vide poussé, 

dimensionne les particules de manière aérodynamique via le temps de vol des 

particules (PToF) et analyse la composition des particules avec MS haute résolution 

après vaporisation thermique des particules. L'instrument comprend trois sections 

principales:(1) une chambre d'échantillonnage d'aérosol (entrée + lentille 

aérodynamique), (2) chambre de dimensionnement aPToF, et (3) une chambre de 

détection de composition de particules (vaporisation, ionisation et détection), comme 

le montre la figure I.8. Chaque chambre est séparée par de petites ouvertures, qui sont 

pompée de manière différentielle. La quantification de la masse d'aérosol non 

réfractaire est possible grâce à l'utilisation d'une ionisation par impact électronique 

standard et à la séparation des étapes de vaporisation et d'ionisation dans la zone de 

détection. 

L’AMS a été utilisé pour caractériser les rendements et les mécanismes de formation 

de SOA dans des expériences en chambre de simulation. L'AMS est utilisé dans de 

nombreuses chambres de photoréaction dans le monde, y compris les chambres de 

laboratoire Teflon [86]–[89]. Des études récentes ont tenté de comparer directement 

les résultats de laboratoire et les observations ambiantes d'OA, en utilisant les 

composants spectraux de masse de l’AMS comme référence [90], [91]. 

L'incorporation d'un spectromètre de masse à temps de vol dans l'AMS (ToF-AMS) 

représente une avancée instrumentale significative par rapport à l'instrument AMS 

quadripôle précédent (Q-AMS) en raison de sa sensibilité accrue, de sa capacité à 
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fournir des spectres de masse complets sur une base de particule unique, et sa capacité 

à fournir des distributions de taille pour tous les m/z (ou alternativement des spectres 

de masse résolus en taille complets). La version haute résolution (HR-ToF-AMS) est 

capable d'une résolution de masse allant de 3000 (en mode V) à 4500–5000 (en mode 

W) [84], avec les détecteurs les plus récents réalisant ci-dessus cette gamme publiée. 

La haute résolution de masse permet de séparer chaque pic de masse unitaire en 

contributions distinctes pour des compositions élémentaires spécifiques (c.-à-d. 

Contenu en C, H, O, N et S) en fonction de petites différences [92]. Les informations 

sur les compositions élémentaires des particules contenant des matières organiques 

fournissent des informations précieuses sur ses sources ainsi que sur les 

transformations [93]–[95]. 

Bien que les spectres de masse AMS organiques puissent être utilisés pour quantifier 

la masse organique, ils sont trop complexes pour permettre l'identification de la 

plupart des molécules organiques individuelles. Des méthodes multivariées ont été 

développées qui permettent une meilleure séparation du composant organique des 

aérosols ambiants en classes chimiques distinctes[96], [97]. 

 

 
I.4.2.1.2 Spectromètre de masse à faisceau de particules de désorption thermique 

Le spectromètre de masse à faisceau de particules de désorption thermique 

(TDPBMS), développé par Tobias et al. (2000), utilise également un système de 

lentilles aérodynamiques pour la collimation des particules, suivi d'une vaporisation 

thermique, d’une ionisation électronique et d'un spectromètre de masse quadripolaire. 

De manière significative, le TDPBMS utilise la désorption thermique programmée en 

température, permettant la mesure des pressions de vapeur des aérosols organiques à 

faible volatilité lors de l'analyse de la composition chimique en temps réel [98]. Ces 

dernières années, le TDPBMS a été utilisé dans plusieurs études en chambre sur les 

réactions hétérogènes et la formation de SOA pour élucider les mécanismes et les 

produits de réaction [99]–[103]. Pour les premières mesures des rendements SOA de 

l'hydroxynitrate b, du dihydroxynitrate et du trihydroxynitrate, Matsunaga et Ziemann 

[103] ont utilisé la désorption thermique programmée en température pour examiner 

la volatilité du produit et couplé la chromatographie liquide à haute performance au 

TDPBMS pour l'analyse hors ligne des extraits de filtre. 
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I.4.2.1.3 Chromatographie en phase gazeuse de l’aérosol par désorption 

thermique / spectrométrie de masse (TAG) 

Le détecteur de désorption par chromatographie en phase gazeuse par aérosol/ 

détecteur d'ionisation de flamme par spectrométrie de masse, ou TAG, a été 

récemment développé par Williams et al. (2006) pour les mesures horaires des 

composés organiques spécifiques dans les aérosols atmosphériques (0,06– 2,5 mm). 

Lors de l'échantillonnage automatisé in situ, les aérosols sont collectés dans une 

cellule de désorption thermique pendant 30 min par humidification et impaction 

inertielle [104]. 

Après la purge à 50°C, les matières organiques sont désorbées thermiquement par 

chauffage à 300°C avec de l'hélium utilisé comme gaz vecteur pour transférer les 

espèces désorbées dans la colonne de chromatographie en phase gazeuse (GC) [104]. 

Après la séparation GC, un spectromètre de masse quadripolaire est utilisé pour 

l'identification spectrale de masse avec analyse simultanée par un détecteur à 

ionisation de flamme pour la quantification[104]. Une cellule de collecte et de 

désorption thermique a été développée pour intégrer un orifice d'injection pour les 

étalonnages in situ avec des mélanges liquides standard [105]. 

La résolution temporelle élevée du TAG a permis d'utiliser des composés organiques 

spécifiques pour identifier les contributions relatives de différentes sources d'aérosols 

organiques: anthropiques, produits d'oxydation d'isoprène, produits d'oxydation de 

terpènes locaux, aérosols contenant des alcanes produits localement et une source 

marine ou laitière[106]. De cette façon, les données du TAG ont également été 

utilisées pour répartir le carbone noir à Pittsburgh, en Pennsylvanie, entre la 

combustion diesel, la combustion d'essence et une source industrielle/régionale [107]. 

Pour les particules d'aérosol dans une forêt de pins ponderosa, Bouvier-Brown et al 

[108] ont utilisé le TAG pour mesurer le méthyl chavicol, un composé aromatique 

oxygéné biogénique, et ses produits d'oxydation. Récemment, Williams et al [109] ont 

démontré l'utilisation de mesures TAG pour surveiller la séparation gaz/particules de 

nombreux composés organiques semi-volatils dans des aérosols ambiants à haute 

résolution temporelle. 
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I.4.2.2 Ionisation chimique 

I.4.2.2.1 Spectromètre de masse à ionisation chimique par désorption thermique 

(TDCIMS) 

Un spectromètre de masse à ionisation chimique par désorption thermique (TDCIMS) 

a été développé par Voisin et al [110] pour l'analyse de la composition chimique des 

particules d'aérosols ultrafines. Les particules ultrafines jusqu'à un diamètre minimum 

de 4 nm sont d'abord chargées et sélectionnées avec un analyseur de mobilité 

différentielle en aérosol nanométrique (nano-DMA) avant d'être collectées par dépôt 

électrostatique sur un filament métallique [110], [111]. Les particules sont ensuite 

vaporisées thermiquement à 100°C, chimiquement ionisées par des réactions avec 

NH4
+, H3O

+ ou O2- désagrégées dans une cellule de dérive et analysées en masse à 

l'aide d'un spectromètre de masse à triple quadripôle [110], [111]. Smith et Rathbone 

[112] ont examiné des quantités en picogrammes d'aérosols purs et multicomposants 

de 8 à 40 nm d'acides monocarboxyliques et dicarboxyliques pour caractériser la 

sensibilité et les incertitudes associées au TDCIMS. Le TDCIMS a été utilisé pour 

signaler les premières mesures chimiques en ligne de particules ambiantes de 6 à 20 

nm [111]. Récemment, des particules de 10 à 33 nm, formées par nucléation à 

Tecamac (Mexique), se sont révélées être composées de matières organiques 

contenant de l'azote, d'acides organiques et d'hydroxy acides organiques, en plus 

d'espèces de nitrate et de soufre [113]. Basé sur la conception du TDCIMS, Held, 

Rathbone et Smith [112] ont récemment incorporé un spectromètre de masse à piège à 

ions dans une version modifiée de l'instrument. Ce TD-CI-IT-MS utilise un DMA 

radial pour la sélection de la taille afin de réduire le temps de séjour des aérosols et les 

pertes par diffusion et intègre la désorption thermique programmée en température 

[112]. 

 

 
I.4.2.2.2 Spectromètre de masse à ionisation chimique - aérosol (CIMS aérosol) 

Le CIMS-aérosols, développé par Hearn et Smith [114], a été principalement utilisé 

pour l'analyse détaillée des aérosols organiques dans les réactions hétérogènes en 

laboratoire. L'instrument utilise la désorption thermique à des températures allant 

jusqu'à 480°C, suivi d'un CI et d'un spectromètre de masse quadripolaire [114]. Les 
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CIMS-aérosols peuvent utiliser une gamme d'ions réactifs positifs (H+(H2O)2, 

H+(CH3OH)2, NO+, O2
+) et négatifs (O2

-, F-, SF6
-) pour une flexibilité dans la 

sensibilité et la spécificité de détection [114]. Pour déterminer les vitesses de réaction 

hétérogènes, Hearn et Smith [115] ont utilisé l'aérosol CIMS pour surveiller les 

espèces de gaz et de particules pour les réactions entre les particules d'oléate de 

méthyle et l'ozone, le sébacate de bis (2-éthylhexyle) et les radicaux Cl, et les bis (2- 

éthylhexyle) ) sebacate et radicaux OH. De même, Hearn et Smith [116] ont étudié la 

cinétique de réaction de l'ozone avec des particules mixtes d'acide oléique / n- 

docosane pour examiner les rôles de la phase des particules, de la morphologie et des 

états métastables. Le CIMS-aérosol a également été utilisé pour mesurer les 

concentrations de sulfate dans les particules ambiantes en temps réel [117]. Pour 

concentrer l'aérosol et faire la différence entre les substances organiques semi- 

volatiles et non volatiles, le CIMS-aérosol a été exécuté en mode hors ligne avec 

désorption thermique après la collecte d'échantillons hors ligne pour examiner les 

particules de la combustion de la cigarette, du chêne blanc et du pin, produits en phase 

particulaire de l'ozonolyse du R-limonène et des composés volatils de la peau 

d'orange, des aérosols pour la cuisson de la viande et des aérosols ambiants [117]. 

 

 
I.4.2.2.3 Spectromètre de masse à ionisation chimique par dérive ionique et 

désorption thermique (TD-ID-CIMS) 

Le spectromètre de masse à ionisation chimique par dérive ionique et désorption 

thermique (TD-ID-CIMS) comprend un dispositif de décharge luminescente sur 

mesure pour produire des ions réactifs, un tube de dérive pour les réactions des 

molécules ioniques et un Q-MS [118]. L'instrument permet un meilleur contrôle des 

temps de réaction des molécules ioniques par rapport à l'approche CIMS 

conventionnelle, similaire à la spectrométrie de masse à réaction de transfert de 

protons (PTR-MS), tout en permettant l'utilisation d'ions réactifs positifs et négatifs 

[118]. Semblable à la méthode TD-CIMS, les nanoparticules chargées sont collectées 

sur un fil de platine chargé via une précipitation électrostatique, après quoi le fil est 

inséré dans le tube de dérive/région de source d'ions, le chauffage à 300°C vaporise 

les particules pour l’analyse dans le TD-ID-CIMS [119]. Des études de laboratoire 

utilisant le TD-ID-CIMS ont examiné la nucléation et la croissance de nanoparticules 
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formées d'acide sulfurique et d'acide cis-pinonique [120]. De même, Wang et al. [119] 

ont examiné la croissance de nanoparticules d'acide sulfurique dans des études de 

laboratoire à partir de l'absorption de gaz organiques, constatant que les oligomères, 

les polymères et/ou les sulfates d'alkylaminium peuvent contribuer à la croissance des 

nanoparticules dans l'atmosphère. 

 

 
I.4.2.3 Ionisations laser 

I.4.2.3.1 Analyse des particules par spectrométrie de masse au laser (PALMS) 

Développé par Murphy et Thomson [121], l'instrument d'analyse de particules par 

spectrométrie de masse au laser (PALMS) a été utilisé pour de nombreuses mesures 

d'aérosols dans la haute troposphère et la stratosphère. Un PALMS fixé sur une avion, 

décrit par Thomson, Schein et Murphy [122], a utilisé une entrée capillaire et un 

réflectron TOF-MS pour examiner les particules de plus de 200 nm. Les particules 

diffusent la lumière d'un faisceau laser de 532 nm, qui est utilisé pour fournir la taille 

et le temps approximatifs des particules pour déclencher le laser excimer fonctionnant 

à 193nm pour le LDI [122]. Cet instrument PALMS a été utilisé par Murphy et al 

[122] pour examiner les aérosols stratosphériques contenant du mercure lors d'une 

analyse en ligne à bord de l'avion WB-57F de la NASA. Pour augmenter la 

transmission des particules et la précision du dimensionnement des particules, Cziczo 

et al [123] ont remplacé l'entrée capillaire par une entrée aérodynamique isobare basée 

sur la conception de Schreiner et al [124]. De plus, un faisceau laser à plus haute 

énergie de 532 nm a été divisé en deux faisceaux de diffusion pour fournir la vitesse 

des particules et, le diamètre des particules [123]. Cet instrument PALMS amélioré a 

été utilisé dans l'étude de la composition chimique des particules troposphériques 

pendant les campagnes aériennes et terrestres [123], les matières carbonées dans les 

particules de la basse stratosphère et de la tropopause [125], le plomb dans les 

particules atmosphériques [125] et la composition chimique des poussières minérales 

[126]. 
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I.4.2.3.2 Spectromètre de masse à temps de vol d'aérosol (ATOFMS) 

Pour l'analyse des particules de 0,2 à 3,0 μm, l'ATOFMS, initialement développé par 

Prather, Nordmeyer et Salt [127], utilise une entrée de buse convergente, deux lasers 

de 532 nm pour le déclenchement et le dimensionnement des particules, un 

rayonnement de 266 nm pour le LDI et un réflectron à double polarité TOF-MS pour 

l'analyse de masse [128]. Pour l'étude de l'état de mélange de particules simples, cet 

ATOFMS a été utilisé dans de nombreuses campagnes sur le terrain et sur les bateaux. 

À bord du N/R Roger Revelle au large de la côte sud de la Californie, Furutani et al 

[129] ont observé du carbone organique (OC), du carbone élémentaire (EC), du sel 

marin et des particules de poussière mélangés en interne avec du nitrate et du sulfate, 

les masses d'air les plus âgées ont montré les activités de noyaux de condensation des 

nuages les plus élevées. 

 

 
Figure I.9 État de mélange des espèces secondaires sur divers types de particules 

simples ATOFMS échantillonnés dans une section industrielle/résidentielle de 

Mexico. L'échelle de couleur représente la fraction de particules au sein d'un seul 

type de particules [130]. 

À titre d'exemple, la figure I.9 montre une matrice d'état de mélange chimique 

illustrant le mélange d'espèces secondaires sur divers types de particules simples 

ATOFMS pendant MCMA-2006 [131]. Pour les mesures ATOFMS à San Diego 

(Californie), Ault et al [132] ont observé des contributions importantes de particules 

submicroniques (0,5 à 1μm) provenant de sources de pétrole résiduelles 

(principalement des navires et des raffineries) près de Los Angeles et de la région du 
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port de Long Beach. Une version similaire de cet ATOFMS, commercialisé par TSI, 

Inc. (modèle 3800), a été utilisée pour examiner la chimie des particules ambiantes au 

cours de plusieurs études au sol. Lors d'une étude à New York, Zhou, Hopke et 

Venkatachari [133] ont observé que les principaux types de particules étaient le sel de 

mer et les émissions de combustions anthropiques. Il a également été utilisé dans des 

études sur l'exposition humaine à de fines particules ambiantes concentrées [134], la 

formation d'oligomères à partir de la photooxydation du 1,3,5-TMB avec NOx [135], 

et les sources de particules intérieures [136]. Pour augmenter la transmission des 

particules et réduire la plus petite taille des particules échantillonnées, un système de 

lentilles aérodynamiques a été incorporé dans l'ATOFMS pour l'introduction des 

particules [137]. 

TSI, Inc. a commercialisé un ATOFMS avec une entrée de lentille aérodynamique 

(modèle 3800-100) avec transmission de particules de 100 nm à 3,0μm [138]. 

Pour fournir une détection accrue des particules de 50 à 300 nm, le ultrafin (UF) - 

ATOFMS incorpore un impacteur de dépôt uniforme à micro-orifices (MOUDI) avant 

l'entrée de la lentille aérodynamique pour éliminer les particules de plus de 250 nm 

[137]. L'UF-ATOFMS a été utilisé dans l'étude des particules ultrafines émises par les 

concentrateurs de particules pour les études d'exposition humaine [139], les émissions 

des véhicules diesel lourds [140] et les incendies de forêt [141]. 

Pour l'étude par avion de particules de 70 à 1000 nm, un avion (A)-ATOFMS utilisant 

une entrée de lentille aérodynamique a été développé et a montré un taux d'acquisition 

de données plus rapide avec une transmission ionique et une résolution de masse 

améliorées, ainsi qu'une taille physique réduite et consommation d'énergie [142]. Les 

mesures au sol A-ATOFMS au cours de l'étude de 2005 sur les aérosols organiques à 

Riverside, en Californie (SOAR) ont abouti à la première détection d'oligomères dans 

les particules ambiantes individuelles [143]. Des mesures aériennes des profils 

verticaux de la chimie des particules simples dans le Wyoming et le nord du Colorado 

ont montré que la combustion de la biomasse, le CO et les particules de suie étaient 

fréquemment mélangés en interne avec de l'ammonium, du nitrate et du sulfate à des 

altitudes plus basses, passant au sulfate et au sulfurique des mélanges acides au- 

dessus de la couche limite [144]. 



CHAPITER II: CARACTERISATION DES AEROSOLS AMBIANTS A ORLEANS 

SUPER-SITE VOLTAIRE 

39 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 

CHAPITRE II 

 
CARACTERISATION DES AEROSOLS AMBIANTS A ORLEANS 

SUPER-SITE VOLTAIRE 
 



CHAPITER II: CARACTERISATION DES AEROSOLS AMBIANTS A ORLEANS 

SUPER-SITE VOLTAIRE 

40 

 

 

 

II.1 Introduction 

 
Les particules sont omniprésentes dans l'atmosphère, elles peuvent être sous forme 

liquides et solides en suspension dans l'air. Deux types de particules coexistent : celles 

qui sont directement émises dans l'atmosphère (PM primaires) et celles qui sont 

formées suite à des transformations physico-chimiques (PM secondaires). En général, 

la taille, la forme et la composition chimique des particules dépendent des sources et 

de la situation météorologique. Les particules très fines sont formées à partir de 

sources anthropiques ou biogéniques et peuvent rester longtemps dans l'atmosphère 

ainsi que les grosses particules formées par l'action mécanique des vagues et du vent 

(source naturelle) [7], [145],[146]. 

Les aérosols atmosphériques jouent un rôle important sur le bilan radiatif de la Terre. 

Les mécanismes par lesquels ils influencent le climat sont extrêmement complexes et 

moins connus que ceux des gaz, les aérosols peuvent avoir des effets sur la santé, 

directs et indirects sur le climat. Ils entraînent un forçage radiatif par distribution et 

absorption de toutes les composantes du rayonnement solaire [147],[148],[149]. De 

plus, les aérosols influencent directement la circulation atmosphérique des masses 

d'air, et leur dépôt sous forme de pluies acides peut entraîner des perturbations de la 

flore, de la faune et nuire à la santé de l'être humain.[145], [146], [150]. Des études 

ont démontré que l'on peut distinguer deux catégories: les effets à court terme comme 

les allergies, et les effets à long terme comme les maladies cardiovasculaires et 

respiratoires [150]. L'impact sanitaire des aérosols atmosphériques dépend de leur 

quantité, mais aussi de leur taille et de leur composition chimique. Le PM10 est 

principalement arrêté par les voies respiratoires supérieures tandis que le PM2.5 

descend vers les poumons et les bronchioles où les échanges physico-chimiques entre 

les aérosols et le corps sont facilités [151]. 
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Figure II.1 Pénétration pulmonaire des particules. [Source : © Encyclopédie de 

l’Environnement] 

La Figure II.1 montre de façon très schématique que seules les PM2,5 et plus petites 

vont pénétrer profondément dans les poumons, jusqu’aux alvéoles pulmonaires. 

Plusieurs études récemment publiées ont établi un lien entre l'exposition des PM2,5 et 

maladies pulmonaires et la fonction pulmonaire réduite, l'arrêt cardiaque, et dans 

certains cas la mort prématurée [150] [151]. Par conséquent, la compréhension des 

processus physiques et chimiques qui affectent la formation, la composition chimique 

et l'élimination des PM2,5 de l'atmosphère présentent un intérêt significatif. 

Selon la littérature, le nitrate (NO3-), le sulfate (SO4
2-) et l'ammonium (NH4+) sont des 

ions secondaires dans la nature et sont formés par des processus physico-chimiques de 

gaz précurseurs, tels que l'acide nitrique (HNO3) qui se forme par oxydation des NOx 

émis principalement par le trafic routier et les sources des centrales électriques, l'acide 

sulfurique (H2SO4) qui se forme dans l'atmosphère par oxydation du dioxyde de 

soufre (SO2) émis par les centrales électriques, les fonderies et la combustion du 

diesel, et enfin l'ammoniac (NH3) qui est directement émis dans l'atmosphère par les 

activités agricoles et par le trafic [7], [145] . 

Le fluorure de potassium est créé dans l'atmosphère principalement à partir de sources 

anthropiques et de sources naturelles comme les éruptions volcaniques et la poussière 

qui contribue faiblement à ses émissions atmosphériques au niveau mondiales. Les 
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principales sources anthropologiques sont les fonderies d'aluminium, les usines 

d'engrais et les activités industrielles (briqueteries, sols en pierre, poteries, 

cimenteries, industries céramiques). Pour l'ion chlorure, les principales sources sont la 

combustion du charbon et la combustion de la biomasse. L'ion phosphate est formé 

dans l'atmosphère par oxydation de l'acide phosphorique, qui est obtenu par traitement 

des roches phosphatées ou par combustion de phosphore,…[7]. 

Ces composants inorganiques semi-volatils peuvent être divisés en deux groupes pour 

établir un équilibre thermodynamique en fonction des conditions météorologiques (T, 

RH) qui sont la phase gazeuse et la phase particulaire [26], [145], [152]. Par 

conséquent, ces composés peuvent être transportés par les ondes aériennes sur de 

longues distances et affecter les écosystèmes ou nuire à la santé humaine [7], [145]. 

Pour comprendre les processus de formation et de dégradation de ces particules dans 

l'air, il est très important de surveiller leurs concentrations et le niveau de certains gaz 

précurseurs associés. Pour ce faire, certains instruments d'analyse hors-ligne 

consistent à la collecte de filtres suivie d'une analyse d'échantillons sur des 

chromatographes, mais la résolution temporelle des filtres est trop longue, et de plus, 

la méthode basée sur les filtres souffre d'une faible efficacité due à différents 

phénomènes : volatilisation des composés légers, dégradation sur les filtres due à des 

réactions chimiques ou forte rétention lors de l'étape de désorption [153], [154]. 

L'ammonium (NH4+), le sulfate (SO4
2-) et le nitrate (NO3-) constituent une fraction 

importante de la masse de PM2,5 [7], [145]. Comme expliqué dans le premier 

chapitre, ces espèces chimiques peuvent être de nature secondaire et être formées par 

des processus physiques (par exemple, nucléation et condensation) ou des réactions 

chimiques des gaz précurseurs tels que l'ammoniac (NH3(g)), l'acide sulfurique 

(H2SO4(g)) et l'acide nitrique (HNO3(g)). 

La formation secondaire des particules fines inorganiques est un processus 

thermodynamique. Les constituants inorganiques semi-volatils tels que NH3 et HNO3 

peuvent se répartir entre les phases gazeuse et particulaire (HNO3(g), NO3-
(aq,s), NH3(g), 

NH4+
(aq, s)) afin d'établir un équilibre thermodynamique , en fonction de la température 

ambiante (T), de l'humidité relative (HR) et de la concentration de chaque espèce dans 

le système sulfate ammonium nitrate. [146], [155], [156]. Le H2SO4 restera dans la 
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phase condensée en raison de sa faible pression de vapeur. Lorsque les conditions 

météorologiques (T, RH) changent, la distribution des sulfates, d’ammonium et des 

nitrates entre les phases gazeuse et particulaire peut également changer, ce qui a une 

incidence sur la durée de vie atmosphérique des constituants semi-volatils des PM2,5. 

Par exemple, les vitesses de dépôt sec de l'ammonium et du nitrate dans la phase 

particulaire sont beaucoup plus faibles que dans la phase gazeuse. 

Un certain nombre d’instruments peuvent permettre de mesurer en ligne 

simultanément les traces de gaz ambiants comme par exemple : GPIC (Gas Particle 

Ion Chromatography), WAD (wet annular denuder) / SJAC (Steam Jet Aerosol 

Collector), MARGA (Monitor for AeRosols and Gases in ambient Air) et GAC-IC 

(Gas and Aerosol Collector- Ion Chromatography). 

L’instrument que nous avons utilisé au cours de ce travail, AIM9000D (URG 

Corporation-Thermo Scientific). Permet d’effectuer des analyses en ligne pour la 

surveillance des particules et des gaz. Plus particulièrement, il permet de mesurer les 

ions solubles dans l'air. L'AIM a été utilisé pour plusieurs études à court terme en 

Chine, en Corée du Sud, en Italie, en Angleterre, au Canada et en Amérique du Nord. 

Bien qu'il ne soit pas actuellement le système de mesure le plus courant dans le réseau 

de mesure des aérosols, il offre un grand potentiel pour la mesure automatisée rapide 

en ligne. Par conséquent, il est hautement souhaitable de collecter des données dans 

un large éventail de conditions et de sites divers, afin de comparer les tendances des 

données et d'identifier les erreurs possibles en fonction de la nature de l'espèce. 

Notre étude antérieure sur le site d'Orléans, Jiang et al. [155], a exploré le niveau de 

COV ambiant et de composés carbonylés dans l'environnement semi-urbain d'Orléans 

et discuté des sources possibles. En 2014, Wang et al [157] ont suivi la distribution 

granulométrique et les coefficients d'extinction des aérosols dans ce site d'Orléans, il a 

été souligné que les masses d'air de l'océan Atlantique pourraient nettoyer la pollution 

régionale au printemps et en hiver, tandis que la masse d'air en provenance de 

l'Europe de l'Est induit les événements de pollution à Orléans. Jo et al. [158] ont 

constaté que les réactions photochimiques peuvent améliorer la capacité d'oxydation 

atmosphérique et accélérer la formation d'aérosols organiques secondaires (SOA) 

dans la région d'Orléans. Cependant, la contribution des PM et du BC provenant des 
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masses d'air provenant d'autres zones européennes, de l'océan Atlantique et de la 

photo-oxydation locale à différentes saisons n'est pas encore claire. . . 

Afin d'élargir nos connaissances sur les particules fines en Région Centre Val de 

Loire (France), une étude dédiée à l'observation des PM10 et du BC a été réalisée sur 

le site d'Orléans de 2011 à 2014. Des variations de concentration temporelles de 

PM10 et de BC ont été signalées et un événement de pollution a été observé sur la 

base de la mesure du moniteur d'ions ambiants (AIM) pour les ions PM10 et les traces 

gaz correspondants. Les retro-trajectoires ont également été analysées pour identifier 

l'influence du transport atmosphérique à moyenne ou longue distance. 

Les mesures des PM10, BC et des ions PM10 hydrosolubles correspondants présentés 

dans cette étude ont été effectuées au Super-Site Voltaire situé sur le campus du 

Centre National de la Recherche Scientifique (CNRS) à Orléans, France (47 ° 

50′16,80 ″ N, 1 ° 56′39,34 ″ E). Les mesures des PM10 et BC a duré 4 ans de janvier 

2017 à décembre 2020. Le total des particules en suspension dans la région d'Orléans 

est d'environ 98 tonnes métriques par jour, dont 45 tonnes par jour de PM de moins de 

10 µm (PM10), et 30 tonnes par jour de PM de moins de 2,5 µm (PM2,5), 18 tonnes 

pour PM inférieur à 1µm (PM1.0)[156]. 

 

 

Figure II.2 Capture d'écran du Super-site d'échantillonnage à Orléans en France au 

sein du campus CNRS (Centre National de Recherche Scientifique). 
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Notre site d'échantillonnage «Super-Site Voltaire» situé sur le campus du CNRS, est 

majoritairement entouré d'herbe et de forêt et à environ 8 km au sud du centre-ville 

d'Orléans. Il n'y a aucun bâtiment obstruant autour du site d'échantillonnage à moins 

de 50 m. 

 

II.2 Matériel & Méthodes 

 
II.2.1 Ambiant Ion Moniteur- Chromatographie Ionique (AIM-IC) 

 

L'AIM-IC se compose de deux composants principaux : 
 

 L’unité de collecte des échantillons : pour la collecte des PM2,5 et des gaz so- 

lubles dans une solution aqueuse (AIM 9000D, URG Corp). 

 L’unité d'analyse d'échantillons : pour l'analyse d'espèces chimiques anio- 

niques et cationiques collectées en solution aqueuse (deux chromatographes 

ioniques ICS-2000, Dionex Inc). 
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Figure II.3 Schéma du système d’ambiant ion moniteur - chromatographe ionique 

(AIM - IC) dans la configuration d'origine [159] 

 

 
La collecte d'échantillons (Figure II.3) commence par aspirer l'air ambiant avec un 

débit de 3l/min à travers un ensemble de sélection de taille avec un point de coupure 

de 2,5 μm (un impacteur inertiel ou un cyclone). La tête de prélèvement élimine les 

particules grossières (diamètre aérodynamique > 2,5 μm) du flux d'air avant qu'il ne 

soit dirigé dans le dénuder humide à plaques parallèles (PPWD). 

Lorsque le flux d'air ambiant passe entre les plaques parallèles du PPWD, constituées 

de deux membranes de cellulose (une par plaque) qui sont constamment alimentées en 

solution de H2O2(aq) à 10ml/h, les gaz solubles sont séparés des particules présentes 
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par diffusion et dissolution dans la solution de dénudage. Le flux de sortie de la 

solution de dénudeur contenant les gaz dissous est divisé en deux, et chaque moitié est 

collectée par une seringue de 5 ml à travers une valve d'injection à 6 ports (Rheodyne 

LLC). Le flux d'air, dispensé de gaz solubles, continue dans la chambre de 

sursaturation des particules (PSSC) composée d'un générateur de vapeur, d'une 

chambre de mélange/condensation et d'un cyclone. Dans le PSSC, la vapeur est 

utilisée pour activer les particules et initier la croissance hygroscopique dans la 

chambre de mélange. Le cyclone sert à éliminer les grosses particules fortement 

solvatées du flux global. La solution contenant les particules dissoutes est divisée en 

deux et collectée dans les deux autres seringues de 5 ml de la même pompe à seringue 

via une vanne d'injection à 6 ports séparée. Le flux d'air humidifié restant est pompé 

hors du PSSC dans une colonne Vigreux pour éliminer l'eau de l'air par condensation 

avant qu'elle n'atteigne la pompe à membrane. L'eau condensée est évacuée de la 

colonne Vigreux vers les déchets via une pompe péristaltique (non représentée sur la 

Figure II.3). Après 60 min d'échantillonnage de l'air, les échantillons collectés sont 

injectés par la pompe à seringue sur les concentrateurs d'ions correspondants. Le 

processus de chargement des échantillons dure 5 minutes et dès qu'il est terminé, le 

prélèvement d'échantillons avec la pousse seringue redémarre. Les échantillons de gaz 

et de particules collectés s'accumulent respectivement dans le PPWD et le PSSC 

jusqu'à ce que le chargement de l'échantillon soit terminé. L'analyse des échantillons 

chargés commence immédiatement sur les deux unités IC. Les deux fractions de 

l'échantillon de particules collectées sont analysées pour la composition anionique et 

cationique à la fin de l'heure. Les fractions d'échantillon de gaz collectées sont ensuite 

analysées de la même manière pendant la seconde moitié de l'heure. Les temps 

d'analyse sont de 26 min pour les anions et les cations, permettant à chaque unité IC 

de s'équilibrer pendant 4 min entre les cycles consécutifs. Les analyses de la 

composition ionique des particules et des gaz peuvent alors accueillir l'heure suivante 

d'échantillons collectés et le cycle se poursuit. 

L'unité d'analyse des échantillons se compose de deux chromatographes ioniques ICS- 

2000, l'un pour l'analyse des anions et l'autre pour l'analyse des cations. Chaque CI 

contient un concentrateur (IonPac TAC-ULP1 pour les anions et IonPac TCC-ULP1 
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pour les cations), une colonne de garde (IonPac AG19 pour les anions et IonPac 

CG12A pour les cations) et une colonne analytique (IonPac AS19 pour les anions et 

IonPac CS12A pour les cations). Le signal de base est amélioré en supprimant le 

signal de conductivité d'éluant avec des suppresseurs de cations ASRS 300 (4mm) et  

CSRS 300 (4mm). Des analyses d'échantillons ont été réalisées par élution en gradient 

pour les anions à l'aide d'hydroxyde de potassium (KOH) et les cations à l'aide d'acide 

méthanesulfonique (MSA). De l'eau déionisée de haute pureté (DIW, 18,2 MΩ) 

générée par un système Easy Pure RODI II (Barnstead Inc) a été utilisée pour la 

génération d'éluant et tous les standards. En théorie, l'AIM-IC est capable de mesurer 

n'importe quel composant chimique ionique soluble dans l'eau et en phase gazeuse 

pour les PM2,5 , et avec la chromatographie actuelle, nous sommes capables de 

résoudre et de quantifier les gaz suivants: HF(g), CH3COOH(g), HCOOH(g), HCl(g), 

HONO(g), HBr(g), HNO3(g), SO2(g), COOHCOOH(g), NH3(g) , CH3NH2(g) , (CH3)2NH(g) , 

(CH3)3N(g) , CH3CH2NH2(g) , (CH3CH2)2NH(g) , (CH3CH2)3N(g) et constituants de la 

phase particulaire: F-, CH3COO-, HCOO-, Cl-, ONO-, Br- , NO3
-, SO4

2-, COOHCOO-, 

PO4
3-, NH4

+, CH3NH +, (CH3)2NH +, (CH3)3NH+, CH3CH2NH3
+, (CH3CH2)2NH2

+, 

(CH3CH2)3NH+, Na+, K+, Mg2+ et Ca2+. L'application de cette technique aux amines 

atmosphériques a été décrite ailleurs [159]. Dans notre étude, nous nous concentrons 

sur les performances de l'instrument pour la mesure de NH3(g), SO2(g) et HNO3(g), et 

des particules de NH4
+, SO4

2- et NO3-. 

Les chromatographes ioniques ont été étalonnés hors ligne en injectant des étalons 

mélangés d'anions (PN 56933) et de cations (PN 40187) directement dans les 

concentrateurs correspondants via les vannes d'injection. La procédure d'étalonnage 

standard (méthode d'étalonnage interne 1) implique des injections manuelles de 1ml 

de chaque standard suivi d'une injection de 1ml de DIW. Cinq standards, qui sont des 

dilutions 1/50 (ST5), 1/100 (ST4), 1/500 (ST3), 1/1000 (ST2) et 1/5000 (ST1) de la 

solution mère d'anions (20 mg/mL F-, 30 mg/mL Cl-, 100 mg/mL NO2
-, 100 mg/mL 

Br-, 100 mg/mL NO3
-, 150 mg/mL SO4

2- et 150 mg/mL PO4
3-) sont utilisés pour 

l'étalonnage IC anionique. Cinq standards, qui sont 1/100 (ST5), 1/500 (ST4), 1/1000 

(ST3), 1/5000 (ST2) et 1/10 000 (ST1) des dilutions de la solution mère de cation (50 

mg/ml Li+, 200 mg/ml Na+, 400 mg/ml NH4
+, 200 mg/ml K+, 200 mg/ml Mg2+ et 
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1000 mg/ml Ca2+) sont utilisés pour l'étalonnage des cations IC. En plus des injections 

standard de 1ml, nous avons également effectué des étalonnages avec les mêmes 

concentrations de standard dans des injections de 5 ml (1ml standard + 4ml DIW dans 

une seringue de 5ml) afin d'émuler les conditions d'échantillonnage en ligne et 

d'étudier l'effet de l'échantillon volume sur les performances du concentrateur 

(méthode d'étalonnage interne 2). 

II.2.1.1 Calibration de l’AIM - IC pour la collecte et l'analyse des traces de gaz 

atmosphériques 

Dans le protocole d'étalonnage standard décrit ci-dessus, les systèmes IC sont 

étalonnés hors ligne, mais l'unité de collecte d'échantillons n'est pas évaluée. Afin 

d'étalonner complètement l'AIM-IC de la collecte à la détection, des méthodes 

d'étalonnage en ligne alternatives pour les canaux de gaz et de particules peuvent être 

appliquer, que nous appelons les méthodes d'étalonnage externes. La collecte 

quantitative des composées solubles par l'AIM 9000D est compliquée par l'exigence 

d'une entrée d'échantillonnage commune qui transmet à la fois les gaz et les 

particules. De plus, l'ensemble d'échantillonnage doit être conçu de telle sorte que 

l'adsorption / désorption en amont des gaz très solubles, par exemple NH3(g) et 

HNO3(g), soit minimisé, tandis que la capture de gaz peu solubles, comme SO2(g) et 

HONO(g), par le dénudeur, est maximisé. Dans la méthode d'étalonnage externe, 

l'AIM-IC a été étalonné en mesurant différentes concentrations de NH3(g), SO2(g) et 

HNO3(g) à partir de sources de perméation (Type HRT pour HNO3(g) et EL-SRT-2 

pour NH3(g) et SO2(g)) en ligne. Avant l'étalonnage de l'AIM-IC, les taux de 

perméation de chacune des sources de perméation de gaz ont été déterminés par une 

ou plusieurs méthodes. Les méthodes en ligne comprenaient un analyseur de 

fluorescence pulsé pour le SO2(g) (Thermo Fisher Scientific Inc), un QC-TILDAS pour 

NH3(g) (Aerodyne Research Inc) et un canal à deux canaux Analyseur de 

chimioluminescence d'oxyde d'azote (Air Quality Design Inc) pour les mesures de 

HNO3(g). Les méthodes hors ligne comprenaient la collecte de gaz traces imprégnés à 

l'aide de barboteurs ou de filtres chargée, suivie d'une analyse IC hors ligne et d'une 

méthode de masse différentielle. Dans la méthode de la masse différentielle, la masse 

précise de la source de perméation a été déterminée avant et après que la source a été 
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purgée à température constante pendant quelques semaines via une balance analytique 

de haute précision (modèle AB104-S, Mettler Toledo Inc). Les taux de perméation 

des sources de perméation NH3(g), SO2(g) et HNO3(g) ont été déterminés à 150,2 ± 4,2 

ng/min, 917,3 ± 2,7 ng/min et 687,5 ±12,2 ng/min à 40,0 °C, 30,0 °C et 30,0 °C 

respectivement. 

Les sources de perméation ont été utilisées pour générer des étalons NH3(g), SO2(g) et 

HNO3(g) pendant l'étalonnage externe de l'AIM-IC avec la membrane de cellulose 

dans le PPWD. Trois concentrations différentes de solution du PPWD (H2O2(aq)) ont 

été utilisées pendant l'étalonnage AIM-IC pour le SO2(g) afin de déterminer la 

concentration optimale de peroxyde pour la collecte quantitative de SO2(g). Tous les 

flux d'étalonnage standard ont été contournés pour éviter l'assemblage de sélection de 

taille (impacteur de 2,5 μm) et ont été livrés directement dans le PPWD. Environ 40 

cm de tube de téflon de haute pureté a été utilisés pour fournir des étalons de gaz 

générés à l'entrée PPWD. Le tube a été pré-enduit en faisant circuler les gaz respectifs 

pendant plusieurs heures avant les étalonnages en ligne pour éviter les pertes de gaz 

dues à l'adsorption sur les parois des tubes pendant les étalonnages. Pour l'évaluation 

de l'efficacité de collecte et de la réponse temporelle du PPWD, des flux standard 

contenant 68 ppb NH3(g), 107 ppb SO2(g) et 81 ppb HNO3(g) ont été générés. Tous les 

intervalles de mesure duraient au moins 5h et tous les gaz étaient délivrés 

individuellement dans des expériences distinctes. 

II.2.1.2 Calibration de l'AIM-IC pour la collecte et l'analyse des particules 

atmosphériques 

La configuration utilisée pour l'étalonnage des particules externes de l'AIM-IC est 

illustrée sur la figure II.4. Les Solutions de nitrate d'ammonium (NH4NO3) et de 

sulfate d'ammonium ((NH4)2SO4) doivent être atomisés individuellement (générateur 

d'aérosol ATM 226, Topas GmbH) pour former des particules poly-dispersées 

mélangées en interne. Les particules atomisées sont ensuite dirigées dans une chambre 

de séchage remplie de dessicant de billes de silice (P077.1, Carl Roth GmbH) pour 

éliminer l'eau. 
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Figure II.4 Schéma de la configuration d'étalonnage des particules externes. 

Les particules séchées sont ensuite dirigées dans un classificateur électrostatique 

équipé d'un analyseur de mobilité différentielle (EC-DMA; modèle 3080, TSI) où des 

particules mono-dispersés ont été produites. Pour les expériences décrites ici, des 

particules de 300 nm ont été sélectionné. Un filtre HEPA (Pall Corp) a été fixé au 

point A pour introduire un flux d'air d'appoint sans particules. Les particules dans le 

flux de sortie EC-DMA ont été mélangées avec le flux d'appoint et dirigées vers le 

point B où le flux de particules a été divisé en deux canaux. Le premier canal 

transportait des particules dans le compteur de particules de condensation ultrafines 

(CPC modèle 3776) pour les mesures de concentration en nombre. Le deuxième canal 

transportait des particules dans l'AIM-IC. Toutes les connexions de tube doivent être 

réalisées en acier inoxydable ou en silicone conducteur afin de minimiser les pertes de 

particules sur les parois des tubes. Au cours de l'expérience, le CPC échantillonne à 

1,5 l/min et le AIM-IC échantillonnes à 3 l/min, le débit de la gaine EC-DMA doit 

être réglé à 6 L/min et le débit d'appoint est à l’environ de 3,9 l/min. Le diamètre des 

particules, la concentration en nombre et la densité des particules générées ont été 

utilisés pour calculer les charges de masse théoriques livrées à AIM-IC en supposant 
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que toutes les particules étaient de forme sphérique. Ces calculs ont été comparés à 

des charges massiques mesurées par AIM-IC afin d'évaluer ses performances. 

II.2.2 Carbone Noir (Black Carbon, BC) 
 

BC a été collecté dans l'air à l'aide d'un Aethalomètre AE33 multi-longueur d'onde 

(Magee Scientific), qui mesure en continu l'absorption de la lumière des particules 

collectées sur une bande filtrante. Le coefficient d'absorption de BC à différentes 

longueurs d'onde (370, 450, 520, 590, 660, 880 et 950 nm) a été calculé en 

différenciant les transmissions lumineuses du filtre vierge et du filtre avec des 

particules. Étant donné que l'absorption de la lumière des particules sous forme de 

carbone ou de minéral pourrait contribuer au BC, la valeur de BC a été calculée en 

extrayant la section efficace d'absorption de masse α de 7,77 m2/g du coefficient 

d'absorption à 880 nm[160]–[162]. Elle se fait avec une résolution temporelle élevée 

en analysant l'atténuation de la transmission lumineuse dans le temps [163], [164]. 

Deux fractions de carbone de suie (BC) peuvent être séparées pour la combustion des 

hydrocarbures (BCff) (II.1) et la combustion de la biomasse (BCwb) (II.2). Le BCff et 

le BCwb peuvent être calculés à partir des équations suivantes : 

BCwb =BB*BC II.1 
 

BCff= BC-BCwb II.2 
 

BB (Biomass Burning) est le pourcentage de BC lié à la combustion de la biomasse 

BB (%). 

Les données BC ont été enregistrées toutes les 15 minutes pour les canaux de 370, 

450, 520, 590, 660, 880 et 950 nm. Pour calculer BCff et BCwb, les données du canal 

880 nm ont été normalisées à une heure. Pour éviter que la sensibilité ne diminue dans 

le temps, l'instrument déplace automatiquement la bande vers une nouvelle mesure 

lorsque l'atténuation de la lumière est trop élevée. En général, l'absorption de lumière 

à des longueurs d'onde inférieures (370, 450 nm) pourrait provenir de particules telles 

que des composés organiques de carbone. Par conséquent, la plupart des études 

comme [165] utilisent le canal 880nm. Pendant la période d'échantillonnage de ce 

travail, les données de sept canaux de longueur d'onde étaient parfaitement 
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concordantes, avec une variation de 1 à 2%, indiquant que BC était la particule 

principale de notre échantillon. 

II.2.3 Autres instruments 

II.2.3.1 Light Optical Aerosols Counter (LOAC) 
 

LOAC est un instrument modulaire dont certaines pièces peuvent être changées en 

fonction des conditions de mesure. Les aérosols sont collectés par une entrée profilée 

métallique conçue pour optimiser les conditions d'échantillonnage lorsqu'elles sont 

orientées dans la direction du vent. Les particules sont aspirées vers la chambre 

optique, à travers un tube isostatique et vers l'injecteur qui concentre le flux à 

l'intérieur du faisceau laser. LOAC utilise une petite pompe à palettes (ayant une 

durée de vie de 3 semaines en fonctionnement continu) fonctionnant à ∼2L/min. La 

pompe est reliée à la sortie de la chambre optique par un tube en plastique souple. La 

chambre optique est ouverte, la pression est donc la même qu'à l'extérieur. Pour les 

mesures dans des conditions venteuses et pluvieuses, l'entrée peut être remplacée par 

une entrée totale de particules en suspension ou TSP rejetant les gouttelettes de pluie 

et les particules supérieures à 100 μm. Pour les mesures de longue durée, la petite 

pompe peut être remplacée par une pompe robuste, pour maintenir l'efficacité de 

détection des aérosols, le flux de la pompe doit être compris entre 1,3 et 2,7 L/min. La 

chambre optique et la pompe peuvent tenir dans une boîte rectangulaire d'environ 20 

cm × 10 cm × 5 cm. Permettons des mesures sous ballon ou au sol dans des 

conditions de vent faible. LOAC est principalement conçu pour la détection de grains 

irréguliers, comme ceux présents dans l'air ambiant. 

Il utilise une approche statistique pour les extractions de taille et de concentration, 

comme cela a été fait pour les instruments PROGRA2 de laboratoire dédiés à l'étude 

des propriétés optiques des grains en lévitation irrégulière [166]. 

II.2.3.2 Moniteur de particules PM10 (BAM10- 1020) 
 

Le BAM-1020 mesure et enregistre automatiquement les niveaux de concentration de 

particules en suspension dans l'air (en milligrammes ou microgrammes par mètre 

cube) en utilisant le principe éprouvé de l'atténuation des rayons bêta. Au début de 

chaque heure d'échantillonnage, un petit élément de carbone 14C émet une source 
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constante d'électrons, de hautes énergies (rayons bêta) à travers une tache propre de 

ruban filtrant. Ces rayons bêta sont détectés et comptés par un détecteur à scintillation 

sensible pour déterminer une lecture à zéro. Ensuite l’instrument avance ce point de 

bande vers la buse d'échantillon, où une pompe à vide tire une quantité mesurée et 

contrôlée d'air extérieur à travers le ruban filtrant, en le chargeant de poussière 

ambiante. À la fin de l'heure d'échantillonnage, ce point de poussière est placé entre la 

source bêta et le détecteur, provoquant ainsi une atténuation du signal de rayons bêta 

qui est utilisé pour déterminer la masse de la matière particulaire sur le ruban filtrant. 

Cette masse est utilisée pour calculer la concentration volumétrique de particules dans 

l'air ambiant. La collecte de données se fait à l’aide des logiciels Met One Instruments 

(Air Plus.TM et Comet.TM). 

II.2.3.3 Moniteur de gaz 

II.2.3.3.1 Moniteur d’analyse oxyde d’azote NOx 

 

Il s’agit d’un analyseur d’Oxyde d’Azote par chimiluminescence, l’analyseur AS32m 

de dioxyde d’azote par décalage de phase induit par cavité optique présenté ici, 

fonctionne comme un spectromètre d’absorption optique. il utilise une diode émettrice 

de lumière bleue (LeD) comme source lumineuse, une cellule de mesure incorporant 

deux miroirs à forte réactivité centrée à 450 nm et un détecteur photo tube à vide. Son 

efficacité repose sur le fait que le dioxyde d’azote (NO2) est un absorbant de lumière à 

large spectre dans la zone visible. 

La configuration de l’appareil est simple et présentée ci-dessous de manière 

schématique. L’échantillon d’air entre dans l’appareil et passe au travers d’une 

cartouche filtrante qui enlève toutes les particules de manière à éviter l’interférence 

des particules ayant un diamètre > 450 nm et la contamination du miroir. 

L’échantillon rentre ensuite par un tube PFA dans une cellule de mesure en acier 

inoxydable par une des extrémités et en ressort par l’autre. Le débit est maintenu à 

1l/min par une pompe interne. 

Les miroirs à forte réactivité sont directement attachés aux extrémités de la cellule de 

mesure, formant la cavité optique qui fournit la mesure de concentration. La LED, le 

filtre optique et les optiques de focalisation sont directement attachés à la cellule de 
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mesure. La lumière émanant de la cellule est dirigée dans une photo tube à vide où le 

signal qui en résulte est intégré, numérisé et envoyé à l’ordinateur interne dans lequel 

tout le traitement de données à lieu. La cellule contient des capteurs de pression et de 

température, ce qui permet la correction précise du coefficient d’absorption du 

dioxyde d’azote. La lecture de la pression est également utilisée pour vérifier que le 

filtre à particules fonctionne correctement. 

II.2.3.3.2 Moniteur d’analyse d’ozone O3 

 

Il s’agit d’un analyseur d’Ozone par photométrie UV, qui utilise une technologie 

unique de photométrie UV avec une LED (brevetée) : l’O342e est le premier 

analyseur d’ozone certifié sur le marché n’utilisant pas de lampe à mercure comme 

source d’excitation. Il Fournit les meilleurs résultats de mesure d’O3 avec précision, 

répétabilité et stabilité dans une gamme allant de 0,2 ppb à 10 ppm. Appliqué à la 

mesure d’ozone, le principe de la photométrie UV consiste à mesurer la lumière UV 

absorbée par les molécules d’ozone. La concentration d’ozone est déduite en 

appliquant un rapport entre deux signaux UV différents : le signal de référence et le 

signal de mesure. Le signal de référence est déterminé après le passage de 

l’échantillon dans un épurateur d’ozone rechargeable, de haute performance, utilisé 

comme convertisseur catalytique. Le signal de mesure passe quant à lui directement 

dans la chambre de mesure. Les deux signaux sont détectés par une photodiode 

possédant un seuil de détection très précis. La loi de Beer-Lambert est ensuite 

appliquée pour déterminer la concentration d’ozone. 

L’analyseur représente une avancée technologique sans précédent puisqu’il intègre 

une diode électroluminescente (LED) en substitution de la lampe à mercure utilisée 

traditionnellement comme source d’excitation. 

II.2.3.3.3 Moniteur d’analyse dioxyde de soufre SO2 

 

L’analyseur utilise le principe universellement reconnu de la fluorescence UV (norme 

NF EN 14212) avec une limite de détection très faible, inférieure à 0.4 ppb. Qui 

permet la surveillance en continu de la qualité de l’air (air ambiant ou air intérieur) 

avec une performance excellentes métrologiques pour des mesures de SO2 dans la 
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gamme 0-20 ppm qui peuvent être programmables par l’utilisateur avec un débit 

d’échantillonnage de 20 l/h et un temps de réponse automatique. 

II.2.3.4 Météorologie 
 

Le suivi des données météorologiques se fait par un ensemble de capteurs qui 

enregistrent et fournissent les mesures des variations climatiques de base comprennent 

la vitesse du vent, la direction, les précipitations, la visibilité, les rayons UV, 

l’irradiation solaire, l’humidité et la température. Cette station métrologique est fixée 

á une hauteur de 4m du sol permettant une mesure parfaite respectons les normes 

métrologiques internationales. 

 

II.3 Résultats & discussion 

 
II.3.1 Niveaux des PM & BC 

 

Dans ce travail, les PM10 et le BC ont été mesurés de 2017 à 2020, comme le montre 

la figure II.5. La moyenne annuelle des PM10 était de 12,2 ± 0,7, 12,2 ± 0,6, 11,8 ± 

0,7 et 11,5 ± 0,6 μg / m3 respectivement, pour 2017, 2018, 2019 et 2020 dans le 

Super-site Voltaire d'Orléans. Pour le BC, les concentrations moyennes annuelles ont 

été calculées à 0,75 ± 0,4, 0,58 ± 0,3, 0,54 ± 0,3 et 0,42 ± 0,2 μg / m3, respectivement, 

pour l'année 2017, 2018, 2019 et 2020. Les variations saisonnières du BC, le BCwb, le 

BCff et les PM10 de chaque année de 2017 à 2020 sont indiquées dans le tableau II.1. 

Comme le montre le tableau II.1, la concentration la plus élevée de PM10 pendant la 

période d'échantillonnage a été de 57,67 μg/m3 à l'hiver 2019, ce qui pourrait être dû 

aux émissions dues au chauffage résidentielle. En 2017, la concentration moyenne de 

PM10 est nettement plus faible pendant l’été (juin-juillet-août) comparé à l’hiver 

(décembre-janvier-février), bien que l'influence des précipitations soit moins efficace 

pour éliminer les particules fines que celle des particules grossières [167]. Il existe 

une différence significative dans les saisons sèches, ce qui indique que les émissions 

de particules fines ne sont pas permanentes. Cependant, en raison de la composition 

des particules fines, la corrélation est difficile à déterminer avec d'autres variables 

atmosphériques [167]–[170]. Comme le montre la figure II.5, la concentration la plus 

élevée du BC a été trouvée entre janvier et mars. 
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En général, les mois de juin, juillet et août représentent la saison d’été en France, où il 

n'y a pas de pluie et où, la température peut atteindre 30 °C dans la majorité du centre 

de la France. 

Comme le montre le tableau II.1, le Super-site Voltaire rapporte des concentrations de 

BC plus faibles de 0,44 ± 0,18 μg / m3, 0,56 ± 0,26 μg / m3, 0,40 ± 0,19 μg / m3 et 

0,30 ± 0,14 μg /m3 pendant la saison d’été de 2017, 2018, 2019, 2020 respectivement, 

par rapport à une autre saison. Cette faible concentration du BC pourrait être 

attribuable à de faibles émissions résidentielles et à une moindre activité des véhicules 

que les sites suburbains. Le même comportement est observé pour les PM10. En 

automne (octobre, septembre à novembre), les concentrations en BC étaient de 0,77 ± 

0,46, 0,71 ± 0,43, 0,43 ± 0,30 μg/m3, respectivement, pour 2017, 2018 et 2019 dans le 

centre de la France (tableau II.1). Ces valeurs étaient légèrement supérieures à celles 

de la saison chaude, ce qui peut être dû à des émissions locales plus élevées ou au 

transport puisque la température baisse avec des précipitations isolées et des vents 

légèrement plus forts en automne plutôt qu'en été. 

 
 

Figure II. 5 Moyennes journalières des concentrations massiques de BC et d e PM10 

mesurées par l’Aethalomètre AE33 et BAM 1020 de 2017 à 2020 dans le Super Site 

Orléans. Les moyennes journalières ont été calculées de 01h00 à 00h00. 

Comme le montre le tableau II.1, pour la saison d'hiver (décembre et février) les 

concentrations de BC étaient respectivement de 0,51 ± 0,36, 0,79 ± 0,58 et 0,55 ± 
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0,36 μg / m3 pour 2018, 2019 et 2020 au centre de la France. De plus, comme le 

montre le tableau II.1, des rapports élevés (0,35-0,44) de BCwb par rapport au BC 

obtenus pendant la saison hivernale. Cela peut indiquer que le BC détecté provenait 

principalement de la combustion de la biomasse. 

Tableau II. 1 Variations saisonnières de BC, BCwb, BCff et PM10 de 2017 à 2020 

collectés au Super-Site Voltaire d'Orléans, France 
 

 
BC (μg/m3) BCwb (μg/m3) BCff (μg/m3) PM10 BAM (μg/m3) 

AVE AVE AVE AVE 

 

 

 

2017 

hiver - - - 17,4±11.4 

printemps - - - 11,1±1.9 

été 0,4±0.19 0,1±0.0 0,3±0.1 9,6±5.0 

automne 0,8±0.4 0,3±0.2 0,5±0.3 12,1±5.6 

 

 

 

2018 

hiver 0,5±0.3 0,2±0.1 0,3±0.2 12,1±8.1 

printemps 0,5±0.5 0,1±0.1 0,4±0.4 11,3±14.8 

été 0,6±0.2 0,1±0.0 0,5±0.2 12,6±4.9 

automne 0,7±0.3 0,2±0.1 0,5±0.3 12,9±6.2 

 

 

 

2019 

hiver 0,8±0.5 0,4±0.2 0,4±0.3 14,7±8.1 

printemps - - - 11,9±9.8 

été 0,4±0.1 0,1±0.0 0,4±0.1 11,7±4.9 

automne 0,5±0.3 0,2±0.1 0,3±0.1 9,3±5.1 

2020 hiver 0,6±0.3 0,2±0.1 0,4±0.2 11,6±6.7 
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printemps 0,4±0.3 0,1±0.1 0,4±0.2 11,9±6.4 

été 0,3±0.1 0,0±0.0 0,3±0.1 10,2±4.6 

automne - - - - 

 

 

Les concentrations de BC étaient de 0,50 ± 0,22, 1,37 ± 0,02, 0,44 ± 0,05 μg / m3, 

respectivement, pour la saison du printemps (mars à mai) de 2018, 2019 et 2020. De 

plus, en raison des valeurs élevées de BCff du tableau II.1, cela indique clairement 

qu'il n'y avait pas une forte influence des précipitations, alors que la majorité du BC 

détectés provenaient des émissions des véhicules. La valeur moyenne annuelle de la 

concentration du BC a été calculée à 0,57 ± 0,41 μg / m3 dans le Super-Site Voltaire 

au centre de la France. Comme le montre la figure II.5, même la valeur la plus élevée 

était de 2,92 μg/m3 pour ce site, ce qui est intéressant d'indiquer que le Super-Site 

Voltaire est un site de fond par rapport aux autres sites dans le monde, par exemple un 

site urbain en Espagne ( 3,70 ± 3,73 μg/m3)[171], sites  à côté de la circulation 

automobile en Allemagne (5,93 ± 3,04 et 4.93 ± 2.36 μg/m3)[172], Los Angeles (2.02 

± 0.20; 1.17 ± 0.20 μg/m3), et Tokyo (1.80 ± 1.80 μg/m3)[173], [174], et les villes 

chinoises avec des activités commerciales et industrielles (8.79 μg/m3)[175] Tableau 

II.2. 

Au cours de la période d'échantillonnage au Super-site Voltaire, les concentrations 

quotidiennes moyennes de BC variaient de 0,2 à 2,9 μg / m3, avec un niveau moyen 

de 0,64 ± 0,24 μg / m3. Pour les PM10, les concentrations moyennes quotidiennes 

variaient de 1,6 à 60,9 μg / m3 avec un niveau moyen de 15,2 ± 3,7 μg / m3. Les 

concentrations mensuelles moyennes de BC et de PM10 sur quatre ans montrent une 

caractéristique intéressante notable comme une forte variation saisonnière. La 

concentration mensuelle minimale de BC a été observée à 0,35 μg /m3 pendant la 

saison estivale de 2019 et la valeur maximale était de 1,2 μg / m3 pendant la saison 

hivernale de 2018. La variation quotidienne et mensuelle des PM10 n'a pas montré de 

forte dépendance saisonnière, ce qui indique que le transport à long terme pourrait 
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être la principale source de PM10 sur le centre de la France plutôt que les émissions 

locales. 

Tableau II. 2 Concentration moyenne massique des particules et ses principales 

compositions sur différents sites en France (OM: matière organique, IS: inorganique 

secondaire). 
 

 
Location (country) 

 
Type 

 
Measurement period 

PM 
 

(µg/m3) 

OM 

% 

 
IS % 

 
Data source 

Orleans Semi-urban 03/2018 8.61 53 37 This study 

South Paris (France) Rural 09/2009–09/2010 10.8 40 48 [176] 

Northeast Paris 

(France) 

 
Rural 

 
09/2009–09/2010 

 
12.6 

 
47 

 
42 

 
[176] 

 

Verneuil (France) 

 

Rural 

 

2011-2014 

 

9.5-12.6 

 
36.9- 

46.3 

30.1 

- 

41.8 

 

[177] 

Paris (France) Urban 09/2009–09/2010 14.8 39 43 [176] 

Diabla Gora (Poland) Rural 2010 15 21.2 36.3 [178] 

Bosco Fontana (Italy) Rural 2004-2007 34.7 - - [179] 

Montseny (Spain) Rural 2003 13.6 27 36 [180] 

Konigsplatz 

(Germany) 

 
Kerberside 

 
2007-2008 

 
43 

 
- 

 
- 

 
[181] 

Venise (Italy) Residence 2012-2013 25.3 32.6 - [182] 

Milano (Italy) Urban 2004-2007 31.5 - - [183] 

Barcelone (Spain) Urban 2003-2006 29 31 29.7 [184] 
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II.3.2 Variation Journalière PM10 et BC 
 

Pour mieux comprendre le rôle des processus atmosphériques à méso-échelle et l'effet 

des émissions locales, la variation journalière du BC et des PM10 a également été 

discutée. La figure II.6 montre la variation journalière du BC et des PM10 observée à 

partir du Super-Site Voltaire. Sans rapport avec des saisons différentes, comme le 

montre la figure II.6, les concentrations du BC représentent deux pics notables : l'un le 

matin de 06h00 à 10h00 GMT et l'autre le soir. La pointe du matin peut être attribuée 

aux émissions de trafic routier. Comme le montre la figure II.6, la concentration de 

BC commence à diminuer à partir de 10h00 jusqu’au 17h00 (GMT), ce qui peut être 

dû à un vent fort et à l'augmentation de la hauteur de la couche limite pendant la 

journée. [171]. En outre, la figure II.6 montre également que les concentrations 

massiques journalières moyennes du BC pendant les saisons chaudes présentent une 

valeur plus faible pendant la journée que pendant la saison froide qui présentent une 

augmentation graduelle. En raison des émissions de BC provenant de la cuisson et du 

chauffage des ménages, la concentration de BC commence à augmenter après 17h 

(GMT) jusqu'à minuit. De plus, la hauteur de la couche limite diminuerait, puis 

collecte du BC près de la surface de la terre pour augmenter la concentration du BC. 

La concentration du BC commence à diminuer à partir de minuit en raison de la 

diminution des activités humaines pendant la nuit. 

 

Les concentrations massiques moyennes de BCff et de BCwb en hiver et en automne 

représentent presque le double par rapport aux deux autres saisons. Les concentrations 

de BCff et de BCwb pendant les saisons d'hiver et d'automne ont présenté un fort pic en 

début de soir (19h) et un pic en matinée relativement faible (5h). De plus, la 

contribution du BCwb au BC était plus élevée en hiver qu'en automne, en particulier 

pendant la nuit (après 19h), ce qui peut s'expliquer par le modèle de durée de 

fonctionnement typique du chauffage domestique pendant la saison froide. 

Tel que rapporté dans la plupart des publications [171], [173], [185], les changements 

de concentration de BCff au cours des différents mois de l'année sont principalement 

liés aux conditions météorologiques. Cependant, le changement de concentration de 
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BCwb au cours des différents mois de l'année serait non seulement lié aux conditions 

météorologiques, mais dépend également des activités humaines, telles que la paille 

qui brûle normalement en automne, les incendies de forêt en été et la combustion de la 

biomasse d'origine domestique (chauffage) en hiver[171], [185]. En automne, on peut 

observer que la fraction massique de BC attribuée aux sources de combustion de la 

biomasse est la plus élevée. En revanche, au printemps et en été, le BC dans 

l'atmosphère résulte majoritairement des émissions du trafic et la contribution de la 

BCwb (combustion de la biomasse) est négligeable, qui est principalement due à 

l'absence de chauffage domestique sauf le matin et le soir au printemps. 

 
 

 
Figure II. 6 Moyenne quotidienne des variations saisonnières des concentrations de 

BC et de PM10 du septembre 2017 au juillet 2020. 

 
II.3.3 Composition chimique 

 

Dans la présente étude, des échantillons d'air ont été prélevés sur une période de 10 

mois à partir de 14 composés en phase gazeuse et particulaire (PM10), donnant 

environ 5 000 points de mesure. 

 

L'ammonium s'est avéré être le gaz cationique le plus abondant, une concentration 

maximale de 15 μg / m3 a été enregistrée le 26 mars 2018 à 5h, et pour le gaz 

anionique, une concentration élevée d'acétate de 5,9 μg / m3 a été observée le 20 avril 

2018 à 21h.  
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Les secteurs industriel et agricole sont les principales sources d'émissions d'acétate 

d'ammonium. En phase particulaire, l'ammonium reste le cation le plus abondant, 

atteignant une concentration de 9,65 μg / m3 enregistrée en même temps que celle des 

gaz, le nitrate est l'anion le plus dominant avec une concentration de 31 μg/m3 

enregistrée le 26 mars à 15h. Le nitrate d'ammonium est principalement émis par le 

trafic routier et les centrales électriques. 

 

L'analyse des données a montré la tendance moyenne suivante NH3> C2H4O2> 

HNO2> HNO3> SO2> HCL> NaOH> CH2O2W> KOH> Ca (OH)2> H3PO4> HF> Mg 

(OH)2 pour les gaz et NO3
-> NH4

+> Na+> SO4
2-> Cl-> K+> Ca2+> Mg2+> CH3COO-> 

NO2-> PO4
3-> F-> CHOO- pour les particules. 

 
Depuis le début février 2018, AIM a été utilisé avec succès, et nous avons pu effectuer 

des mesures en continu de la composition chimique ionique des PM10 toutes les 

heures sur le Super-site Voltaire. Il a fourni une apparence de données en 

combinaison avec d'autres mesures en continu de l'ozone, des NOx et des données 

météorologiques disponibles sur le Super-site. Avec une couverture de données de 

90%. 

Pour compléter cette étude, nous donnerons dans la figure II.7 plus de détails sur la 

caractérisation des principaux composés (ammonium, chlorite, nitrite, nitrate, acétate, 

formiate, calcium, chlorure, magnésium, potassium et sulfate) détectés par Ambient 

Ion Monitor. 

 

 

Figure II. 7 Les concentrations massiques horaires des principales compositions 

chimiques mesurées par AIM (Ambient Ion Monitor) en 2018 à Orléans. 
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II.3.4 Variations temporelles des ions PM10 et des traces de gaz avec le système 

en ligne AIM 

Les ions PM10 et les traces de gaz collectés avec le système AIM en ligne ont 

commencé à fonctionner à partir de janvier 2018 sur le super-site Voltaire. Dans ce 

travail, nous présentons la première mesure AIM sur le centre de la France concerné 

sur une épisode de pollution du 12 mars au 30 mars 2018. La figure II.8 présente la 

série chronologique des ions PM10 (sulfate-ammonium-nitrate) mesurée par le 

système AIM et montre également la série chronologique du BC du 12 mars au 30 

mars 2018. Les composantes montrent que le cycle diurne n'est pas perturbé comme 

les jours normaux. La concentration d'ammonium suit les concentrations de sulfate et 

de nitrate avec le temps, ces trois espèces existent principalement sous les formes de 

nitrate-ammonium et sulfate-ammonium [186]. Le chlorure est présent dans de très 

faibles concentrations avec quelques pics élevés de courte durée (environ 5µg/m3) 

sont observés pendant cette période. 

Sur la base des données horaires, la concentration moyenne de PM10 était de 15,11 µg 

/m3 et variait de 0,4 µg/m3 à 49,3 µg /m3. Les concentrations moyennes d'ions PM10, y 

compris le nitrate, le sulfate et l'ammonium, étaient respectivement de 4,18 (0,2 à 

31,4) µg/m3, 1,30 (0,1 à 5,5) µg/m3 et 2,25 (0,1 à 9,6) µg/m3, constituaient la 

principale composante des PM10. Ces valeurs étaient conformes aux conclusions de 

He et al., 2019 [187], qui ont rapporté que la concentration des PM10 était de 13,57 

µg/m3 et les concentrations de nitrate, de sulfate et d'ammonium étaient de 3,24 

µg/m3, 1,68 µg/m3 et 1,45 µg/m3, respectivement, sur un autre site différent du centre 

de la France [177]. Cette étude montre clairement que les concentrations massiques 

durant cette période de pollution étaient trop élevées que la saison la plus polluée 

printemps> hiver ≫ automne> été [177]. 

Sauf que, les paramètres météorologiques doivent également être pris en compte pour 

comprendre l'évolution des PM10 et de ses ions. Les variations temporelles des 

paramètres météorologiques sont illustrées à la figure II.9. Au cours de cette période 

d'échantillonnage, la température moyenne était de 10 °C et l'humidité relative 



CHAPITER II: CARACTERISATION DES AEROSOLS AMBIANTS A ORLEANS 

SUPER-SITE VOLTAIRE 

65 

 

 

 

moyenne de 93%. Tao et al., ont rapporté que la basse température favorisait la 

conversion de HNO3 à partir de la phase particulaire en phase gazeuse agissant 

comme NH4NO3 [188]. Le vent provenait majoritairement du nord nord-est, ce qui 

pourrait apporter des polluants atmosphériques de la région Parisienne. Les journées 

du 18 au 21 mars ont été influencées par l'arrivée d'une masse d'air froid entraînant un 

mélange vertical réduit le matin avec une augmentation de la hauteur de la couche 

limite pendant la journée conduisant à l'accumulation de polluants Figure II.10. 

 

 

Figure II. 8 Série chronologique de la concentration massique des espèces PM10 

(ammonium, chlorure, nitrate, sulfate, matières organiques), BC au Super-site; la 

partie sélectionnée (couleur jaune) présente la période polluée étudiée. 

 

 

Figure II.9 Série chronologique des données météorologiques (température, pression, 

humidité, direction du vent, vitesse du vent) avec une petite boussole météorologique. 
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Les moyennes d'aérosols carbonés, y compris le carbone organique et élémentaire, 

étaient de 2,42 µg/m3 inférieures de 50% à la concentration mesurée dans la même 

région pour cette saison [177], variant de 0,06 µg/m3 à 2,05 µg/m3. Sachant que les 

aérosols carbonés représentaient une variété de sources d'émissions, nous proposons 

que pendant cette période, les aérosols du BC étaient fortement influencés par la 

combustion du bois et/ou des combustibles fossiles pour la production d'énergie et le 

chauffage domestique. Compte tenu des conditions météorologiques, l'augmentation 

de l'humidité pendant cette période à Orléans a fourni des conditions favorables à la 

formation de carbone organique secondaire [189]. 

Comme le montre la figure II.10, deux événements de pollution ont été observés : 

(P1) du 17 mars 2018 au 21 mars 2018, (P2) Du 25 mars 2018 au 28 mars 2018. Pour 

les ions PM10, y compris NO3
- et NH4

+, leurs concentrations étaient plus élevées tout 

au long de la deuxième période que celles de la première période. Cependant, la 

contraction du SO4
2- a été plus élevée tout au long de la première période que pendant 

la deuxième période. un pic large pendant la journée implique l'augmentation de 

l'ozone pendant la journée, ce qui suggère que le processus photochimique est l'un des 

principaux moteurs de la formation de sulfate[190]. En revanche, NO3
- a atteint un 

maximum dans l'après-midi, ce qui est semblable aux autres observations sur certains 

sites urbains en Chine [191], [192]. La basse température et la similitude du modèle 

journalier du NH4
+ conduisent à la stabilité thermique du nitrate d'ammonium 

(NH4NO3) [191], [192]. La variation diurne du BC n'a montré aucune variété de 

sélection pendant toute la journée, impliquant des changements dans leurs sources 

[193]. 

II.3.5 Variations saisonnières 
 

La concentration peut refléter le degré de pollution de l'air et la contribution de 

diverses sources de pollution à la pollution de l'air [194]. Afin d'analyser le degré de 

contamination des deux processus et la source de chaque ion, la figure II.10 donne la 

concentration des différentes particules en quatre saisons collectées à partir de l'AIM. 

Nous avons utilisé les méthodes de filtrage avec les seuils PM10 (tête de prélèvement 

10µm) pour mesurer la composition chimique des particules dans cette zone 

suburbaine typique en Europe. 
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Les principaux ions en saison sèche et humide sont SO4
2-, NH4

+ et NO3
-. La 

concentration de SO4
2- pendant la saison des pluies était de 1,57 ± 0,77 μg.m-3 et la 

concentration de SO4
2- dans le processus de saison sèche était de 1,65 ± 0,66 μg.m-3. 

La concentration de NO3
- était la plus élevée pendant la saison des pluies, et la 

concentration était de 4,12 ± 2,43 μg.m-3, et la concentration de NO3
- pendant la 

saison sèche était de 1,86 ± 1,64 μg. m-3. Les concentrations de NH4
+ pendant la 

saison sèche et humide étaient de 1,72 ± 0,8 et 2,11 ± 1,42 μg.m-3, respectivement. La 

raison de la concentration élevée de NO3
- pendant les saisons humides et sèches était 

due à la contribution des émissions du trafic routier, et la température élevée en été a 

provoqué la volatilisation des nitrates. 

 

Pendant la saison des pluies, le pourcentage d'ions hydrosolubles dans les PM10 est un 

peu plus élevé que celui de la saison sèche. La valeur moyenne de la saison humide 

est de 10,92 μg.m-3 et la saison sèche est de 7,74 μg.m-3 ce qui est inférieur à la saison 

des pluies. Pendant la saison sèche, la concentration de magnésium est faible, donnant 

des concentrations moyennes de 0,044 μg·m-3. Cependant, la saison des pluies, les 

concentrations de magnésium ont considérablement augmenté pour atteindre 0,44 

μg·m-3. Le calcium est un composé qui provient du sol de sorte que les concentrations 

aux sites de fond étaient faibles pendant les périodes humides. Les concentrations 

moyennes de potassium pendant la saison des pluies étaient d'environ 0,25 ± 0,03 

μg·m-3 et elles ne changent pas pendant les autres saisons. 

En raison de l'instabilité thermique de l'ammonium et du nitrate gazeux, la tendance 

de variation journalière du nitrate est assez différente. Pendant la saison des pluies, le 

NO3 a atteint son maximum entre 11h00 et 12h00, moment auquel la quantité de 

volatilisation perdue était inférieure à la quantité de production photochimique. Le 

NO3
- représentait 35% du pourcentage massique des PM10, pour NH4

+ la variation 

journalière du pourcentage est relativement faible, avec une moyenne de 18%. La 

valeur moyenne du SO4
2- en pourcentage massique PM10 est de 14%, et la valeur 

maximale est dans l'après-midi atteint 23%. Pendant la saison sèche, les nitrates 

montrent une tendance à la baisse dans l'après-midi, ce qui en raison des effets de 

dilution ou de la perte accrue de volatilisation à des températures plus élevées [195]. 
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Les nitrates ont montré de faibles concentrations l'après-midi et des concentrations 

élevées la nuit, indiquant que les changements de hauteur de la couche limite et la 

température influence sur la distribution des gaz et des particules qui sont les 

principaux mécanismes de contrôle des changements quotidiens de nitrate [96], [196], 

[197]. 

La tendance du changement de SO4
2- est complètement différente. Le sulfate a 

augmenté pendant la journée, ce qui prouve que la photochimie diurne produit du 

sulfate. Au matin de la saison des pluies, la concentration élevée de sulfate avec une 

humidité relative élevée est restée la même, indiquant que l'action photochimique du 

sulfate à cette période de l'année a moins contribué et que la formation de phase 

aqueuse de sulfate a joué un rôle majeur. 

 

 

Figure II. 10 Concentration massique saisonnière moyenne de PM10 et la 

composition chimique correspondante mesurée par l'AIM en 2018 
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II.3.6 Concentration massique moyenne et composition de l'aérosol 
 

Les compositions massiques moyennes d'AIM et de BC pendant la période de mesure 

de la pollution sont présentées à la figure II.11. Les espèces organiques représentent la 

principale composante des PM10 avec 53% de la concentration massique totale. Les 

espèces inorganiques représentent 37%, le NO3
- et le NH4

+ étant les composants les 

plus abondants avec respectivement 18% et 10% de la masse totale de PM10. SO 2- et 

Cl- contribuent à la masse totale de PM10 avec respectivement 5% et 4%. La masse 

BC a contribué pour 10% de la masse PM10. 

 
 

Figure II.11 Composition massique moyenne de PM10 (approximée comme AIM+BC) 

pour le Super-site pendant cette période. 

En comparant les mesures avec d'autres villes, la moyenne de concentration massique 

des PM10 dans le Super-site Voltaire (8,61 µg /m3) était inférieure à celle mesurée à 

Paris avec 14,8 µg/m3 de septembre 2009 à septembre 2010 (Période de 

pollution)[176]. Mais cette valeur était similaire à celle des sites ruraux autour de 

Paris avec 10,8 µg/m3 au sud et 12,6 µg/m3 au nord de Paris. De plus, comme le 

montre le tableau 2, l'autre composition en PM10 mesurée avec Ambient Ion Monitor 

dans le Super-site Voltaire était beaucoup plus élevée que sur les autres sites français 

(36% à 47%)[176], [177]. Généralement, la matière organique dans les PM10 

provenait de la combustion de la biomasse, du transport à longue distance, de la 

formation de SOA et des émissions dues au trafic. [176], [198]. Une teneur élevée en 
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matière organique en PM10 mesurée à Orléans était attendue en raison de la 

combustion de la biomasse et / ou de la formation de SOA au printemps. Les SI 

proviennent du transport et de la conversion gaz-particule par des précurseurs (SO2, 

NH3, NOx) en excès d'ammoniac et dans des conditions thermodynamiques 

favorables [176], [199]. 

 

 
II.3.7 Comparaison entre les composés AIM et BC avec les mesures de PM10 

totales 

À l'aide des instruments décrits dans la section expérimentale, nous avons comparé 

dans cette section la composition chimique pour la période de pollution des deux 

dernières semaines de mars au supersite d'Orléans avec des mesures des PM10. 

L'instrument BAM mesure la concentration massique totale des particules de PM10, y 

compris les espèces réfractaires et non réfractaires. La somme des concentrations 

d'AIM et du carbone noir représente les mesures individuelles des composants 

spécifiés des PM10 totales. Nous avons exclu de l'analyse Na+, K +, Mg2 +, Ca2 +, Cl-, 

NO2
- et les amines même s'il est possible de mesurer avec AIM car ils se sont 

généralement avérés être présents à des niveaux inférieurs à 1 nmol/m3, ou inférieurs 

à leurs limites de détection. L'ajout de BC aux données AIM est important pour la 

comparaison avec l’instruments de PM10 en général car la concentration massique de 

BC était équivalente à 10% des PM10 pendant cette période de pollution comme le 

prouve notre étude de la composition des PM10. 
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Figure II. 12 Panel(a): Comparaison 

des séries chronologiques de l'AIM + 

BC avec le BAM PM10. Panel (b): 

Nuages de points et ajustements 

linéaires pour les comparaisons 

données AIM + BC et BAM PM10 en 

périodes de 1h. 

 

 

 

 

Le panneau (a) de la figure II.12 compare les concentrations d'AIM et de BC avec la 

concentration massique de PM10 mesurée par l'instrument BAM. Comme nous 

pouvons le voir sur la figure II.12 (a) du graphique AIM, les données du jour du 16 

mars ont été perdues en raison d'un dysfonctionnement de l'instrument dans la 

première partie de la pollution. Le diagramme de corrélation montre sur la figure II.12 

(b) la corrélation entre le total des PM10 et la concentration totale détectée par l'AIM 

et BC. Notez que l'AIM mesurait approximativement les PM10, tandis que 

l'Aethalomètre mesurait les PM2.5 (BC) et que l'instrument BAM collectait les PM10. 
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En moyenne, les concentrations totales d'AIM et de BC sont à moins de 80% de la 

masse totale de PM10 mesurée par l'instrument BAM avec un facteur de corrélation R2 

est de 0,79, l'accord entre les concentrations d'AIM et de BC et les autres mesures de 

masse totale suggère que la majorité des masses non-réfractaires se trouve dans les 

particules <1 µm. Ces observations peuvent être étayées davantage en analysant les 

données de distribution de taille fournies par d'autres instruments. 

II.3.8 Analyses de trajectoire 
 

Pour identifier les sources de PM10, nous avons choisi trois périodes de pollution 

(20Fév-18Mars-16Avril) au cours de cette année mesurées sur le site du super-site 

Voltaire, nous avons appliqué le modèle HYSPLIT (Hybrid Single Particle 

Lagrangian Integrated Trajectory) avec des retro trajectoires de 120 heures à trois 

différents altitudes 120 m, 500 m et 1000 m AGL (mètre au-dessus du niveau du sol) 

avec une résolution temporelle de 6 h, comme illustré dans la figure II.13. 

Comme l'illustre la figure II.13, pour la première période, les masses d'air proviennent 

du nord-est de l'Europe en tant que pollution continentale. Pour la troisième période, 

la pollution des masses d'air provient clairement de l'océan et pour notre période 

étudiée, les masses d'air arrivant à Orléans provenaient du nord-est. Pour 1000m 

A.G.L, les flux d'air provenaient de la Méditerranée occidentale et traversaient 

l'Allemagne et arrivaient finalement sur notre site. Pour 500 m A.G.L, le flux d'air 

provenait de l'est de l'Europe et traversait des régions européennes telles que la 

Pologne, Prague et le sud de l'Allemagne. Pour 100 m A.G.L, les flux d'air ont fait un 

long voyage depuis la Russie en traversant l'Europe. Plus important encore, tous ces 

flux d'air traversaient la région Parisienne. Ainsi, on suggère que la pollution mesurée 

dans le super-site Voltaire d'Orléans pourrait être transportée depuis la région 

parisienne mais aussi affectée par les grandes régions et pays situés au nord-est 

d'Orléans. 
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Figure II. 13 Des captures de trajectoire arrière de 120 heures à différentes altitudes 

(120, 500 et 1000 m A.G.L) pour les trois périodes de pollution du 22 au 25 février, 

du 18 au 22 mars et du 18 au 21 mai 2018. 

II.3.9 Tendance de 5 ans du BC à Orléans 
 

Les observations continues sur une période de près de 5 ans (mi-septembre 2017 - fin 

2021) à Orléans (centre de la France) fournissent des données pour vérifier la 

tendance de la concentration atmosphérique en BC dans la région au cours des cinq 

dernières années. Étant donné que seulement 25 % des données du BC ont été 

obtenues en 2017, nous n'avons utilisé que les données de 2018 à 2021 pour discuter 

de la tendance observée dans ce travail. Comme le montre la figure II.14, une 

diminution de 3,6% par an est observée dans la zone étudiée. Il convient de noter 

qu'une diminution générale du BC atmosphérique a été signalée dans de nombreuses 

autres régions d'Europe, résultant principalement des politiques d'atténuation de la 

pollution de l'air en Europe depuis les années 1990. Par exemple, une diminution 

aussi élevée que 8 ± 3 % par an a été signalée par Singh et al. (2018) à Marylebone 

Road à Londres. Soleil et al. (2020) ont signalé une tendance à la baisse de la 

concentration de BC entre -13,1 et -1,7 % par an de 2009 à 2018 en Allemagne. 
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Figure II. 14 Tendance sur quatre ans du BC au supersite pour la période 2018-2021. 

 

 
II.3.10 Variations saisonnières 

 

La variation journalière du BC sous différentes saisons sur le site pour toute la période 

de mesure est illustrée sur la figure II.15. Cette figure montre que la concentration du 

BC la plus élevée s'est produite en hiver, suivi de l'automne, du printemps et de l'été, 

avec des valeurs moyennes saisonnières (± SD) de 0,70 ± 0,18, 0,64 ± 0,11, 0,48 ± 

0,11 et 0,38 ± 0,04 μg m-3, respectivement. Comparativement au printemps et à l'été, 

les concentrations élevées de BC en hiver et en automne étaient probablement liées à 

l'occurrence courante de la combustion du bois pour le chauffage domestique et à la 

hauteur relative de la couche limite inférieure due au temps froid, comme l'ont 

rapporté d'autres études [200], [201]. 

La figure II.15 indique également que les variations diurnes de BC en hiver et en 

automne étaient similaires, un pic significatif du matin pendant les heures de pointe et 

un deuxième pic significatif le soir. Au printemps et en été, la concentration de BC a 

également augmenté le matin et a culminé pendant les heures de pointe du matin. 

Cependant, le pic du matin est passé de 7h (heure locale, LT) au printemps, en été et 

en automne à 8h LT en hiver. En raison de l'augmentation de la hauteur de la couche 

limite ou de la vitesse du vent pendant la journée. La concentration du BC commence 

à diminuer après l'heure de pointe jusqu'à 15h LT. Ensuite, comme le montre la figure 
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II.15, la concentration du BC a augmenté rapidement au pic de 16h LT à 19h LT en 

automne et en hiver, un pic significatif augmente lentement le soir pour les deux 

saisons (printemps et été). Cela indique que la combustion du bois était probablement 

la principale source d'émission de BC pendant la période froide. Une autre raison 

possible pourrait être que la hauteur de la couche limite a diminué plus rapidement 

pour capturer le BC près de la surface de la terre en automne et en hiver qu'au 

printemps et en été. La réduction des activités humaines pendant les heures de nuit  

serait la principale raison de la concentration plus faible de BC observée de minuit  

jusqu'à l'heure de pointe du matin en toutes saisons. 

 

 
Figure II. 15 Variations diurnes moyennes de BC au cours des différentes saisons 

pour la période 2017-2021. 

 

 
II.3.11 Effets week-end 

 

Dans l'ensemble, la concentration du BC avait un cycle hebdomadaire avec des 

concentrations légèrement inférieures le week-end par rapport aux jours de semaine 

(figure II.16(a,b)). La concentration quotidienne médiane de BC variait entre 0,4-0,7 

µg m-3 et 0,3-0,5 µg m-3 pour les jours de semaine et les week-ends, respectivement. 

Les variations diurnes de BC étaient différentes entre les jours de semaine et les 
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week-ends, comme le montre la figure II.16. Les jours de semaine présentaient deux 

pics liés aux heures de pointe du matin et du soir, mais les week-ends ne montraient 

qu'une légère augmentation de la concentration de BC à partir de la fin d'après-midi. 

Cependant, les jours de semaine et les week-ends présentaient des variations diurnes 

similaires avec les émissions du BC provenant des combustibles fossiles, ce qui révèle 

que les émissions des véhicules étaient la principale source du BC pendant les jours 

de semaine et qu'une utilisation moindre des véhicules le week-end peut réduire 

considérablement la concentration locale du BC. Une faible concentration du BC le 

week-end par rapport aux jours de semaine a également été observée sur les sites de 

circulation dans d'autres villes européennes comme Berne et Londres [202] et Zurich 

[203] et [204] ont signalé des différences négligeables entre les jours de semaine et les 

week-ends sur les sites urbains et industriels en Allemagne. Comme le montre la 

figure II.16, une source non liée au trafic comme le chauffage domestique pourrait 

être une autre source importante de BC dans le site suburbain de notre étude. 
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Figure II. 16 Profils diurnes moyens de BC, BCwb et BCff pendant les week-ends et 

les jours de semaine. 

 

 
II.3.12 Impact du confinement COVID-19 

 

Un certain nombre d'études ont signalé des changements dans les profils de 

concentration observés de BC avant, pendant et après le confinement dans certains 

pays. Par exemple, Jia et al. [205] ont signalé une baisse significative des émissions 

de BC dans l'est et le nord de la Chine, respectivement de 70 % et 48 %. Wei et al. 

[206] ont observé une réduction du BC jusqu'à 0,06 mg/m2 par jour dans le nord de 

l'Inde en avril-mai 2020 pendant le confinement lié à la COVID. Nous avons compilé 

dans la Figure II.17 les séries chronologiques des concentrations de BC avant, 

pendant et après les trois confinements français (première : 27 mars-10 mai 2020, 

deuxième : 29 octobre-15 décembre 2020, troisième : 17 mars-3 mai 2021) mesurées 

à Orléans. La figure montre que la concentration du BC a augmenté au cours des deux 

premiers jours du 27 au 29 mars 2020 après que le gouvernement français ait annoncé 

le premier confinement. Cela peut être attribué à l'augmentation des activités de 

circulation pour que les résidents achètent les fournitures nécessaires à la vie. Ensuite, 

la concentration de BC s'est maintenue à un niveau bas pendant le premier 

confinement et après le confinement. Le deuxième confinement en France a été moins 

strict que le premier avec environ 30 % de population autorisée à aller travailler. Les 

concentrations élevées de BC observées lors du deuxième confinement ont été 

attribuées aux émissions provenant de la combustion domestique du bois puisque la 

température était basse pendant cette période. Des concentrations relativement élevées 

de BC ont également été observées pendant la période des vacances de Noël du 25 

décembre 2020 au 15 janvier 2021, ce qui peut également être dû au chauffage au bois 

domestique. Lors du troisième confinement couvrant la période du 17 mars au 3 mai 

2021, une faible concentration du BC a été observée. La concentration moyenne de 

BC, BCff et BCwb pour ces trois périodes de confinement est présentée sur la figure 

2.17. Fait intéressant, comme le montre la figure II.18, nous avons constaté que les 

émissions de BC provenant des combustibles fossiles étaient à des niveaux similaires 

avant, pendant et après ces trois périodes de confinement, et là les changements de 
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concentration de BC étaient principalement dus à l'émission de BC provenant de la 

combustion du bois. La raison pourrait être que l'emplacement du site 

d'échantillonnage dans ce travail n'a pas été impacté par le trafic lourd et les 

industries. Ce constat est spécifique au site investigué et la situation pourrait être 

différente dans d'autres zones comme Delhi [207] et Wuhan [208]. Il convient de 

noter que dans cette étude, nous avons juste comparé les concentrations du BC 

observées, mais n'avons pas pris en compte les impacts météorologiques (la dilution 

atmosphérique, la couche limite, etc.), ce qui peut ajouter des incertitudes. 

 

                   
 

 

Figure II. 17 Séries temporelles des concentrations BC, BCff et BCwb pour les trois 

confinements en France, Séries temporelles des concentrations BC, BCff et BCwb pour 

les trois confinements en France, (a) 1er confinement: avant confinement (6 mars–26 

mars 2020), pendant confinement (27 mars–10 mai 2020) et après confinement (11 

mai– 10 juin 2020); (b) 2eme confinement: avant le confinement (29 septembre-28 

octobre 2020), pendant le confinement (29 octobre-15 décembre 2020) et après le 

confinement (16 décembre 2020-16 janvier 2021) ; (c) 3eme confinement : avant le 

confinement (17 février-16 mars 2021), pendant le confinement (17 mars-3 mai 2021) 

et après le confinement (4 mai-3 juin 2021). 
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Figure II. 18 Graphiques en colonnes du BC moyen, du BCff et du BCwb pour les trois 

confinements en France, (a) 1er confinement : avant le confinement (6 mars–26 mars 

2020), pendant le confinement (27 mars–10 mai 2020) et après le confinement (11 

mai– 10 juin 2020) 

 

 
II.3.13 Chauffage au bois par rapport aux combustibles fossiles 

 

Pour discuter plus en détail des sources de BC dans la zone suburbaine de ce travail, 

une moyenne mensuelle de la concentration de BCwb et BCff et leur contribution au 

BC total ont été représentées à la figure II.19. La concentration de BC a culminé à la 

fin de l'automne (novembre) et en hiver avec des maximums autour de 0,86 µg.m-3. 

Comme le montre la figure II.19(A), le BC provenant de la combustion de 

combustibles fossiles (BCff) a montré un cycle saisonnier relativement plat, à peu près 

constant dans la plage de 0,29 à 0,50 µg.m-3 tout au long de l'année 2017 à 2021. En 
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revanche, le BC de la combustion du bois (BCwd) a montré une dépendance 

saisonnière plus prononcée, avec une contribution négligeable (<0,05 µg. m-3) de mai 

à septembre et une contribution modérée les autres mois (0,1-0,43 µg .m-3). Par 

conséquent, BCff a fait une contribution relative dominante au BC observé tout au 

long de l'année (> 50%, Figure II.19 (A)), des contributions particulièrement 

élevées de mai à septembre (> 88%, Figure II.19 (A)). Ce résultat est en bon accord 

avec d'autres rapports indiquant que dans la majorité des villes européennes, le BC 

provient généralement du trafic [203]. Comme discutée dans la littérature [171], [173] 

[185] la variation mensuelle de la concentration en BCff dans l'année est 

principalement liée aux conditions météorologiques tandis que celle de la 

concentration en BCbb n'est pas seulement liée aux conditions météorologiques, mais 

aussi aux activités humaines, telles que la combustion de la paille en automne, les 

feux de forêt en été et la combustion du bois de chauffage domestique en hiver. Dans 

ce travail (Figure II.19), le BC de la combustion du bois (BCwb) a montré une 

dépendance saisonnière plus prononcée, avec une contribution négligeable au BC de 

mai à septembre. Les concentrations de BCbb ont tendance à être plus élevées pendant 

les saisons froides pour contribuer de 22 à 50 % au BC total, ce qui était probablement 

lié au chauffage domestique, en particulier le soir de l'hiver, comme le montre la 

Figure annexe II.1. 
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Figure II. 19 Moyennes mensuelles de BCwb et BCff dans la ville d'Orléans 

 

 
 

II.4 Conclusion 

 
Dans ce travail, nous avons pu faire l’étude des PM10 avec leurs composées chimiques 

moyennes détectées par l'AIM et l'éthalomètre 33 en zone périurbaine du centre Val 

de Loire, de 2017 à 2020. La concentration massique moyenne annuelle de PM10 était 

de 12,24 ± 0,67 μg/m3, 12,22 ± 0,62 μg/m3, 11,80 ± 0,65 μg/m3 et 11,51 ± 0,58 μg/m3 

respectivement pour 2017, 2018, 2019 et 2020, et pour le carbone noir nous avons pu 

détecter 0,75 ± 0,45 μg/m3, 0,58 ± 0,32 μg/m3, 0,54 ± 0,38 μg/m3 et 0,42 ± 0,25 μg/m3 

pour les mêmes années. Les variations saisonnières et journalières ont également été 

étudiées dans cette étude, la concentration moyenne de PM10 est nettement plus faible 

pendant la saison sèche que pendant les saisons humides, presque les mêmes résultats 

ont été observés pour le carbone noir avec de faibles concentrations par rapport aux 

autres sites. Pour approfondir l'étude de la chimie atmosphérique dans cette zone 

suburbaine, nous avons choisi une période de pollution détectée après une masse d'air 

continentale polluée provenant de la traversée nord-nord-est des grandes villes. En 

combinant les données, nous avons pu rapporter des concentrations spécifiques de 
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PM10 avec une résolution temporelle d'une heure. La composition des PM10 à Orléans 

pendant la période polluée était de 53% de composés organiques et 37% de composés 

inorganiques et 10% de concentration massique de noir de carbone. Les composés 

inorganiques étaient principalement du nitrate d'ammonium, du sulfate / ammonium et 

une petite partie du chlorure d'ammonium, tous les spécifiés (nitrate, sulfate et 

chlorure) étaient généralement neutralisés par l'ammonium. La variation 

météorologique (température, humidité relative) joue un rôle important dans la 

neutralisation de l'aérosol. Les composés organiques impliquent la plus grande partie 

des aérosols d'Orléans. Une combinaison d'émissions et d'oxydations d'espèces 

organiques primaires proposée par les données de particules organiques dans l'air 

évoluant dans le temps et la taille, montre l'importance de cette partie des aérosols, 

qui nécessite plus d'analyses pour déterminer l'aérosol organique primaire et 

secondaire. 

Des mesures du BC sur près de cinq ans ont montré que ces concentrations de BC 

étaient inférieures à celles rapportées dans certaines autres villes. De fortes variations 

saisonnières du BC ont été observées, les concentrations les plus élevées de BC se 

produisant en hiver, suivi de l'automne, du printemps et de l'été. Un effet de week-end 

a également été observé dans la zone mesurée de ce travail, avec une concentration en 

BC généralement un peu élevée pendant les journées de travail. Une concentration 

plus faible du BC a toujours été observée pendant les fins de semaine, ce qui a été 

attribué à moins de trafic. 

Quant à l'impact des mesures COVID-19, trois périodes de confinement successives 

ont été suivies en France, deux en saison chaude (mars à mai) et une en saison froide 

(octobre à décembre). Nous avons constaté que la concentration de BC a diminué 

pendant le confinement dans la saison chaude, mais a augmenté de manière inattendue 

pendant le confinement en saison froide, ce qui était principalement causé par la 

variation des émissions de BC provenant de la combustion de biomasse. 

Les combustibles fossiles ont contribué à plus de 90 % des émissions du BC en été, ce 

qui est beaucoup plus élevé que celui de la combustion du bois. Cependant, la 

combustion du bois a contribué de manière équivalente (50 %) à la combustion de 

combustibles fossiles dans les émissions du BC pendant les saisons froides, révélant 
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l'impact significatif du chauffage hivernal par la combustion du bois sur la qualité de 

l'air régional. De plus, les résultats ci-dessus indiquent que les émissions anthropiques 

locales pourraient fortement affecter la concentration de BC observée au supersite 

VOLTAIRE ainsi que la qualité de l'air dans cette région. 
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III.1 Introduction générale 

 
III.1.1 Définitions 

 

La famille des Composés Organiques Volatils (COV) comprend un grand nombre d’espèces 

organiques avec différentes propriétés physico-chimiques et réactivités. Tout d’abord les 

COV sont des composés organiques, c’est-à-dire des espèces chimiques possédant au moins 

un atome de carbone (C) et un ou plusieurs autres éléments tels que l’hydrogène (H), 

l’oxygène (O), le soufre (S), l’azote (N), le silicium (Si), le phosphore (P), les halogènes 

(chlore, fluor, brome, iode) à l’exception des oxydes de carbone (CO, CO2), des carbonates et 

bicarbonates inorganiques [209]. 

Généralement le méthane (CH4) est exclu, dû à sa faible réactivité (durée de vie atmosphériqe 

supérieure à 8 ans), et la large présence naturelle dans l’air et de son impact sur 

l’environnement (en tant que Gaz à Effet de Serre). 

La volatilité est la plus grande caractéristique qui caractérisent les COV, c'est-à dire leur 

capacité à se vaporiser et à se trouver en phase gazeuse dans des conditions standards de 

pression et de température. 

La concentration de saturation effective C*(μg.m-3) détermine pour chaque composé 

organique sa volatilité [210]. Il est essentiel de savoir qu’on peut distinguer en chimie de 

l’atmosphère trois types de composés organiques volatil : 

 Les Composés Organiques à Volatilité Intermédiaire (COV-I) :103 μg.m-3 < 

C*<106μg.m-3 

 Les Composés Organiques Semi-Volatils (COSV) :10-1 μg.m-3 < C*<103 μg.m-3 

 Les Composés Organiques Non Volatils (CONV) : C*< 10-1 μg.m-3. 

 
III.1.2 Une multitude de composés aux propriétés variées 

 

Les COV sont un groupe varié et vaste de composés présentant différentes propriétés physico- 

chimiques. Une grande variabilité avec différents angles de liaison est présentée par la 

structure chimique, types de liaisons, tailles de chaînes de carbone, fonctions chimiques, etc. 
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Toutes les propriétés des COV sont liées à la structure chimique du composé. Les propriétés 

chimiques comprennent la réactivité et l'inflammabilité ainsi que les propriétés physiques 

comprennent le point de fusion et le point d'ébullition. Les propriétés du composé sont très 

sensibles aux changements de la structure chimique. 

Même les isomères, composés de même formule chimique mais de structures différentes, 

peuvent avoir des propriétés très différentes. Certaines des principales classes de COV émis 

dans l'atmosphère sont présentées en fonction de leur structure chimique dans le tableau III.1. 

Tableau III. 1 Classification des principaux COV atmosphériques en catégories en fonction 

de leurs structures chimiques et quelques exemples des composés. 
 

Familles Composés COV avec diverses structures chimiques 

Hydrocarbure s Alcanes, alcènes, 
 

Alcynes 

 

 

Aromatiques 
 

 

Terpènes Isoprénoïdes (C5H8)n 

Hémiterpénoïdes 
 

(n = 1, C5H8) 
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Monoterpénoïdes 

(n = 2, C10H16) 

 

 

Sesquiterpénoïdes 

(n = 3, C15H24) 

 

 

Oxygéné 

terpénoïdes 

 

 

COV oxygéné 

(OVOC) 

Composés 

carbonylés 

 

 

Acides 

carboxyliques 

 

 

Alcools 
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Autres Composés 

organiques à 

hétéroatomes (S, N, 

Cl, Br, ...) 

 

 
Organosulfates 

Organonitrates 

Organohalogénures 

 
 

Les pesticides 

 

 

Polychlorobiphényle 

s (PCB) 

Hydrocarbures 

aromatiques 

polycycliques 

(HAPs) 

 

 

 

 

Le tableau ci-dessus ne présente qu'une petite partie de COV émis dans l'atmosphère. Cette 

partie représente les principales classes de COV rencontrés dans l'atmosphère avec quelques 

exemples de molécules d’importance atmosphérique : 

Les hydrocarbures, plus précisément les composés hydrocarbonés non méthaniques (NMHC), 

comprennent plusieurs familles chimiques d'espèces constituées uniquement d'atomes de 

carbone et d’hydrogène : alcanes (composés saturés), alcènes et alcynes (composés insaturés) 

et composés aromatiques (composés cycliques). 
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Les terpènes constituent une classe vaste et diversifiée de produits naturels dérivés du 

squelette carboné ramifié C5 de l'isoprène (2-méthyl-1,3-butadiène (C5H8), tableau 1) [211]. 

Ils sont synthétisés au sein des cellules végétales selon des mécanismes étroitement associés à 

leur métabolisme. Tous les terpénoïdes proviennent des mêmes précurseurs IPP (l'isopentényl 

pyrophosphate) et DMAPP (isomère diméthylallyl pyrophosphate) assemblés et modifiés de 

milliers de façons [212]. 

Les composés organiques contenant au moins un atome d'oxygène sont des COV oxygénés 

(OVOC). Ce sont donc des composés polaires et relativement hydrophiles. En fonction de 

leurs fonctions chimiques ils sont classés, en aldéhydes (comme le formaldéhyde et 

l'acétaldéhyde), cétones (comme l'acétone), alcools (comme le propanol et le butanol), acides 

carboxyliques (acide formique, acide acétique, par exemple) (Tableau III.1), hydroperoxyde 

organique et OVOC multifonctionnel. Les liaisons possibles entre un atome de carbone et 

l'oxygène nécessitent plus d'énergie pour être dissociées (par rapport aux liaisons C – C et C = 

C) alors qu'une liaison -OH est plus fragile. 

Il existe d'autres familles de composés organiques présentant dans leur structure d'autres 

atomes que les atomes de C, H et O. Leurs propriétés sont diverses et complexes en raison de 

leur structure chimique. Comme les organosulfates, les organonitrates et les 

organohalogénures ou d’autres produits chimiques (les insecticides, les fongicides ou les 

herbicides), les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et les nitrates de peroxyacyle 

(PAN). 

III.1.3 Sources de composés organiques volatils et dégradation dans l'atmosphère 
 

Les COV biogéniques sont les composés émis par les milieux naturels et englobent les 

émissions par la végétation, les sols et les océans [213]. Les COV dits anthropiques sont 

spécifiquement liés aux activités humaines. L’identification des sources et l'inventaire des 

émissions est plus complexes, car les COV peuvent avoir un certain nombre de sources plus 

importantes que la plupart des autres traces de gaz et polluants atmosphériques courants 

[214]. Parmi les sources anthropiques de COV, l'utilisation de combustibles fossiles pour 

l'énergie, les transports et les processus industriels. D'autres activités domestiques telles que 

l'utilisation de peintures, de produits de nettoyage, de cosmétiques, de cuisine sont 
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particulièrement pertinentes pour la qualité de l'air intérieur [215]. Les sources, les puits, les 

mécanismes atmosphériques et les temps de séjour des COV dans l'atmosphère sont toujours 

en discussion dans la communauté scientifique [216]. 

Les COV sont éliminés et transformés dans la troposphère par des processus physiques tels 

que le dépôt humide et sec, et des processus chimiques tels que la photolyse, la réaction avec 

les radicaux hydroxyle (OH), la réaction avec les radicaux nitrate (NO3) et la réaction avec 

l'ozone (O3), et éventuellement réactions avec des atomes de chlore (Cl) [217]. La figure I. 9 

résume le traitement des COV dans la troposphère. 

Dans la troposphère, les composés organiques volatils oxygénés (COVO) sont directement 

émis dans l'atmosphère par des sources anthropiques et biogéniques [216], [218]. De plus, les 

COVO sont rapidement produits par oxydation des COV. Par exemple, l'oxydation 

atmosphérique de tous les hydrocarbures conduit à des COVO, pour le n-butane, environ 60 

aldéhydes, alcools, nitrates organiques, acides carboxyliques, etc. sont observés comme 

produits de dégradation [219], [220]. 

Le processus de perte en phase gazeuse pour la majorité des COV, notamment les espèces 

saturées oxygénées, est généralement dominé par les réactions avec les radicaux OH. Ces 

réactions procèdent par abstraction des atomes H de la liaison C-H et dans des proportions 

mineures des liaisons O-H et/ou par addition de OH à la double liaison pour les OVOC 

insaturés [220]. Les abstractions d'atomes H par les radicaux NO3 des liaisons C-H sont plus 

lentes comparées aux réactions avec OH. Ainsi, d’une manière générale, les réactions avec le 

radical NO3 ne sont importantes que pour les composés insaturés. Les réactions initiées par le 

NO3 sont importantes la nuit car pendant la journée ces radicaux sont photolysées rapidement 

et donc leur concentration diurne est faibles. Il en va de même pour les réactions O3 qui se 

produisent préférentiellement par addition aux liaisons C = C [217]. 

III.1.4 Les cétones et leur réaction avec les radicaux OH 
 

Les cétones sont largement utilisées dans l'industrie chimique (par exemple comme solvants 

et intermédiaires). Par conséquent, une fraction substantielle de ces substances peut être 

rejetée dans l'atmosphère [219], [220]. Ils se forment également dans l'atmosphère lors de 
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l'oxydation d'autres hydrocarbures. Des quantités importantes de cétones sont émises dans 

l'atmosphère et sont donc considérées comme des polluants omniprésents dans l'atmosphère 

où elles deviennent disponibles pour les transformations photochimiques [221]. Leur 

dégradation est principalement initiée par leur photolyse et leur réaction avec les radicaux 

OH. La photolyse est le processus de perte dominant à haute altitude tandis que la réaction 

avec les radicaux OH est prédominante près de la surface. En fonction de la structure 

chimique et de leurs processus de dégradation, les cétones constituent une source potentielle 

de radicaux libres, d'acides organiques, de nitrates organiques, d'aérosols organiques 

secondaires et contribuent à la formation d'ozone [220]. 

Les études antérieures sur la cinétique et les produits se sont principalement concentrées sur 

l'investigation des réactions de l'OH avec des cétones à chaîne relativement courte et linéaire, 

par ex. acétone, 2-butanone, 2-pentanone, 3-pentanone, 2-hexanone et 3-hexanone [219]. Seul 

un nombre limité d'études a été réalisé à ce jour sur l'oxydation initiée par OH des cétones à 

chaîne longue et ramifiée, par ex. 3-méthyl-butanone, 4-méthyl-2-pentanone et 5-méthyl-2- 

hexanone [222]–[224] . Compte tenu de l'importance des cétones dans la chimie 

atmosphérique, il est important d'étudier les processus de dégradation des cétones ayant 

différentes structures chimiques. 

Le présent travail est dédié à une étude expérimentale des réactions des radicaux OH avec 

trois cétones ramifiées : 2-méthyl-3-pentanone (2M3P, CH3CH2C(O)CH(CH3)2), 3-méthyl-2- 

pentanone (3M2P, CH3COCH(CH3)CH2CH3) et 4-méthyl-2-pentanone (4M2P, 

CH3COCH2CH (CH3)2), qui sont largement utilisés comme solvants ou comme intermédiaires 

dans l'industrie chimique [225]. Nous rapportons les valeurs de constantes de vitesse et les 

produits formés à partir des réactions de 2M3P, 3M2P et 4M2P avec des radicaux OH : 

OH + CH3CH2C(O)CH(CH3)2 → produits III.1 
 

OH + CH3COCH(CH3)CH2CH3 → produits III.2 
 

OH + CH3COCH2CH(CH3)2 → produits III.3 
 

Notre étude fournit la première détermination de la constante de vitesse de la réaction de OH 

avec 2M3P et la seconde pour celle avec 3M2P. De plus, nous rapportons la première mesure 
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de la dépendance à la température pour les réactions (III.1) et (III.2). Le mécanisme 

d'oxydation initiée par l'OH de 2M3P et 3M2P n'a pas été étudié auparavant, c'est pourquoi 

nous présentons dans ce travail les premières études mécanistiques de ces réactions. Outre les 

études expérimentales, nos travaux visaient à mieux définir la réactivité et le devenir 

atmosphérique des cétones étudiées vis-à-vis des radicaux OH. 

 

III.2 Méthodes expérimentales 

 
Les expériences ont été réalisées à l'aide de deux systèmes complémentaires 

 

(i) Photolyse laser pulsée – fluorescence induite par laser (PLP-LIF). 

(ii) Deux chambres de simulation atmosphérique (200 L et 7,3 m3) à ICARE (CNRS - 

Orléans, France). 

Les constantes de vitesse des réactions de OH avec 2M3P, 3M2P et 4M2P ont été mesurées 

en utilisant repectivement les méthodes absolue (AR) et relative (RR) en utilisant le PLP-LIF 

et la chambre de simulation de 200 L. Les mécanismes d'oxydation initiée par OH des trois 

cétones ont été étudiés dans la chambre de simulation ICARE de 7,3 m3. 

III.2.1 Méthode relative (Relative rate méthode) 

 

Toutes les expériences ont été réalisées à température ambiante (T ≈295 ± 4 K) et pression 

atmosphérique (P ≈760 Torr) dans la chambre 200 L ICARE, en Téflon FEP, entourée de six 

lampes (Sylvania, G30W) avec une irradiation centrée à 254 nm. La chambre était suspendue 

dans une boîte en bois avec des faces internes recouvertes d'une feuille d'aluminium. Les 

réactifs ont été introduits dans le sac en Téflon en faisant passer de l'air purifié à travers une 

ampoule calibrée (579 ml). Le peroxyde d'hydrogène (H2O2) a été utilisé comme source de 

radicaux OH, et introduit par injection de liquide dans un courant d'air purifié s'écoulant 

directement dans la chambre [226], [227]. Les constantes de vitesse de réaction ont été 

déterminées en suivant les concentrations des cétones et des composés de référence en prenant 

en considération les réaction avec les radicaux OH et d'autres pertes supplémentaires telles 

que la photolyse, les fuites et l’échantillonnage : 

OH + cétone → produits kketone _RR 
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OH + référence → produits kref 

 

Cétone / référence → perte kloss 

 

k1_RR, k2 _RR, k3_RR et kref sont les constantes de vitesse pour la réaction de OH avec 2M3P, 

3M2P, 4M2P et des composés de référence, respectivement. kloss est le taux de perte des 

cétones et des composés de référence étudiés par dilution et sur la paroi de la chambre. 

La procédure expérimentale typique consistait à : 
 

(1) Série d'essais avant le début de la réaction : 

(i) Mélanger dans la chambre les cétones à l'air sans irradiation pendant 1 heure 

pour vérifier l'éventuelle perte sur la paroi de la chambre. 

(ii) Irradiation du mélange réactionnel en présence des cétones (2-4 lampes émet- 

tant à 254 nm) pendant 1 heure pour vérifier leur photolyse. 

(iii) Cétones + H2O2 dans l'air sans irradiation pendant 1 heure pour vérifier d'éven- 

tuelles réactions d'obscurité. Les mêmes tests ont été réalisés pour les compo- 

sés de référence. 

Ces tests ont montré qu'il n'y avait pas de pertes significatives dans les différents cas. 
 

(2) Les réactions de OH avec les cétones et les composés de référence ont été initiées une 

fois que les radicaux OH ont été générés par photolyse de H2O2 à 254 nm. 

En supposant que les cétones et composés de référence ne soient consommés que par 

réaction avec les radicaux OH, on peut montrer que : 

 
 

[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒] 
𝑙𝑛 ( ) = 

[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]𝑡 

𝐾𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 

𝐾𝑟𝑒𝑓 

[𝑟𝑒𝑓] 
∗ 𝑙𝑛 ( 

[𝑟𝑒𝑓]𝑡 
) III.4 

 

 

 

Où [ketone]0, [ketone]t, [ref]0 et [ref]t sont les concentrations correspondantes des cétones et 

des composés de référence au temps de réaction initial et t. 

0 
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[𝑟𝑒𝑓]0 

 
 

Par conséquent, les graphiques de 𝑙𝑛 (
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]0) par rapport à 
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]𝑡 

 
𝑙𝑛 ( ) devraient être des 

[𝑟𝑒𝑓]𝑡 

lignes droites avec la pente = 𝐾𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 
𝐾𝑟𝑒𝑓 

et zéro comme intercepte. 

 

III.2.2 Photolyse laser pulsée - Fluorescence induite par laser (PLP-LIF) 
 

L'appareil de photolyse laser pulsée couplé à la fluorescence induite par laser (PLP-LIF) 

utilisé dans le présent travail est schématisé sur la figure III.1. La cellule de réaction est 

construite en Pyrex et a un volume interne d'environ 200 cm3. La cellule est à double paroi, de 

l'eau chauffée ou de l'éthanol refroidi circule à travers la double paroi pour réguler la 

température. La température des gaz dans la cellule est mesurée avec un thermocouple 

chromel-alumel qui peut être déplacé dans le volume de réaction. 

 

 

Figure III. 1 Schéma du montage expérimental de la photolyse laser pulsée-fluorescence 

induite par laser [228] 
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Les radicaux OH sont produits par photolyse de H2O2 à 248 nm. Les concentrations de OH 

sont mesurées par fluorescence induite par laser pulsé. Un laser à colorant doublé fréquence et 

pompé par Nd:YAG est déclenché à un temps de retard variable après l'impulsion de 

photolyse. L'impulsion de la sonde excite les raies Q11, Q1 1 'et R2
3 dans la bande (1, 0) de la 

transition (A2Σ+, v’= 1) ← (X2Π, v” = 0) du radical hydroxyle à environ 282 nm. Le 

précurseur des radicaux, H2O2, le réactif dont on veut étudier la réactivité (cétone dans notre 

cas) et le gaz inerte (hélium), s'écoulent verticalement à travers la cellule mutuellement 

orthogonale à la photolyse et aux faisceaux laser de sonde. La photolyse et les lasers de sonde 

fonctionnent à une fréquence de répétition de 10 Hz. L'intersection des lasers au centre de la 

cellule définit le volume d'observation. Un photomultiplicateur (PM) équipé d'un filtre passe- 

bande (309,4 nm de transmission de crête, fwhm = 7,6 nm) recueille la fluorescence résultante 

du radical hydroxyle correspondant à (A2Σ+, v’= 1) → (X2Π, v” = 1) et (A2Σ+, v’= 0) → 

(X2Π, v” = 0) transitions et discrimine la lumière laser de la sonde diffusée. Le 

photomultiplicateur est positionné en dessous du volume de réaction et coaxial avec le flux de 

gaz. Tous les débits sont mesurés avec des débitmètres massiques étalonnés en mesurant le 

taux d'augmentation de pression dans un volume connu. La pression de la cellule est mesurée 

avec un manomètre de capacité connecté près de l'entrée de la cellule. Les incertitudes dans 

les débits et les lectures de pression sont estimées respectivement à 2% et 1%, conduisant à 

l'incertitude de l’ordre de 5% dans les concentrations des cétones [228]. 

Le taux de désintégration de l'OH était régi par ses réactions avec la cétone et H2O2 en plus de 

son élimination de la zone de détection par diffusion : 

OH + cétone → Produits kcétone_LIF 

 

OH + H2O2 → H2O + HO2 kH2O2 

 

OH → perte de diffusion kdiff 

 

 

k1_LIF, k2 _LIF, k3_LIF, kH2O2 et kdiff sont les constantes de vitesse des réactions OH avec les 

cétones, H2O2 et la perte de diffusion respectivement. Toutes les expériences ont été réalisées 

dans des conditions de pseudo-premier ordre en maintenant [cétone] >> [OH]. Selon les 
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séquences de réactions ci-dessus, la décroissance de la concentration de OH doit suivre la loi 

de pseudo-premier ordre : 

[OH]t = [OH]0 exp(-k’t) III.5 
 

Où k ’est la constante de vitesse de pseudo-premier ordre qui combine tous les processus de 

perte de OH : 

k’= kketone_LIF [cétone] + k0’ où k0’= kH2O2 [H2O2] + kdiff III.6 
 

La concentration en OH à divers temps de réaction (délai entre les impulsions de photolyse et 

les impulsions de sonde) a été déterminée par le signal LIF à chaque temps de décroissance. 

Les valeurs de k ’et k0’ ont été extraites de l’analyse linéaire des moindres carrés du signal 

OH LIF en fonction du temps de décroissance en présence et en l’absence de la cétone 

étudiée. L’ajustement linéaire des moindres carrés des données k’-k0’ par rapport à diverses 

concentrations de cétones donne la constante de débit du second ordre kketone_LIF. 

Le 2M3P et le 3M2P ont été prémélangés dans un ballon en verre étanche à la lumière de 10 L 

avec de l'hélium pour former des mélanges (1,0-1,8) %. Les expériences ont été réalisées à 

une pression totale P ~ 100 torr d'hélium dans la plage de température T = (253-376) K. Les 

concentrations en cétones ont été calculées à partir de leur débit massique, de leur pression et 

de leur température dans la cellule de réaction. La pression à l'intérieur de la cellule de 

réaction a été mesurée avec un manomètre capacitif connecté à l'entrée de la cellule. 

 
 

III.2.3 Etude de produits 
 

Les expériences pour explorer la formation des produits à partir des réactions de 2M3P, 4M2P 

et 3M2P avec des radicaux OH ont été menées dans la chambre de 7,3 m3 en Téflon et 

fonctionnant à température ambiante (T = 295 K) et 760 Torr d'air purifié (RH < 2%). Le 

montage expérimental a été décrit précédemment [229], [230]. 

L'analyse des produits chimiques (réactifs organiques et produits) a été réalisée par 

spectrométrie infrarouge à transformée de Fourier in situ (spectromètre Nicolet 5700 Magna), 

spectromètre de masse à temps de vol (PTR-ToF-MS, IONICON 8000), analyse hors ligne par 

chromatographie en phase gazeuse-spectrométrie de masse (Perkin Elmer GC-MS Clarus 
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600C) et par chromatographie en phase liquide ultra-haute performance - spectrométrie de 

masse (UHPLC-MS, Shimadzu LCMS-2020 Nexera X2). 

III.2.3.1 FTIR et PTR-ToF-MS 
 

Le FTIR est couplé à un système de cellules d'absorption multi-voies de type blanc (trajet 

optique de 148 m), qui a été exploité dans la région IR moyenne (4000-650 cm-1) et les 

spectres ont été enregistrés en ajoutant 130 interférogrammes dans les 5min avec une 

résolution de 1 cm− 1. L'analyse quantitative des spectres infrarouges a été réalisée par 

soustraction en utilisant des spectres infrarouges de référence. Les spectres PTR-ToF-MS ont 

été analysés par l'analyseur de données PTR-ToF [231]. 

III.2.3.2 GC-MS 
 

L'échantillonneur automatique STS25 (PerkinElmer) a également été utilisé pour 

l'échantillonnage des COV avec une durée de 1 heure par tube. Après collecte, les composés 

dans les tubes en acier inoxydable (AirToxics, PerkinElmer) ont été désorbés à l'aide d'un 

désorbeur thermique (TurboMatrix ™ 150 ATD) à 330°C et transférés sous flux d'hélium 

ultra-haute pureté dans le piège du deuxième étage (AirToxics, PerkinElmer), qui a été 

refroidi à -30°C, en utilisant une séparation d'entrée de 30 ml/min. Ce deuxième piège a été 

chauffé à 300°C pour injecter l'échantillon dans une colonne PLOT de 60 m (Agilent GS- 

GasPro, diamètre 0,320 mm), en utilisant une séparation de sortie de 30 ml/min. Ce processus 

réduirait le niveau d'eau de fond et améliorerait la forme du pic du chromatographe. La 

température du four GC a été programmée comme suit : 150°C maintenu pendant 10 min, 

puis 50°C min-1 à 300°C et maintenu pendant 20 min. Les chromatogrammes ont été analysés 

à l'aide du logiciel NIST. 

III.2.3.3 UHPLC-MS 
 

Les composés carbonylés ont également été collectés avec des cartouches revêtues de 2,4- 

dinitro-phénylhydrazine (DNPH) à l'aide d'un échantillonneur automatique hors ligne fait 

maison. Les dérivés créés dans les cartouches revêtues de DNPH ont été extraits en utilisant 

de l'acétonitrile dans un flacon et analysés par UHPLC / MS avec un détecteur UV. Les 

composés carbonylés ont été séparés avec une colonne Shimadzu Shim-pack XR-ODS III 

C18 (2,2 µm x 50 mm (l) x 3 mm (id)) sous 40°C et ionisés simultanément à l'aide de 
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l'interface DUIS (Shimadzu) utilisant deux méthodes d'ionisation : l'ionisation électrospray 

(ESI), qui convient aux composés à polarité élevée, et l'ionisation chimique à pression 

atmosphérique (APCI), qui convient aux composés à polarité faible à moyenne. Avec 

l'UHPLC/MS, les mesures peuvent être effectuées en alternant entre les modes d'ionisation 

positive et négative. La masse avec la charge (m/z) a été obtenue en balayage MS en utilisant 

Quadrupole et qualitative plus quantitative analysée dans le logiciel LabSolutions de 

Shimadzu. 

III.2.3.4 GC-FID 
 

Un chromatographe en phase gazeuse équipé d'une colonne capillaire DB-1 et d'un détecteur à 

ionisation de flamme (GC-FID, Star 3800 CX, Varian) a été utilisé pour l'analyse quantitative 

des cétones (2-méthyl-3-pentanone, 2M3P, 3-méthyl- 2-pentanone, 3M2P et 4-méthyl-2- 

pentanone, 4M2P) et les composés de référence. La colonne a fonctionné sur la plage de 

températures de 403 à 448 K, et l'hélium a été utilisé comme gaz porteur. Des échantillons de 

gaz ont été automatiquement prélevés de la chambre et introduits via une boucle 

d'échantillonnage chauffée d'une capacité de 0,25 ml au chromatographe en phase gazeuse. 

III.2.4. Produits chimiques 
 

Une solution de H2O2 (50%) a été obtenue de Prolabo et utilisée telle qu’elle a été reçue dans 

les expériences en chambre tandis que dans les expériences PLP-LIF, elle a été concentrée en 

faisant barboter de l'hélium à travers pour réduire la teneur en eau pendant plusieurs jours 

avant l'utilisation, et continuellement concentrée pendant le déroulement des expériences et 

introduit dans la cellule de réaction en faisant passer un faible flux d'hélium à travers un 

barboteur en verre le contenant. Le gaz porteur d'hélium (Alphagaz 2, certifié UHP> 

99,9999%) a été utilisé sans autre purification. Les produits chimiques utilisés étaient des 

échantillons commerciaux de haute pureté, 2M3P (≈97%, Aldrich), 4M2P (99,5%, Aldrich), 

3M2P (99%, Aldrich), propane (99,95%, Air Liquid), n-butane (99,5%, Air Liquid), hexane 

(≥97%, Aldrich) et cyclohexane (≥99.9%, Aldrich). Tous les composés liquides ont été 

davantage purifiés en répétant des cycles de congélation, de pompage, de décongélation et une 

distillation fractionnée avant utilisation. L'analyse GCMS / UHPLC-MS des échantillons 

utilisés n'a pas montré de concentrations substantielles d'impuretés réactives. 
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III.3 Résultats 

 
III.3.1 Mesure des constantes de vitesse de réaction : méthode RR 

 

Le propane, le n-butane, le n-hexane et le cyclohexane ont été utilisés comme composés de 

référence. Les concentrations initiales des cétones et des composés de référence se situaient 

dans la plage (2 à 30) ppm. Les constantes de vitesse de réaction des composés de référence 

avec OH utilisés sont : kpropane = (1,01 ± 0,15) × 10-12 (Atkinson et al., 2006), kn-butane = (2,30 ± 

0,35) × 10-12 [232], kn-hexane = (5,07 ± 1,00) × 10-12 [233] et kcyclohexane = (6,84 ± 1,36) × 10-12
 

[233], unité en cm3 molécule-1 s-1 à T = 292 ± 2 K. 
 

 

 

 

Figure III. 2 Tracés de données cinétiques relatives de la réaction de 2M3P (a), 3M2P (b) et 

4M2P (c) avec des radicaux OH en utilisant le propane, le n-butane, le n-hexane et le 

cyclohexane comme composés de référence. 4 exp. = 4 trajets. réf. = référence. 
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𝑙𝑛 ( 

[𝑟𝑒𝑓]0 

 
 

 

La figure III.2 (a-c) montre la consommation des cétones par rapport à celles des composés de 

référence 
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒] 

𝑙𝑛 ( 
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]𝑡 

 
) contre 

[𝑟𝑒𝑓]0 

[𝑟𝑒𝑓]𝑡 
) . La régression linéaire prend en compte les erreurs 

dans les valeurs 𝑙𝑛 (
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]0) et 
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]𝑡 

𝑙𝑛 ( ). Ce calcul a été effectué sur la base du 
[𝑟𝑒𝑓]𝑡 

programme développé par Brauers et Finlayson-Pitts [234], conduisant à la pente de la ligne 

droite 𝐾𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅. Les rapports de taux relatifs 𝐾𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 , obtenus pour les cétones étudiées 
𝐾𝑟𝑒𝑓 𝐾𝑟𝑒𝑓 

sont indiqués dans le tableau III.2 ainsi que les valeurs des constantes de vitesse, kketone_RR. 

L'incertitude rapportée pour chaque kketone_RR est une combinaison, dans la propagation de 

l'incertitude 

 

 

 
 

 
𝐾 𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 

𝐾𝑟𝑒𝑓 

 
𝐾𝑟𝑒𝑓 

 
2 

√[
𝜎𝐾𝑟𝑒𝑓] 
𝐾𝑟𝑒𝑓    + 

𝜎𝐾𝐾𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅    
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𝐾𝑟𝑒𝑓 

 

𝐾𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 

𝐾𝑟𝑒𝑓 

 
(Ren et al [230]), III.7 

 

 

 

L’erreur dans 𝐾𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 
𝐾𝑟𝑒𝑓 

et l'erreur de 

𝐾𝑟𝑒𝑓 
. Les valeurs de constante de débit recommandées 

en kav dans le tableau III.2 sont dérivées de la moyenne pondérée de kketone_RR par rapport aux 

différentes références : 

kaverage = (w1k1 + w2k2 +… + wiki) / (w1 + w2 +… + wi) III.8 
 

Où wi = 1/σi, σi est l'erreur et ki est le coefficient de taux obtenu avec chaque référence 

individuelle. 

L'erreur (σav) a été donnée par: 
 

σav = (1 / σ1 + 1 / σ2 +… + 1 / σi) 
-0,5 III.9 

Tableau III. 2 Conditions expérimentales et constantes de taux de cétone + OH en utilisant la 

méthode RR. 
 

 
ketone 

 
Structure 

 
Ref. 
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T (K) 

 
k𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒_𝑅𝑅 a 
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kketone_  
b (10-12
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kav
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1 

 
3.25±0.25 

  

 
2 

 
3.35±0.24 

 

propane    3.39±0.38 

 3  3.30±0.24  

 
4 

 
3.41±0.24 

 

2M3P    291±1   3.40±0.45 

   1  0.48±0.02   

   
2 

 
0.53±0.02 

  

  cyclohexane    3.42±0.42  

   3  0.48±0.02   

   
4 

 
0.53±0.02 

  

   
1 

    

   
propane 

2 
 

3 

 
9.94±0.44 

 

10.17±0.44 

 
10.44±0.74 

 

   
4 

 
10.20±0.42 

  

   
1 

 
4.49±0.17 

  

   
n-butane 

2 
 

3 

 
4.58±0.12 

 

4.63±0.12 

 
10.41±0.63 

 

4M2P 
  

4 293±1 4.42±0.10 
 

11.02±0.42 

   
1 

 
2.47±0.06 

  

   
n-hexane 

2 
 

3 

 
2.36±0.04 

 

2.38±0.04 

 
11.99±0.78 

 

   
4 

 
2.35±0.04 

  

   
1 

 
1.70±0.04 

  

  
cyclohexane 2 

 
1.73±0.03 11.60±0.76 

 

   
3 

 
1.72±0.03 
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4 1.68±0.03 
 

1 5.92±0.75 
 

2 5.62±0.54 
 

propane  5.78±0.51 

3 5.52±0.47  

4 5.42±0.57 
 

1 2.75±0.09 
 

2 2.62±0.05 
 

n-butane  6.05±0.48 

3 2.68±0.07  

4 2.50±0.05 
 

3M2P 293±1 5.90±0.36 

1 1.19±0.03  

2 1.18±0.02 
 

n-hexane  5.90±0.45 

3 1.16±0.02  

4 1.12±0.02 
 

1 0.88±0.02 
 

2 0.88±0.01 
 

cyclohexane  5.86±0.54 

3 0.87±0.01  

4 0.84±0.01 
 

a Les incertitudes pour kketone_RR/kref sont 2σ des moindres carrés de ln(
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]0

) vs ln(
[𝑟𝑒𝑓𝑒𝑟𝑒𝑛𝑐𝑒]0

). 
[𝑘𝑒𝑡𝑜𝑛𝑒]𝑡 [𝑟𝑒𝑓𝑒𝑟𝑒𝑛𝑐𝑒]𝑡 

 
b Les incertitudes pour kketone_RR ont été estimées en combinant l'incertitude de kketone_RR/kref avec 

l'incertitude des références. 

c Moyen pondéré kav= (w1k1 + w2k2 + … + wiki) / (w1 + w2 + … + wi) 

Ou wi =1/σi, σi est l’erreur, et ki est le coefficient de taux obtenu avec chaque référence individuelle. 
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L'erreur (σav) a été donnée par : σav = (1/σ1 + 1/σ2 + … + 1/σi)
-0.5

 
 

 
 

 

 

III.3.2 Mesures des constantes de vitesse de réaction : méthode AR 

 

La contribution possible des réactions secondaires de OH avec les radicaux produits dans la 

cétone + OH aux constantes de vitesse mesurées a été rendue négligeable en utilisant des 

rapports élevés [cétone]/[OH], typiquement dans la gamme (100-10000), et des 

concentrations initiales faible [OH]. La figure III.3 montre le graphique de k’-ko’ pour 

[2M3P] et [3M2P] obtenu à température ambiante et à partir duquel k1_LIF et k2_LIF ont été 

dérivés. Les erreurs citées pour k1_LIF et k2_LIF comprennent les erreurs statistiques (2σ de 

l'analyse des moindres carrés linéaires) et l'erreur systématique estimée (5% en raison des 

incertitudes de la concentration mesurée). 

 

Figure III. 3 Graphique de la concentration (k’-k’0) par rapport à 2M3P et 3M2P à 

température ambiante (296-303 K). Les lignes représentent l'ajustement linéaire des moindres 

carrés. Remarque : k' = kketone[ketone]+ k0', kketone est la constante de vitesse de la réaction 

radicalaire OH avec les cétones. k0' = kH2O2[H2O2]+ kdiff, kH2O2 est la constante de vitesse de 
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la réaction du radical OH avec H2O2 et kdiff est la vitesse de désintégration du radical OH due 

à la perte de diffusion. 

Les tableaux présentés en annexe.1 et annexe.2 résument les conditions expérimentales et les 

constantes de vitesse de pseudo-premier ordre sur la plage de température 253-376 K pour 

2M3P+OH et 3M2P+OH, respectivement. Les graphiques sont présentés sur la Figure III.4. 

En combinant les résultats obtenus à partir des méthodes AR et RR, nous avons dérivé 

l'expression d'Arrhenius suivante dans la plage de température T = 253-376 K : 

k1 = (2,33 ± 0,06) *10-12 exp ((127,4 ± 18,6) / T) cm3 molécule-1 s-1 

k2 = (1,05 ± 0,14) *10-12 exp ((537 ± 41) / T) cm3 molécule-1 s-1
 

 
 

2x10-11 
 

 

 

 

10
-11 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 

1000/T (K-1) 
 

Figure III. 4 Tracés de k2M3P et k3M2P vs 1000/T. Les lignes pleines représentent les 

ajustements des moindres carrés du paramètre d'Arrhenius aux points de données individuels 

à différentes températures. L'incertitude de chaque point est de 2σ. Les données de 

dépendance à la température pour la réaction des radicaux OH avec 4M2P proviennent de Le 

Calvé et al. (1998). 

4M2P 

3M2P 
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III.3.3 Formation de produits à partir des cétones + OH 
 

Une série d'expériences ont été menées pour étudier les mécanismes de dégradation initiée par 

OH de 2M3P, 3M2P et 4M2P en présence de NO en utilisant la photolyse de H2O2 à 254 nm 

comme source d'OH. Les expériences ont été réalisées dans la chambre ICARE de 7,3 m3 

avec les techniques analytiques suivantes : FTIR, PTR-ToF-MS, moniteur HCHO, UHPLC- 

MS et GC-MS. Le tableau III.2 résume les conditions expérimentales et les résultats obtenus. 

Les concentrations initiales des cétones étaient comprises entre 90 et 1 100 ppb. La procédure 

expérimentale typique a consisté à suivre les concentrations des cétones, pendant environ 1 

heure : 

(i) Sans irradiation afin de vérifier leur éventuelle perte sur la paroi. 

(ii) Avec irradiation sur (254 nm) pour vérifier une éventuelle décomposition par pho- 

tolyse. 

(iii) En présence de H2O2 et de NO sans irradiation pour vérifier d'éventuelles réactions 

d’obscurité. 

(iv) Puis la photolyse du dernier mélange gazeux initie la réaction des cétones avec les 

radicaux OH. 

Aucune perte significative de paroi ou réaction sombre n'a été observée pour les cétones 

étudiées. Cependant, la photolyse de 2M3P, 3M2P et 4M2P a montré une diminution de ces 

composés et la formation d'une série de produits. Les constantes de vitesse de photolyse J et 

les produits formés sont indiqués dans le tableau III.3. Ces données ont été utilisées pour 

corriger la consommation de 2M3P, 3M2P et 4M2P et la formation de produits à partir de la 

réaction des radicaux OH. 

Tableau III. 3 Conditions expérimentales et formation de produits pour la réaction de 2M3P, 

3M2P et 4M2P avec un radical OH à T = 296 ± 2 K et pression atmosphérique. 
 

  
Exp 

. 

 
[ketone]0 

(ppb) 

 
 

Formaldehyde (%)c 

 
Acetone 

(%)c 

2- 

butanon 

e (%)c 

 
2,3-BDa, 

2MPb (%)c 

 
Acetaldehyde 

(%)c 

2
 

M
 

1 1094 d 83.1±1.2 
  

D 
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2 514 28.1±0.1 81.9±0.6 101.7±5.7 
 

3 161 33.3±0.1 75.9±0.9 105.3±1.4 

 

4 206 d 80.5±0.1 107.4±3.8 

 

5 93 40.6±0.5 77.7±1.0 102.9±7.2 

 

Average 34.0±6.0 79.8±3.0 104.3±10 
 

Carbon balance e 

(%) 

 
80.4±0.7 

 
 

 

 

1 523 34.5±0.1 
40.9±0. 

4 

 

1.2±0.1a 104.4±1.6 

 

 
2 389 35.2±1.1 

39.3±1. 

8 

 
1.8±0.5a 115.7±2.1 

 

 
3 92 36.6±1.2 

39.1±0. 

6 

 
4.5±0.7a 107.4±5.5 

 

 
Average 35.4±1.1 

39.8±1. 

9 

 
2.5±1.8a 109.2±6.1 

 

Carbon balance e (%) 70.5±1.7 

1 580 52.6±0.2 87.3±1.8 7.3±0.2b 
 

2 630 51.9±0.3 D d 

 

3 100 51.3±3.5 87.5±1.3 14.1±0.4b 

 

Average 51.9±3.5 87.4±2.2 10.7±4.8b 

 

Carbon balance e (%) 59.5±3.1 

a 2,3-BD= 2,3-butanedione; 
 

b 2MP= 2-methylpropanal; 
 

c Les erreurs indiquées sont des écarts-types de 2σ combinés aux incertitudes globales 

estimées des instruments et aux erreurs statistiques. 

d L'instrument n'a pas fonctionné pendant cette période 
 

e Bilan Carbon = (rendement1 × nombre de carbone1 / 100 + rendement2 × nombre 
 

4
M

2
P

 
3

M
2

P
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de carbone2 / 100 +…) / 6 × 100%. 
 

 
 
 

III.3.3.1 2M3P + OH 
 

PTR-ToF-MS a montré la formation d'acétone (CH3C(O)CH3) et d'acétaldéhyde (CH3CHO) à 

m/z 59,049 (CH3C(O)CH3H
+) et 45,034 (CH3CHOH+), respectivement. La formation de 

formaldéhyde (HCHO) a été confirmée par le moniteur spécifique et sensible (Aerolaser 

4021). L'analyse UHPLC-MS a indiqué la formation d'acétone, d'acétaldéhyde, de 

formaldéhyde et de propanal (CH3CH2CHO) (figure annexe.1). La formation d'acétone a 

également été confirmée par GC-MS (figure annexe.2). Les produits de la formation de la 

photolyse du 2M3P (tableau annexe.3) et de leurs pertes dues à la photolyse (tableau 

annexe.3) et la réaction avec les radicaux OH [232], [235] et la dilution (décroissance de SF6) 

) ont été prises en compte pour dériver les rendements de formation d'acétone, d'acétaldéhyde 

et de formaldéhyde à partir de la réaction 2M3P+OH en utilisant l'équation rapportée par Ren 

et al. (2018) (voir détails dans Annexe). Les quantités de produits formés par rapport à la 

consommation de 2M3P par PTR-ToF-MS, tracées sur la figure III.5a, ont permis de calculer 

les rendements de formation en utilisant les analyses des moindres carrés. Les données 

obtenues sont résumées dans le Tableau III. 3. (par exemple formaldéhyde 34,0 ± 6,0%, 

acétone 79,8 ± 3,0% et acétaldéhyde 104,3 ± 10%). 
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Figure III. 5 Tracés des quantités de produits formés par rapport aux 2M3P (a) et 3M2P (b) 

et 4M2P (c) consommés, respectivement. La concentration des produits est corrigée par leur 

formation à partir de la photolyse (254 nm) de 2M3P, 3M2P, 4M2P et leur consommation 

par réaction avec le radical OH, photolyse (irradiation 254 nm), dilution (taux de 

décroissance du SF6). L'acétone, l'acétaldéhyde, le 2-butanone, le 2,3-butanedione, le 2- 

méthylpropanal ont été contrôlés par PTR-ToF-MS et HCHO a été suivi par le moniteur 

Aerolaser 4021. Exp. = expérience 

III.3.3.2 3M2P + OH 
 

La GC-MS a montré la formation d'acétone et de 2-butanone en tant que produits de réaction 

(Figure annexe.2). La 2-butanone, le formaldéhyde, l'acétaldéhyde et le propanal ont été 

détectés par UHPLC-MS (figure annexe.1). Le formaldéhyde a été quantifié par le moniteur 

Aerolaser A4021, la 2-butanone, la 2,3-butanedione et l'acétaldéhyde ont été quantifiés à 

l'aide de PTR-ToF-MS. Les quantités corrigées (à partir des contributions de la photolyse et 

de la réaction avec OH) des produits formés par rapport à la consommation de 3M2P sont 

reportées sur Figure III.5 (b) Les analyses des moindres carrés conduisent aux rendements de 

formation indiqués dans le Tableau III.3 (par exemple HCHO 35,4 ± 1,1%, 2-butanone 39,8 ± 

1,9%, 2,3-butanedione 2,5 ± 1,8% et acétaldéhyde 109,2 ± 6,1%). 

III.3.3.3 4M2P + OH 
 

L'acétone et le 2-méthylpropanal ont été détectés en tant que produits par GC-MS (Figure 

annexe.2). La présence d'acétone, de formaldéhyde et d'acétaldéhyde a été confirmée par 

UHPLC-MS (Figure annexe.1). Le formaldéhyde a été quantifié par le moniteur Aerolaser 

4021, l'acétone, le 2-méthylpropanal et l'acétaldéhyde ont été quantifiés à l'aide de PTR-ToF- 

MS. Les quantités de produits formés par rapport à la consommation du 4M2P sont reportées 

(c) 4M2P+OH 
y=0.874x 

y=0.519x 
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sur la Figure III.3. Les analyses des moindres carrés conduisent aux rendements de formation 

indiqués dans le Tableau III.5 (par exemple HCHO 51,9 ± 3,5%, acétone 87,4 ± 2,2% et 2- 

méthylpropanal 10,7 ± 4,8%). 

 

III.4 Discussion 

 
III.4.1 Comparaison avec les données de la littérature 

 

Les valeurs des constantes de vitesse des réactions des cétones étudiées (2M3P, 4M2P et 

3M2P) avec OH obtenues dans le présent travail sont comparées aux données de la littérature 

pour k2 et k3 dans Tableau III.4. Nous rapportons ici la première détermination de k1. Il est à 

noter que la réaction de 4M2P avec OH a déjà été étudiée précédemment dans notre 

laboratoire en utilisant la technique PLP-LIF [236]. Le Tableau III.4 montre un bon accord 

entre les valeurs de k1, k2 et k3 obtenues en utilisant à la fois des méthodes absolues et 

relatives. De plus, la valeur de k2 issue de ce travail est en bon accord avec la seule mesure 

relative précédente existante [237]. Il existe plusieurs études sur k3 [238]–[241]. Calvert et al. 

(2011) ont recommandé l'expression d'Arrhenius k = 8,0×10-13×exp(828/T) cm3molécule-1s-1 

et une constante de vitesse de k = 12,8×10-11cm3molécule-1s-1 à 298K (l'incertitude a été 

estimée à ± 15%). 

 

 
Tableau III. 4 Résumé des constantes de vitesse de réaction des radicaux OH avec les cétones 

étudiées obtenues dans ce travail et dans des études antérieures. 
 

ketone kSAR k T (K) Technique Reference 

2M3P 3.0a 3.40±0.45 291±1 RR (GC-FID) This work, 2022 

 
3.7b 

    

  3.57±0.05 297±1 PLP-LIF This work, 2022 

 3.8c     

3M2P 3.4a 6.2±0.3 298 RR (GC-FID) Tuazon et al., 2003 
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6.2c 5.90±0.36 293±1 RR (GC-FID) This work, 2022 

  
6.13±0.11 299±1 PLP-LIF This work, 2022 

4M2P 8.9a 9±3 305±2 RR (GC-FID) Winer et al., 1976 

 
13.8b 12.0±0.3 296 RR (GC-FID) Cox et al., 1980 

 
14.0c 14.5±0.7 299±2 RR (GC-FID) Atkinson et al., 1982 

  
14.0±0.07 297±2 RR (GC-FID) O'rji and Stone 1992 

  
12.1±0.5 298 PLP-LIF Le Calvé et al., 1998 

  
11.02±0.4 

2 

 
293±1 

 
RR (GC-FID) 

 
This work, 2022 

L’unité de kSAR et k est 10-12 cm3 molécule-1 s-1
 

a Les valeurs calculées à l'aide du SAR sont basées sur l'estimation de –CH3, -CH2- et –CH< 

la constante de taux de groupe (k(CHx))et qui ne dépendent que de l'identité des substituants 

attachés à ces groupes. 

b Les valeurs calculées à l’aide du SAR sont basées sur la réactivité des groupes R et R ’de 

chaque côté du groupe C = O pour la réaction OH avec des cétones en kRC(O)R’=k(R)+k(R’) 

c Les valeurs calculées à l'aide du SAR sont basées sur les constantes de vitesse pour chaque 

groupe CHx (x = 1, 2,3) de cétones dépendent de leur position par rapport à C = O. 

par exemple. . k1= kβ(-CH3)+kα(-CH2-)+kα(-CH-)+kβ(-CH3)×2. 
 

PLP-LIF = Fluorescence induite par photolyse laser pulsée; RR (GC-FID) = méthode de taux 

relatif (chromatographie en phase gazeuse-détection d'ionisation de flamme). 

 
 

III.4.2 Tendances des constantes de vitesse des réactions cétones + OH 

 

Les valeurs des constantes de vitesse obtenues des réactions étudiées à 298 K peuvent 
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également être comparées aux valeurs calculées à l'aide de trois méthodes de relation 

structure-réactivité (SAR): 

(1). En utilisant le SAR proposé par Kwok et Atkinson dans lequel le calcul de l'abstraction 

des atomes H est basé sur l'estimation des constantes de taux de groupe –CH<, -CH2- et –CH3. 

En supposant que ces constantes de vitesse de groupes dépendent uniquement de l'identité des 

substituants attachés à ces groupes 

k (CH3-X) = kprim F(X), k (X-CH2-Y) = ksec F(X) F(Y), k (X-CH- (Y) (Z)) = ktert F(X) F( Y) F(Z). 
 

À 298 K, les paramètres suivants ont été utilisés pour calculer k1, k2 et k3: kprim = 0,136, ksec = 

0,934, ktert = 1,94 (unités dans 10-12 cm3 molécule-1 s-1). F (-CH3) = 1, F (-CH2-) = F (-CH <) = F (> C 

<) = 1,23, F (> CO) = 0,75, F (-CH2C(O)R) = 3,9 [242]. Comme le montre le Tableau III.4, les 

valeurs de constante de vitesse calculées sont : k2M3P = 3,02 × 10-12, k3M2P = 3,38 × 10-12 et 

k4M2P = 8,86 × 10-12 (unités en cm3 molécule-1 s-1). La concordance entre les k2M3P et k4M2P 

calculés et les valeurs expérimentales est assez bonne mais un désaccord est observé entre les 

k4M2P calculés et mesurés. Les valeurs calculées et expérimentales indiquent que k4M2P> 

k3M2P> k2M3P. Ceci est conforme au fait que k (-CH <)> k (-CH2)> k (-CH3) en position β par 

rapport au groupe C = O. 

(2). Méthode d'additivité dans laquelle les constantes de vitesse pour la réaction OH avec les 

cétones RC(O)R' peuvent être calculées en supposant que la réactivité des R et R' (groupes 

alkyles) de chaque côté de C=O est indépendante et additif : kRC(O)R'= k(R) + k(R') [243]. En 

utilisant les valeurs des constantes de vitesse pour divers groupes, k (R), calculées 

précédemment à partir de notre groupe [236] comme indiqué dans le Tableau annexe.4 : k (n- 

C2H5) = 1,0, k (iso-C3H7) = 2,7, k (n-CH3) = 0,1 et k (iso-C4H9) = 13,7 × 10-12 cm3 molécule-1 s-1, on 

obtient k2M3P = 3,7 × 10-12 et k4M2P = 13,8 × 10-12 cm3 molécule -1 s-1, respectivement. Comme 

le montre le Tableau III.4, les valeurs de constante de vitesse calculées et mesurées k2M3P et 

k4M2P sont en excellent accord. Notre k3M2P mesuré a été utilisé pour dériver la constante de 

vitesse pour le groupe sec-C4H9 non disponible jusqu'à présent : k (sec-C4H9) = 6,3 × 10-12 cm3 

molécule-1 s-1 à 298 K, (voir Tableau annexe.4). 

(3). Méthode d'additivité k (CHx) dans laquelle les constantes de vitesse pour la réaction de OH 
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avec les cétones étudiées peuvent être calculées en utilisant k (CHx) (x = 1, 2, 3) en fonction de 

leur position relative par rapport au groupe C=O, par exemple 

k2M3P = kβ (-CH3) + kα (-CH2 -) + kα (-CH -) + kβ (-CH3) × 2 
 

En utilisant les valeurs recommandées de k (CHx) de Calvert et al [219] pour la réaction de OH 

avec des cétones (voir le tableau annexe.5), nous avons dérivé k1, k2 et k3 pour être 3,8, 6,2 et 

14,0 × 10-12 cm3 molécule-1s-1, respectivement. Ces valeurs calculées sont en excellent accord 

avec les valeurs expérimentales (tableau III.4). 

 
 

III.4.3 Dépendance à la température des réactions cétone + OH 
 

Ce travail rapporte les premières mesures de dépendance à la température pour k1 et k2. La 

dépendance à la température de k3 a été précédemment rapportée par notre groupe en utilisant 

la technique PLP-LIF [236]. Les dépendances de température de k2 et k3 sont 

significativement négatives par rapport à celle de k1 qui est proche de zéro (figure III.4). Des 

tendances similaires ont été observées et rapportées plus tôt pour d'autres cétones. Le Calvé et 

coll. (1998) ont trouvé que les dépendances de température de la 2-butanone et de la 3- 

méthyl-2-butanone étaient proches de zéro, ce qui s'expliquait par le fait qu'ils ne contiennent 

que les groupes -CH <ou -CH2- désactivés en position α par rapport au Groupe C=O et sans 

les groupes CHx (x = 1,2) en position β par rapport à C=O. Il en est de même pour 2M3P qui 

ne contient pas CHx (x = 1,2) en position β du groupe C=O. Une dépendance à la température 

proche de zéro est rapportée k1 dans ce travail, ce qui est conforme à l'observation de Le 

Calvé et al [236]. Sur le d'autre part, les dépendances de température négatives prononcées de 

k2 et k3 sont cohérentes avec ce qui a été rapporté précédemment pour d'autres cétones 

contenant des groupes –CH <ou -CH2- en position β, σ ou γ par rapport au groupe C=O qui ne 

sont pas désactivés. 

 
 

III.4.4 Mécanismes de réaction des OH + 2M3P, 3M2P et 4M2P 
 

Les profils concentration-temps de réaction de 2M3P, 3M2P, 4M2P et leurs produits 

d'oxydation initiée par OH sont présentés sur la figure annexe.3 (a-c). Les conditions 
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expérimentales et les résultats obtenus sont résumés dans le tableau III.3. Les preuves 

expérimentales de la littérature suggèrent qu'à T = 298K les cétones réagissent avec les 

radicaux OH de la même manière que les alcanes via l'abstraction des atomes H de différents 

groupes CHx- (-CH3, - CH2- et> CH-) entraînant la formation de radicaux alkyles [219]. Les 

radicaux alkyle (R) seront très rapidement convertis en radicaux alcoxy peroxy (RO2) suite à 

la réaction avec O2 : 

R· + O2 → RO2· III.10 
 

En présence de NO, le RO2 conduira à des radicaux alcoxy (RO) : 
 

RO2· + NO → RO· + NO2 III.11 
 

En l'absence de NO, les auto-réactions RO2 peuvent dominer à travers les réactions (6) et (7) : 

RO2· + RO2· → 2RO + O2 III.12 

RO2· + RO2· → RCHO + ROH III.13 
 

Les radicaux RO peuvent avoir divers chemins réactionnels, ils réagissent en outre avec O2, se 

décomposent et/ou s'isomérisent via la formation d’un complexe. Ces processus dépendent de 

la nature et de la structure des radicaux RO [244]. En combinant les estimations d'attaques de 

sites dérivées du SAR [242] et les produits des réactions observées et leurs rendements, nous 

avons proposé les mécanismes de réaction possibles pour les réactions étudiées présentées 

dans les figures III.6-III.8. D’autre part, la méthode SAR permet d'estimer les rapports de 

ramification de l'abstraction des atomes H des différents groupes –CH3, -CH2- et> CH-: 

 

 

 

 
OH + CH3CH2C(O)CH(CH3)2: 

 

 

 

 
 

 

 

- OH + CH3CH2CH(CH3)C(O)CH3: 
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- OH + (CH3)2CHCH2C(O)CH3: 
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Figure III. 6 (a-d): Réaction des radicaux OH avec 2M3P: mécanisme proposé conduisant à la formation des produits de réaction observés. Les 

composés en bleu représentent des produits observés expérimentalement. L'importance relative attendue des voies possibles de réaction RO est 

indiquée par les flèches : → > ↛; les intermédiaires de RO·/ RO2·sont indiqués par ⇢. 

115 
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Figure III. 7 (a-d): Réaction des radicaux OH avec 3M2P: mécanisme proposé conduisant à la formation des produits de réaction observés. Les 

composés en bleu représentent des produits observés expérimentalement. L'importance relative attendue des voies possibles de réaction RO est 

indiquée par les flèches : → > ↛; les intermédiaires de RO·/ RO2·sont indiqués par ⇢. 
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Figure III. 8 (a-c) Réaction des radicaux OH avec 4M2P: mécanisme proposé conduisant à la formation des produits de réaction observés. Les 

composés en bleu représentent des produits observés expérimentalement. L'importance relative attendue des voies possibles de réaction RO est 

indiquée par les flèches : → > ↛; les intermédiaires de RO·/ RO2·sont indiqués par ⇢. 
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III.4.4.1 2M3P+OH mécanisme de réaction 
 

Comme le montre le tableau III.3, l'acétaldéhyde et l'acétone se sont avérés être les 

principaux produits de la réaction des radicaux OH avec 2M3P, avec des rendements 

de 104,3 ± 10% et 79,8 ± 3,0%, respectivement. Ces rendements sont en excellent 

accord avec ceux dérivés de l'estimation SAR de 102% (20% × 2 + 10% + 52%) et 

80% (10% + 18% + 52%). Le rendement de formation de HCHO a été déterminé 

comme étant de 34,0 ± 6,0%. Ainsi, le bilan carbone des produits formés est de 80,4 ± 

0,7% de du 2M3P consommé. Nous n'avons pas été en mesure de détecter la 2- 

méthyl-pentanedione en utilisant les techniques analytiques disponibles, ce qui nous a 

conduit à conclure que si elle se formait, il y a une possibilité qu'elle soit mineure 

et/ou inférieure aux limites de détection des techniques utilisées. 

III.4.4.2 Mécanisme de réaction 3M2P + OH 
 

Comme le montre le tableau III.3, l'acétaldéhyde et la 2-butanone se sont avérés être 

les principaux produits de la réaction des radicaux OH avec 3M2P avec des 

rendements de formation de 109,2 ± 6,1% et 39,8 ± 1,9%, respectivement. La réaction 

se produit principalement par abstraction des atomes H des groupes -CH2- et > CH- 

(Figure III.7 (a-d)). On a trouvé que la 2,3-butanedione était un produit mineur avec 

un rendement de 2,5 ± 1,8%, elle était principalement formée après abstraction de 

l'atome H du groupe -CH2-. Le propanal a également été observé comme un produit 

mineur en utilisant UHPLC-MS à m/z = 237 et il devrait être produit suivant 

l'abstraction de l'atome H du groupe -CH3. En tenant compte des rendements 

expérimentaux en formaldéhyde, 2-butanone, 2,3-butanedione et acétaldéhyde, le 

bilan carbone total est estimé à 70,5 ± 1,7%. 

III.4.4.3 Mécanisme de réaction 4M2P + OH 
 

Comme le montre le tableau III.3, l'acétone, le 2-méthylpropanal et le formaldéhyde 

se sont avérés être les principaux produits de la réaction du radical OH avec 4M2P, 

déterminés respectivement à 87,4 ± 2,2%, 10,7 ± 4,8% et 51,9 ± 3,5%. Le rendement 

de formation d'acétone, 87,4 ± 2,2%, est en accord raisonnable avec les rendements 
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rapportés précédemment par différents groupes. En effet, des rendements de 68%, 

90% et 78 ± 6% ont été rapportés par Cox et al [239], [245], et Atkinson et al [222]. 

De plus, Atkinson et al [222] ont rapporté la formation de 2-méthylpropanal avec un 

rendement de 7,1 ± 1,1%, ce qui est conforme au présent travail. Les schémas de 

réaction possibles pour les quatre radicaux alcoxy initialement formés après 

abstraction de l'atome H à partir des groupes -CH3, -CH2- et> CH- à différentes 

positions, sont présentés sur la figure III.8 (a-c) comme décrit par Atkinson et 

Aschmann [222]. Les rendements des produits observés indiquent que l'acétone et le 

2-méthylpropanal doivent résulter presque totalement à la suite de l'extraction H des 

groupes >CH- et -CH2-, respectivement, comme le montre la figure III.8 (a-c). De 

plus, l'acétaldéhyde détecté à l'aide de l'UHPLC-MS est principalement formé à partir 

de l’abstraction de de l’atome H du groupe méthyle –CH3. En tenant compte des 

rendements de formation expérimentaux en formaldéhyde, acétone et 2- 

méthylpropanal, le bilan carbone total est estimé à 59,5 ± 3,1%. 

III.5 Implications atmosphériques et conclusion 

 
Ces travaux fournissent de nouvelles informations cinétiques et mécanistiques sur la 

chimie atmosphérique des cétones et permettront ainsi à améliorer les modèles 

chimiques atmosphériques. En effet, les méthodes de vitesse absolue (AR) et relative 

(RR) ont été utilisées pour déterminer les constantes de vitesse de la réaction OH avec 

la 2-méthyl-3-pentanone (2M3P), la 3-méthyl-2-pentanone (3M2P) et la 4- méthyl-2- 

pentanone (4M2P). Ce travail constitue la première étude de dépendance à la 

température des réactions de de OH avec 2M3P et 3M2P. En prenant la moyenne des 

résultats obtenus par les deux méthodes, les valeurs des constantes de vitesse 

suivantes sont recommandées à 298 K (dans 10-12 cm3molécule-1s-1) : kOH + 2M3P = 3,49 

± 0,5; kOH + 3M2P = 6,02 ± 0,14 et kOH + 4M2P = 11,02 ± 0,42. Nous avons comparé les 

données expérimentales obtenues dans ce travail avec celles estimées à l'aide de trois 

méthodes d'estimation. Un accord équitable a été observé entre différents ensembles 

de valeurs. L'utilisation de nos données permet de dériver une nouvelle constante de 

taux de groupe R pour sec-C4H9 à utiliser dans les relations d'additivité de groupe 

pour OH + cétones : k (sec-C4H9) = 6,3 × 10-12 cm3molécule-1s-1. 
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La réaction de OH avec les cétones se produit par abstraction initiale des atomes H 

des groupes CH3-, -CH2- et/ou >CH- en fonction de leur position par rapport au 

groupe carbonyle (>C=O) et de la structure chimique de la cétone. En combinant les 

informations obtenues lors des études mécanistiques sur les produits des réactions et 

leurs rendements mesurés ainsi que l'estimation des attaques de sites à partir de la 

méthode SAR, nous avons pu proposer différents schémas de dégradation 

mécanistique des cétones initiées par réaction avec des radicaux OH. 

Les principaux produits de réaction et leurs rendements de formation observés 

expérimentalement sont : 

OH + 2M3P : formaldéhyde (34,0 ± 6,0%) + acétone (79,8 ± 3,0%) + acétaldéhyde 

(104,3 ± 10%). 

OH + 3M2P : formaldéhyde (35,4 ± 1,1%) + 2-butanone (39,8 ± 1,9%) + 2,3- 

butanedione (2,5 ± 1,8%) + acétaldéhyde (109,2 ± 6,1%). 
 

OH + 4M2P : formaldéhyde (51,9 ± 3,5%) + acétone (87,4 ± 2,2%) + 2- 

méthylpropanal (10,7 ± 4,8%). 
 

Cela n'exclut pas la formation d'autres produits que nous n'avons pas pu détecter avec 

nos techniques expérimentales. 

Les réactions des radicaux hydroxyles avec les cétones étudiées dans ce travail 

semblent être relativement rapides et, par conséquent, la réaction avec les radicaux 

OH devrait être un puits atmosphérique majeur pour ces espèces. Cependant, la 

photolyse pourrait également contribuer de manière significative au devenir 

atmosphérique de ces cétones pendant la journée à haute altitude, de la même manière 

que les autres cétones. Il est peu probable que les réactions avec les radicaux NO3 et 

O3 soient significatives en comparaison avec les réactions avec OH et la photolyse. 

La durée de vie atmosphérique d'un composé vis-à-vis des radicaux OH est fonction 

de la constante de vitesse et de la concentration en OH dans la troposphère (durée de 

vie τ = 1 / (kOH × [OH])). En supposant une concentration troposphérique moyenne de 

2 × 106 molécules×cm-3 pour les radicaux OH dans des atmosphères modérément 

polluées [246], les durées de vie calculées des cétones étudiées sont respectivement de 
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41, 24 et 13 heures pour 2M3P, 3M2P et 4M2P. En conséquence de ces courtes 

durées de vie calculées, les produits de l'oxydation initiée par l'OH de ces espèces 

seront importants dans la formation locale d'ozone et également éventuellement dans 

la formation de composés azotés à vie longue. 
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H I G H L I G H T S G R A P H I C A L    A B S T R A C T 

 

• Five-year BC measurements were con- 

ducted in a suburban area in central France. 

• Strong seasonal variations and weekend ef- 

fects were observed. 

• Biomass burning contributed to more than 

half of winter BC. 

• Lockdown in cold season and warm season 

had reverse effect on BC concentration. 
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A B S T R A C T   
 

Atmospheric black carbon (BC) concentration over a nearly 5 year period (mid-2017–2021) was continuously moni- 

tored over a suburban area of Orléans city (France). Annual mean atmospheric BC concentration were 0.75 ± 0.65, 

0.58 ± 0.44, 0.54 ± 0.64, 0.48 ± 0.46 and 0.50 ± 0.72 μg m−3, respectively, for the year of 2017, 2018, 2019, 

2020 and 2021. Seasonal pattern was also observed with maximum concentration (0.70 ± 0.18 μg m−3) in winter 

and minimum concentration (0.38 ± 0.04 μg m−3) in summer. We found a different diurnal pattern between cold 
(winter and fall) and warm (spring and summer) seasons. Further, fossil fuel burning contributed >90 % of atmo- 

spheric BC in the summer and biomass burning had a contribution equivalent to that of the fossil fuel in the winter. 
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Weekend effect 

Lockdown 

 
Significant week days effect on BC concentrations was observed, indicating the important role of local emissions such 

as car exhaust in BC level at this site. The behavior of atmospheric BC level with COVID-19 lockdown was also ana- 

lyzed. We found that during the lockdown in warm season (first lockdown: 27 March–10 May 2020 and third lock- 

down 17 March–3 May 2021) BC concentration were lower than in cold season (second lockdown: 29 October–15 

December 2020), which could be mainly related to the BC emission from biomass burning for heating. This study pro- 

vides a long-term BC measurement database input for air quality and climate models. The analysis of especially week- 

end and lockdown effect showed implications on future policymaking toward improving local and regional air quality  

as well. 

 
 

 

1. Introduction 

 
Black carbon (BC) is a primary aerosol emitted directly from incom- 

plete combustion processes such as vehicle exhausts (especially unfil- 

tered diesel type), domestic and industrial coal, heavy oil and wood 

burning, as well as forest and vegetation fires (WHO, 2012). As a compo- 

nent of atmospheric particulate matter (PM), BC plays an important role 

in the aerosol-planetary boundary layer (PBL) interactions that can for 

example enhance the haze pollution (Ding et al., 2016; Zhang et al., 

2020). 

BC is recognized as an efficient proXy of negative impacts on human 
health by causing morbidity and premature mortality (Silva et al., 2013). 

Because of their small diameter (≤2.5 μm, PM2.5), BC particles can enter 

deep into the lungs and the bloodstream to cause cardiovascular and respi- 
ratory diseases which may lead to premature death (Anenberg et al., 2011; 
Gong et al., 2019; Li et al., 2016; Wang et al., 2021a). In addition, BC affects 

visibility and harms ecosystems. BC aerosols play an important role in the 

climate system, they strongly absorb solar radiation and warm the atmo- 

sphere. BC is the second climate forcing agent after CO2 with a positive ra- 

diative forcing of 1.1 W m−2 (Pörtner et al., 2022). Because of its short 
atmospheric lifetime, estimated to be of a few days to a few weeks, it has 

been suggested that mitigation of its emissions is one of the most effective 

strategies for slowing climate change. The climate will respond quickly to 

reductions of black carbon, especially in remote regions like the arctic 

where the warming and melting of snow and ice could be slowed (AMAP, 

2015; Sand et al., 2016; WMO, 2016). 

Because of its impact on global warming, human health and ecosystems, 

a large body of research and monitoring activities have been dedicated to 

the understanding of the atmospheric behavior of BC (Cui et al., 2021; 

Garrido et al., 2014; Kutzner et al., 2018; Singh et al., 2018) and to take ac- 

tions to reduce its emissions since it could be considered as a key pollutant 

to abate from anthropogenic sources. 

In the present paper, we report hourly, monthly, and yearly average 

concentrations and near five years trend of BC levels from September 

2017 to December 2021 at the Voltaire supersite at the CNRS Campus 

(Orléans, France) to trace the major outflow pathways and transport mech- 

anisms for the area of the interest in the present work. 

 
2. Methodology 

 
2.1. Measurement site 

 
Real-time continuous measurements of BC were made at the Super-Site 

Voltaire located in the campus of the National Scientific Research Centre 

(CNRS) in Orléans, France, as shown in Fig. 1, about 8 km south of the 
Orléans city center (47°50′16.80″N, 1°56′39.34″E). The site is mostly 

surrounded by grass and trees with no obstructing buildings and bare soil  

surface around it within 50 m. 

 
2.2. Instrumentation 

 
An aethalometer model AE33 (Magee Scientific Inc.) with a PM2.5 inlet 

was used to measure aerosol BC in real time from September 2017 to 

December 2021. The PM2.5 inlet was mounted on the roof of observation sta- 

tion, 3.5 m above the ground surface. The AE33 collects particles continu- 

ously by flowing air stream through a filter tape. Air is pumped through an 

inlet at the desired flow rate of 5.0 L/min. The aerosol analysis, done at 

seven optical wavelengths (370, 470, 520, 590, 660, 880, 950 nm), is 

made by measuring the transmission of light through one portion of the 

filter tape containing the sample, versus the transmission through an 

unloaded portion of the filter tape which acts as reference. The instrument 

calculates the instantaneous concentration of optically-absorbing particles 

from the change of the attenuation of light transmitted through the 

particle-laden filter. Two measurements are made simultaneously from two 

sample spots with different rates of accumulation of the sample and the re- 

sults are combined mathematically to eliminate nonlinearities and provide 

the compensated particle light absorption and BC mass concentration. 

 

 
 

Fig. 1. Screenshot of the Voltaire sampling site at the CNRS campus (Orléans-France, 47°50′16.80″N, 1°56′39.34″E). 
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The AE33 calculates BC concentrations with high temporal resolution 

by analyzing the attenuation of light transmission over time. The BC mea- 

surement is extracted from the absorption coefficient measurement at 880 

nm. The other wavelengths can be used to estimate the contributions of dif- 

ferent combustion sources. The optical attenuation (ATN) is calculated 

from the measurement of the light intensity measured through the 

“clean” filter band (I0) and measured through the particle-laden band 

(I) using the following mathematical law: 

 

ATN ¼ — 100 ln ðI=I0Þ 

 

C is the diffusion coefficient of the filter strip. Hence BC concentration 

will be obtained from: 

BC ¼ babs=σair 

σair is the mass aborption cross-section, within loading effect compensa- 
tion, 

 

BC ¼ BCmeasured=ð1–k∗ATNÞ 

k is the compensation parameter, and the final equation: 
The particle attenuation coefficient (b    ) is calculated by taking into 

atn 

account the area of the measurement (S), the flow rate (Fin) and the 

sampling time (Δt) between two ATN measurements. Thus the attenuation 
coefficient, batn, induced by the particles deposited, expressed in m−1, is 

BC ¼ 
F

 
1 × ð1 — 

ΔATN 
100 : 

ξÞ∗σair × C × ð1 — k × ATN1Þ × Δt 

given by: 

batn ¼ S × ðΔATN=100Þ=ðFin × ΔtÞ 

The flow rate Fin is corrected by a leakage factor, ξ, which represents the 
loss of flow in the optical chamber. It constitutes the difference between the 
flow measured at the input of the instrument and the actual flow rate pass- 

ing through the filter: 

 

Fin ¼ Fout × ð1 — ξÞ 

Fout being the measured flow rate and Fin the actual flow through the 

band. 

On the other hand, the attenuation coefficient batn is corrected for the 

amount of light scattered by the filter strip. Thus, the absorption coefficient 

of the particles, babs, represents the amount of light absorbed by the 

particles: 

babs ¼ batn=C 

BC emissions could be apportioned to the source of biomass burning 

(BCbb) and fossil fuel (BCff) based on the Sandradewi et al. (2008) model. 

This model is based on the difference in absorption coefficient wavelength 

dependencies, with optical absorption coefficient being a sum of biomass 

burning and fossil fuel burning fractions. Hence BCbb and BCff are 

calculated as: 

 
BCbb ¼ BB∗BC 

 

BCff ¼ BC∗ð1 — BBÞ 

With BB (%) is the portion of biomass burning related to total BC, and 

calculated using a series of equations: 

 

babsð470 nmÞff=babsð470 nmÞff ¼ ð470=950Þ 
— aff

 

babsð470 nmÞbb=babsð470 nmÞbb  ¼ ð470=950Þ 
— abb

 

 

 
 

Fig. 2. BC measurements during 2017–2021 in Orléans city. 
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Fig. 3. Histograms of BC measurement data from 2017 to 2021. 

 
 

babsð470 nmÞ ¼ babsð470 nmÞff þ babsð470 nmÞbb BB 
babsð950 nmÞbb 

babsð950 nmÞ 

where babs(λ) is absorption coefficient, λ is wavelength, babs(λ)ff a fossil 

babs ð950 nmÞ ¼ b 
 

abs ð950 nmÞff þ babs ð950 nmÞbb 
fuel fraction and babs(λ)bb a biomass burning fraction of absorption coeffi- 

cient. Ångström exponents: αff = 1 for fossil fuel and αbb = 2 for biomass. 
 

Table 1 

BC measurement in this work and compared with literatures. 

City Study year BC ± SD (μg m−3) Reference 

Barranquilla, Colombia 2018 16.1 ± 16.54 Blanco-Donado et al. (2022) 

São Paulo, Brazil 2017 8.5 ± 8.4 weekday Krecl et al. (2018) 

 
Macau, China 

 
2016 

5.2 ± 13.9 weekday 

4.0 ± 2.6 (morning) 
 

Liu et al. (2019a) 

 
Shanghai, China 

 
2016 

3.1 ± 1.9 (afternoon) 

10.8 ± 3.5 
 

Liu et al. (2019b) 

Shanghai, China 2015 11.8 ± 9.8 Lei et al. (2017) 

Brisbane, Australia 2015 4.4 ± 7.3 Williams and Knibbs (2016) 

Londrina, Brazil 2015 6.35 ± 20.0 (morning) Targino et al. (2016) 

 
Shanghai, China 

 
2014 

5.10 ± 14.7 (afternoon) 

7.28 ± 1.63 
 

Li et al. (2015) 
  9.43 ± 1.70  

 
Bogota, Colombia 

 
2013 

8.62 ± 2.57 

25.6 ± 39.2 
 

Franco et al. (2016) 

Minneapolis, USA 2012 2.5 ± 1.4 (morning) Hankey and Marshall (2015) 

 
Stockholm, Sweden 

 
2011 

0.7 ± 1.6 (afternoon) 

2.4 ± 3.6 
 

Krecl et al. (2014) 

Berkeley, USA 2011 1.76 ± 2.58 low traffic Jarjour et al. (2013) 

 
Helsinki, Finland 

 
2011 

2.06 ± 3.23 high traffic 

7.8 ± 4.3 
 

Okokon et al. (2017) 

Rotterdam, Netherlands 2011 6.4 ± 3.3  

Thessaloniki, Greece 2011 10.9 ± 9.9  

Barcelona, Spain 2009 16.7 de Nazelle et al. (2012) 

Orléans, France 2017 0.75 ± 0.65 This work 

Orléans, France 2018 0.58 ± 0.44 This work 

Orléans, France 2019 0.54 ± 0.64 This work 

Orléans, France 2020 0.48 ± 0.46 This work 

Orléans, France 2021 0.50 ± 0.72 This work 
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Fig. 4. Four years trend of BC at the Voltaire supersite during the period 2018–

2021. 

 

3. Results and discussion 

 
3.1. Data overview and comparisons with other sites 

 
The measurements of BC were made from mid-September 2017 up to 

the end of December 2021. Technical issues and maintenance of the 

 
instruments led to the loss of some data for the period covering January 

2018–December 2021. For this specific period, >71 % of data has been re- 

corded (Fig. S1). Fig. 2 shows an overview of measured BC in the present 

work. In general, the measurement period was characterised by a fairly 

good air quality in the area of interest to our study, without heavy pollution 

days. BC was generally lower than 2 μg m−3 with few exceptions reaching 

4 μg m−3. The annual mean atmospheric BC concentration was 0.75 ± 

0.65, 0.58 ± 0.44, 0.54 ± 0.64, 0.48 ± 0.46 and 0.50 ± 0.72 μg m−3, re- 
spectively, for the years 2017, 2018, 2019, 2020 and 2021 as shown in 

Fig. 3. The annual mean of BC concentrations measured in suburban 

Orléans city, were 3 to 30 times lower than reported in other larger 

European and non-European cities as displayed in Table 1. Note that 

Orléans is a medium size city, with not much industry and traffic and a pop- 

ulation of about 120,000 inhabitants. 

 
3.2. Nearly 5 years trend of BC in Orléans 

 
The continuous observations over a period of nearly 5 years (mid 2017 – 

end 2021) in Orléans (central France) provides data to check to tendency of 

the atmospheric BC concentration in the region for the last five years. Since 

only 25 % of BC data was obtained in 2017 (Fig. S1), we only used data 

from 2018 to 2021 to discuss the trend observed in this work. As shown 

in Fig. 4, a decrease of 3.6 % per year is observed in the studied area. It 

has to be noted that a general decrease in the atmospheric BC has been re- 

ported in many other areas over Europe resulting mainly from the mitiga- 

tion policies of air pollution in Europe since 1990s. For example, a 

decrease as high as 8 ± 3 % per year has been reported by Singh et al. 

(2018) at Marylebone road in London. Sun et al. (2020) reported a decreas- 

ing trend of BC concentration between −13.1 and −1.7 % per year from 
2009 to 2018 over Germany. 

 
 

 
 

Fig. 5. Average diurnal variations of BC during different seasons for the period 2017–2021. 
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3.3. Seasonal variations 

 
The diurnal profile of BC under different seasons at the site for the entire 

measurement period is depicted in Fig. 5. This figure shows that the highest 

BC concentration occurred in winter, followed by autumn, spring and sum- 

mer, with seasonal mean (±SD) values of 0.70 ± 0.18, 0.64 ± 0.11, 0.48 

± 0.11 and 0.38 ± 0.04 μg m−3, respectively. Compared to spring and 
summer, the elevated BC concentrations in winter and autumn were likely 

related to the common occurrence of wood burning for household heating 

and relative lower boundary height due to cold weather, as reported by 

other studies (Fuller et al., 2014; Genberg et al., 2013). 

Fig. 5 indicates also that the diurnal variations of BC in winter and au- 

tumn were similar, within one significant morning peak during the morn- 

ing rush hours and second significant peak in the evening. In spring and 

summer, BC concentration also increased in the morning and peaked dur- 

ing the morning rushing hours. However, the morning peak shifted from 

7:00 (Local time, LT) in spring, summer, and autumn to 8:00 LT in winter.  

Due to the increasing of boundary layer height or wind speed during the 

 
day. The BC concentration starts to decrease after the peak time until  

15:00 LT. Then, as shown in Fig. 5, BC concentration increased rapidly 

from 16:00 LT to the peak at 19:00 LT in autumn and winter, which in- 

creased slowly from the minimum and did not present significant peak in 

the evening in spring and summer. This indicates that the wood burning 

was most probably the important BC emission source during cold period.  

Another possible reason could be the boundary layer height decreased 

more rapidly to capture BC close to the earth surface in autumn and winter 

than that in spring and summer. The reduced human activities during the 

night hours would be the main reason for the observed lower BC concentra- 

tion from the midnight until the morning rush hour in all seasons. 

 
3.4. Weekend effects 

 
Overall, the BC concentration had a weekly cycle with slightly lower 

concentrations on weekends than during weekdays (Fig. 6a, b). The 

daily median BC concentration ranged between 0.4–0.7 μg m−3 and 

0.3–0.5 μg m−3 for weekdays and weekends, respectively. The diurnal 

 

 
 

Fig. 6. Average diurnal profiles of BC, BCwb and BCff during weekends and weekdays. 
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Second Lockdown 

 

 
dat 

2020/10/1 2020/10/11 2020/10/21 2020/10/31 2020/11/10 2020/11/20 2020/11/30 2020/12/10 2020/12/20 2020/12/30 2021/1/9 
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Fig. 7. Time series of BC, BCff and BCwb concentration for the three lockdowns in France, (a) First Lockdown: before lockdown (6 March–26 March 2020), during lockdown 

(27 March–10 May 2020) and after lockdown (11 May–10 June 2020); (b) Second lockdown: before lockdown (29 September–28 October 2020), during lockdown (29 Oc- 

tober–15 December 2020) and after lockdown (16 December 2020–16 January 2021); (c) Third lockdown: before lockdown (17 February–16 March 2021), during lockdown 

(17 March–3 May 2021) and after lockdown (4 May–3 June 2021). 

 
 

variations of BC were different between the weekdays and weekends, as 

shown in Fig. 6. The weekdays presented two peaks pattern related to the 

morning and evening rush hours, but the weekends only showed slight in- 

crease in BC concentration from late afternoon. However, both weekdays 

and weekends had similar diurnal variation with the BC emission from fos- 

sil fuel which reveals that vehicle emission was the main BC source during 

the weekdays and less use of vehicle on weekends can significantly cut 

down the local BC concentration. Lower BC concentration on weekends 

compared to weekdays was also observed at traffic sites in other 

European cities like Bern and London (Reche et al., 2011) and Zurich 

(Zotter et al., 2017). Kutzner et al. (2018) reported negligible weekdays- 

weekends differences at urban background and industrial sites in 

Germany. As shown in Fig. 6, a non-traffic source such as domestic heating 

could be another important BC source in the suburban site of our study. 

 
3.5. COVID-19 lockdown impact 

 
A number of studies have reported changes in the observed concentra- 

tion profiles of BC before, during and after the lockdown in some countries. 

For example, Jia et al. (2021) reported significant decline in the BC emis- 

sion in eastern and northern China, respectively, 70 % and 48 %. Wei 

et al. (2022) observed a reduction of BC up to 0.06 mg/m2 per day in north- 

ern India in April–May 2020 during COVID lockdown. We have compiled in 

Fig. 7 the time series of BC concentrations before, during and after the three 
French lockdowns (first: 27 March–10 May 2020, second: 29 October–15 

December 2020, third: 17 March–3 May 2021) measured in Orléans. The 

Figure shows that BC concentration increased in the first two days from 

27 to 29 March 2020 after the French government announced the first lock- 

down. This may be attributed to the increased traffic activities for residents 

to buy the necessary living supplies since high concentration of BCff was ob- 

served during this period (Fig. 7b). Then the BC concentration kept at a low 

level during the first lockdown and after the lockdown. The second lock- 

down in France was less strict than the first one with about 30 % of the pop- 

ulation allowed to go to work. The high BC concentrations observed during 

the second lockdown was attributed, at least partly, to emission from house- 

hold wood burning since the temperature was low during this period. Rel- 

atively high BC concentrations were also observed during Christmas 

Holidays period from 25 December 2020 to 15 January 2021 which also 

may be due to household wood burning. This could be confirmed by the el- 

evated BC concentration from biomass burning during this period (Fig. 7b). 

During the third lockdown covering the period 17 March to 3 May 2021,  

low BC concentration was observed. The averaged BC, BCff and BCwb 

concentration for these three lockdowns is presented in Fig. 7. Interestingly, 

as shown in Fig. 8, we found that BC emission from fossil fuel were at sim- 

ilar levels before, during and after these three lockdown periods, and the BC 

concentration changes was mainly due to the BC emission from wood burn- 

ing. The reason could be that the location of the sampling site in this work 

was not impacted by heavy traffic and industries. This observation is spe- 

cific to the investigated site and the situation could be different in other 

areas such as Delhi (Goel et al., 2021) and Wuhan (Wang et al., 2021b). It 

is worth noting that in this study we just comparted the observed BC con- 

centrations but did not consider the meteorological impacts (e.g., from at- 

mospheric dilution, boundary layer, etc.), which may add uncertainties. 

 
3.6. Wood burning vs. fossil fuel 

 
To further discuss the BC sources in the suburban area of this work, a  

monthly average of BCwb and BCff concentration and their contribution to 
total BC was depicted in Fig. 9. The BC concentration peaked in late fall 

(November) and winter with maxima around 0.86 μg m−3. As shown in 
Fig. 9A, BC from the combustion of fossil fuel (BCff) showed a relatively 

flat seasonal cycle, roughly constant in the range 0.29 to 0.50 μg m−3 
throughout the year 2017 to 2021. On the contrary, BC from the 

combustion of wood burning (BCwb) showed a more pronounced 

seasonal dependence, with negligible contribution (<0.05 μg m−3) from 
May to September and moderate contribution in other months (0.1–

0.43 μg m−3). Consequently, BCff made relatively dominant contribu- 
tion to the observed BC throughout the whole year (>50 %, Fig. 9B), partic- 

ularly high contributions from May to September (>88 %, Fig. 9B). This 

result is in good agreement with other reports indicating that in the major- 

ity of European cities, BC typically originates from traffic (Kutzner et al., 

2018). 

As discussed in the literatures (Becerril-Valle et al., 2017; Kumar et al., 

2020; Mousavi et al., 2018) the monthly variation of BCff concentration in 

the year is mainly related to the weather conditions while that of BCbb 

concentration is not only related to the weather conditions but also 

human activities, such as the straw burning in autumn, forest fire in sum- 

mer and wood burning from domestic heating in winter. In this work 

(Fig. 9), BC from the combustion of wood burning (BCwb) showed a more 

pronounced seasonal dependence, within negligible contribution to BC 

from May to September. The BCbb concentrations tend to be higher in the 
cold seasons to contribute 22–50 % to the total BC, which was likely related 

to the household heating, especially in the evening of winter as shown in 

Fig. S2. 
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Fig. 8. Column plots of average BC, BCff and BCwb for the three lockdowns in France, (a) First Lockdown: before lockdown (6 March–26 March 2020), during lockdown (27 

March–10 May 2020) and after lockdown (11 May–10 June 2020); (b) Second lockdown: before lockdown (29 September–28 October 2020), during lockdown (29 October– 

15 December 2020) and after lockdown (16 December 2020–16 January 2021); (c) Third lockdown: before lockdown (17 February–16 March 2021), during lockdown (17 

March–3 May 2021) and after lockdown (4 May–3 June 2021). 

 

4. Conclusions and implications 

 
To investigate the variation and the long-term trend of BC, a nearly five- 

year BC measurement was conducted in a suburban area in central France. 

The BC annual mean concentration was calculated as 0.75 ± 0.65, 0.58 ± 

0.44, 0.54 ± 0.64, 0.48 ± 0.46 and 0.50 ± 0.72 μg m−3, respectively, for 
the year of 2017, 2018, 2019, 2020 and 2021, indicating a stability to a 

very slight decrease trend (−0.036 μg m−3 year−1) from 2017 to 2021. 
These BC concentrations were lower than that reported in some other cities. 

Strong BC seasonal variations were observed, with the highest BC 

 

 
 

Fig. 9. Monthly averages of BCwb and BCff in Orléans city. 
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concentrations occurred in winter, followed by autumn, spring and sum- 

mer. A weekend effect was also observed in the measured area of this  

work, within generally slight high BC concentration during the workdays.  

Lower BC concentration was always observed during the weekends which 

was attributed to less traffic. 

As for the COVID-19 measures impact, three successive lockdown pe- 

riods have been followed in France, two in warm season (March to May) 

and one in cold season (October to December). We found that the BC con- 

centration decreased during the lockdown in the warm season, but unex- 

pectedly increased during the lockdown in cold season, which was mainly 

caused by the variation of BC emission from biomass burning. 

Fossil fuel contributed >90 % of BC emission in the summer, much 

higher than that from wood burning. However, wood burning contributed 

equivalent (50 %) to fossil fuel burning to the BC emission in the cold sea- 

sons, revealing the significant impact of winter heating from wood burning 

on regional air quality. Moreover, the above findings indicate that local 

anthoropogenic emissions could strongly affect the BC concentration ob- 

served at the VOLTAIRE supersite as well as air quality in this region.  

Hence, the national level of strategies to improve air quality is always im- 

portant, but also the local strategies toward reducing local emission such 

as domestic wood burning and fossil fuel combustion emissions. 
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Abstract. Trace metals in ambient particulate matter and 

cloud are considered key elements of atmospheric processes 

as they affect air quality, environmental ecosystems, and 

cloud formation. However, they are often available at trace 

concentrations in these media such that their analysis re- 

quires high-precision and sensitive techniques. In this study, 

different analytical methods were applied to quantify trace 

metals in particulate matter (PM) samples collected on quartz 

and polycarbonate filters as well as cloud water, using the To- 

tal reflection X-Ray Fluorescence (TXRF) technique. These 

methods considered the measurement of filter samples di- 

rectly without and with chemical pretreatment. Direct mea- 

surements involved the analysis of PM samples collected on 

polycarbonate filters and cloud water samples after they are 

brought onto TXRF carrier substrates. The chemical treat- 

ment method involved the assessment of different acid di- 

gestion procedures on PM sampled on quartz filters. The so- 

lutions applied were reverse aqua regia, nitric acid, and a 

combination of nitric acid and hydrogen peroxide. The ef- 

fect of cold-plasma treatment of samples on polycarbonate 

filters before TXRF measurements was also investigated. 

Digestion with the reverse aqua regia solution provided 

lower blanks and higher recovery in comparison to other 
tested procedures. The detection limits of the elements 

ranged from 0.3 to 44 ng cm−2. Ca, K, Zn, and Fe showed the 
highest detection limits of 44, 35, 6, and 1 ng cm−2, while As 

and Se had the lowest of 0.3 and 0.8 ng cm−2, respectively. 

 

The method showed higher recovery for most trace metals 

when applied to commercially available reference materials 

and field samples. TXRF measurements showed good agree- 

ment with results obtained from ion chromatography mea- 

surements for elements such as Ca and K. Cold-plasma treat- 

ment did not significantly lead to an increase in the detected 

concentration, and the results were element specific. Baking 

of the quartz filters prior to sampling showed a reduction of 

more than 20 % of the filter blanks for elements such as V, 

Sr, Mn, Zn, and Sb. 

The methods were applied successfully on ambient par- 

ticulate matter and cloud water samples collected from the 

Atlas Mohammed V station in Morocco and the Cape Verde 

Atmospheric Observatory. The obtained concentrations were 

within the range reported using different techniques from 

similar remote and background regions elsewhere, especially 

for elements of anthropogenic origins such as V, Pb, and 

Zn with concentrations of up to 10, 19, and 28 ng m−3, re- 
spectively. Enrichment factor analysis indicated that crustal 

matter dominated the abundance of most of the elements, 

while anthropogenic activities also contributed to the abun- 

dance of elements such as Sb, Se, and Pb. The results confirm 

that TXRF is a useful complementary sensitive technique for 

trace metal analysis of particulate matter in the microgram 

range as well as in cloud water droplets. 
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1 Introduction 

 
Aerosols play an important role in atmospheric processes 

as they control the atmospheric composition. Aerosol par- 

ticles (particulate matter) provide surfaces for the adsorption 

of gases and atmospheric species, thereby, serving as a cata- 

lyst for heterogeneous chemical reactions. Particulate matter 

is the main source of condensation nuclei on which cloud 

droplets are formed. Clouds affect the climate and weather 

and are the source of precipitation and, hence, water in arid 

ecosystems. However, these impacts are closely related to 

their chemical compositions, amongst which is their elemen- 

tal composition. Trace metals in aerosols and cloud water 

play an important role in defining aerosol and cloud physico- 

chemical properties as they control key reactions within these 

media. Aerosol trace metals control atmospheric oxidation 

capacity and serve as catalysts for chemical reactions that 

influence radical budgets and atmospheric chemical reaction 

rates (Losno, 1999; Herrmann et al., 2015). They provide im- 

portant hints to the sources of particulate matter emission and 

their fate. Studies have shown that aerosol emission sources 

have specific profiles with certain characteristic trace metals, 

making elemental analysis an important tool for particulate 

matter source apportionment studies (VanCuren et al., 2012; 

Zhang et al., 2014; Miller et al., 2019), and in the quan- 

tification of PM source contributions (Harrison et al., 2012; 

van Pinxteren et al., 2016; Pacyna et al., 2007). Moreover, 

elemental analysis of cloud water provides information on 

cloud condensation nuclei types (Bianco et al., 2017; Ma et 

al., 2004), possible in-cloud heterogeneous reactions (Pas- 

sananti et al., 2016; Ervens, 2015), such as the oxidation of 

S(IV) to sulfate (Harris et al., 2013), or trace metal influ- 

ence on the HOx budget due to the Fenton reaction (Deguil- 

laume et al., 2005). However, an assessment of their levels in 

mountain regions in the Saharan region where a combination 

of different natural and anthropogenic sources may control 

their abundance is lacking. 

Evaluating the trace metal composition and the metals’ 

effects in these media require sensitive techniques that can 

quantify the typically low concentration levels of metals in 

these media, over a wide range of particle sizes. Studies have 

shown that although ICP-MS (inductively coupled plasma 

mass spectrometry), ICP-OES (inductively coupled plasma 

optical emission spectroscopy), and AAS (atomic absorption 

spectroscopy) are sensitive techniques, most often a larger 

amount of sample substance is necessary for adequate sam- 

ple preparation and handling (Bennun and Sanhueza, 2010). 

This makes the application of alternative techniques such as 

total reflection X-ray fluorescence spectrometry (TXRF) at- 

tractive in the analysis of particulate matter with very little 

mass, (typically in the microgram range) in comparison to 

the other techniques (Bulska and Ruszczyńska, 2017). TXRF 

is a highly sensitive surface technique, which is a variation 

in the energy-dispersive X-ray fluorescence (XRF) (Kchih et 

al., 2015), designed such that the X-ray beam is incident at a 

glancing angle on a polished substrate to enable a total inter- 

nal reflection of the incident beam at its surface. This setup 

improves on the spectral background, increases the excitation 

frequency of the elements, and enhances the element sensi- 

tivity compared to conventional XRF methods (Bertin, 1975; 

Klockenkämper and von Bohlen, 2014a). However, to obtain 

the advantages offered by TXRF, only a very thin film of 

the analyte is required on a polished surface of which quartz 

and sapphire substrates are often used. TXRF is applicable 

to soil, biological, water, and sediment samples (Towett et 

al., 2013; Bilo et al., 2014; Stosnach, 2005). Due to its en- 

hanced sensitivity, TXRF can easily be applied to cloud sam- 

ples, as these matrices provide optimum conditions for the 

realization of a thin film on the carrier surface. As with other 

established methods for cloud water analysis such as ICP- 

MS, ICP-OES, and AAS (Xu et al., 2018) and also ion chro- 

matographic techniques for cations and transition metal ions 

(Fomba et al., 2015), sample preparation steps are few and 

fast. 

As particulate matter is typically sampled on filter mate- 

rial, the application of this technique on aerosol samples re- 

quires different sampling and sample preparation methods to 

obtain the requisite geometry of the sample on the polished 

substrates to make use of the expected enhanced sensitivity. 

Recently, Prost et al. (2017) showed that by direct sampling 

of aerosol particles on polished quartz substrates greased 

with a jelly organic paste and subsequent cold-plasma oxida- 

tion of the paste, it is possible to perform TXRF analysis di- 

rectly on such substrates and obtained measurable concentra- 

tions in the picogram per cubic meter (pg m−3) range. How- 
ever, the limitation of this method lies in the difficulty in con- 
trolling the thickness of the particles on the film especially 
in highly polluted regions where PM loading is high, which 

could lead to multiple layers of particulate matter on the car- 

rier. Studies have also shown the applicability of TXRF on 

particulate matter sampled on polycarbonate filters (Wagner 

and Mages, 2010; Bilo et al., 2018; Motellier et al., 2011), 

which for some cases were subsequently combusted via cold- 

plasma ashing and not combusted in others, before measure- 

ment. Despite the advantage of the cold-plasma ashing step 

in reducing the thickness of the sample layer and attenuation 

of the signal, the risk of contamination and variable recovery 

have been reported (Woelfl et al., 2003), making its applica- 

bility for aerosol samples unclear. Different sample prepara- 

tion methods have been evaluated on PTFE membranes and 

polycarbonate filters, which are commonly used for aerosol 

sampling (De La Calle et al., 2013). However, the applicabil- 

ity of TXRF on aerosol particles collected on quartz fibers is 

not well investigated (Okuda et al., 2013). This is mainly be- 

cause of the high metal blank concentrations often obtain in 

this material making it less attractive to other materials such 

as Teflon or polycarbonate (Upadhyay et al., 2009; Buck and 

Paytan, 2012). Besides, the thickness of the quartz filters in- 

creases the attenuation of the X-ray signals when measured 

directly (Bertin, 1975), requiring thinner filters than those 
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currently commercially available. However, in comparison to 

other standard techniques such as ICP-MS and ICP-AES, di- 

gestion methods of quartz filters suitable for TXRF analysis 

are not known, especially as particles must not be fully di- 

gested in acids to obtain the required sensitivity. As many 

air quality monitoring networks sample aerosol particles on 

quartz filters due to the feasibility of using the same filter 

sample for many analyses including elemental and organic 

carbon and ionic contents of the particulate matter, the devel- 

opment and applicability of analytical methods with quartz 

filters need further examination. This reduces energy con- 

sumption through the deployment of fewer monitoring de- 

vices, as well as the cost of acquisition of many collectors, 

which is a challenge for monitoring networks in developing 

countries. 

In the present study, different digestion procedures have 

been examined on different batches of quartz fiber filters to 

assess the most preferred protocol that offers less matrix ef- 

fect for quantification of trace metals using TXRF. In addi- 

tion, the role of the baking of filters on their blank concen- 

tration has been evaluated. Furthermore, the use of plasma 

ashing of polycarbonate filters has been reassessed to eval- 

uate if this procedure could be redundant for samples with 

high particulate matter loading. The methods were applied to 

aerosol samples collected at the Atlas Mohammed V (AM5) 

observatory and the Cape Verde Atmospheric Observatory 

(CVAO) during intensive field studies lasting 2 to 3 weeks. 

The technique was also applied to quantify elemental con- 

centrations in cloud water samples from the AM5 site. The 

results provide the first assessment of trace metal levels at the 

high remote Atlas mountain regions in northern Africa and 

activities that contribute to their abundance in the region. 

 
2 Material and methods 

2.1 Instrument 

Trace metals were quantified using a benchtop S2 PICOFOX 

TXRF spectrometer (Bruker AXS Microanalysis GmbH, 

Germany). The instrument is equipped with a Mo anode 

metal–ceramic X-Ray tube having a multilayer monochro- 

mator and an XFlash® Si drift detector, which has an 

area of 30 mm2 with energy resolution < 160 eV for the 

Mn Kα line. The Mo Kα excitation was 17.5 keV, and the 

instrument was operated at 750 µA and 50 kV. The typical 

measurement time was 500 s, and the treatment of the X-ray 

spectra, analysis of elemental concentration, and deconvolu- 

tion of spectra fluorescence peaks were performed using the 

SPECTRA 6.2 software. 

2.2 Reagents and materials 

Internal standards consisting of gallium (Ga) inductively 
coupled plasma (ICP) standard solution with the concen- 

tration of 1000 mg L−1 (Merck, Germany) and yttrium (Y) 

 

ICP standard solution with the concentration of 1000 mg L−1 
(Roth, Germany) mixed in the ratio 1 1 was used. High- 
purity water deionized with Milli-Q water purification sys- 

tem (Millipore) was used for the dilution of standards. Hy- 

drogen peroxide 30 % (Th.Geyer, Germany) solution was 

used for filter digestion procedures. Quartz glass discs with 

a 30 mm diameter and a thickness of 3 mm 0.1 mm were 

applied as TXRF sample carriers. They were cleaned us- 

ing different cleaning solutions in three subsequent steps, in- 

volving boiling in 10 % conc. HCl (supra-quality, ROTIPU- 

RAN, Roth Germany) and 15 % conc. HNO3 (supra-quality, 

ROTIPURAN, Roth Germany) and in a detergent solution 

(RBS 50, 4 % concentrated). Between each solution, the car- 

riers were rinsed with ultrapure water and treated in an ul- 

trasonic bath for 30 min. After cleaning, they were dried in 

an oven for about 3 h. Sample carriers were, thereafter, sili- 

conized by 5 µL of a silicon solution in isopropanol (Merck, 

Germany) to avoid the spreading of the samples on the sur- 

face of the carriers. 

 

2.3 Reference material 

 
To compare the measured values with those observed with 

other techniques, calibrate the instrument, and validate sam- 

ple preparation methods, various commercial standard ref- 

erence materials were used. The NIST 2783 Standard Ref- 

erence Material (SRM) air particulate matter sample and a 

multielement standard solution (lot N15521), with a concen- 

tration of 100 mg L−1 for 28 elements (23 detectable with the 
PICOFOX, excluding lighter elements such as Li, B, Be, Na, 

and Mg) were purchased from Sigma Aldrich, Germany, and 

C.P.A. Ltd, Bulgaria (CPA), respectively. The NIST 2783 is 

an air particulate matter sample that simulates particles with 

an aerodynamic equivalent diameter of 2.5 µm (PM2.5) de- 

posited on polycarbonate filter membranes. 

 

2.4 Particulate matter and cloud water sample 

collection 

 

Particulate matter and cloud water samples were collected at 

the AM5 observatory in Michlifen, Morocco, and the CVAO 

in São Vicente, Cabo Verde. 

The AM5 site is located in the middle of the At- 
las Mountains, 2000 m a.s.l., in a predominantly hilly site 

(33◦24r22.2rr N 5◦06r12.0rr W) that experiences frequent 
changes in the wind direction. It lies in a remote region about 

20 km away from the nearest urban cities. The aerosol par- 
ticles were collected using a high-volume sampler (DIGI- 

TEL, DHA-80, Switzerland) with a flow rate of 500 L min−1, 
equipped with a PM10 inlet. The collector was mounted on 

the roof of a container with an inlet height of about 5 m above 

the ground. The aerosol particles were collected on quartz 

fiber filters (Munktell, MK 360) in a 12 h day–night sam- 

pling routine. The sampling routine was set to identify dif- 

ferences between the transport of day and night emissions 
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to this remote site. Sampling was done for 3 weeks between 

August and September 2017. Cloud water was sampled using 

a Caltech Active Strand Cloud water Collector (CASCC2) 

(Demoz et al., 1996) on the roof of the container. This was 

done whenever the mountain was covered with clouds. The 

sampling time varied depending on the duration of the cloud 

coverage, and one sample was collected per cloud event. 

The cloud water volume ranged between 30 and 150 mL, 

and the samples were frozen immediately after sampling. Al- 

though freezing may induce the formation of insoluble car- 

bonates, e.g., CaCO3, in the sample as indicated by Cherif 

et al. (1998), the freezing helps prevent microbial decom- 

position of organics and subsequent chemical reactions in 

the samples. For the collection of the cloud water blanks, 

the CASCC2 strands were cleaned with deionized water and 

ethanol, and deionized water was thereafter sprayed onto the 

cleaned strands, and the resulting droplets were collected and 

used as blanks. 

The CVAO is located 30 m offshore the east coastline of 

the Sao Vicente island of Cabo Verde. It experiences predom- 

inantly northeast winds, providing an ideal location for mon- 

itoring long-range transport of particulate matter from Africa 

and Europe. At the CVAO, a five-state Berner impactor with 

a sampling rate of 75 L min−1 also equipped with a PM10 in- 
let was deployed for the collection of the aerosol particles. 

With the impactor system, the air is pumped through noz- 

zles of defined diameter, and particulate matter is deposited 

onto the impaction surface due to their inertia. The deployed 

Berner impactor has five stages with decreasing nozzle diam- 

eter stacked on top of each other enabling the collection of 

particles of different sizes on the impaction plates. The cut- 

off of the various stages (St.) was 50–140 nm, 140–420 nm, 

420–1200 nm, 1200–3500 nm, and 3.5–10 µm, correspond- 

ing to St. 1 to St. 5, respectively. The collector was mounted 

at the top of a 30 m tall tower, and particles were collected 

on polycarbonate membranes placed beneath the nozzles of 

the respective impaction plates in a 24 h sampling routine for 

2 weeks in January 2017. During the sampling, blank filters 

were collected by exposing the sampler to the ambient with 

no air sucked through the filters. This field blank sample col- 

lection procedure was done for both the Berner impactor and 

the DIGITEL sample collection. 

 

2.5 Sample preparation 

 
2.5.1 Bulk aerosol samples 

 
The quartz fiber filters from the DIGITEL were weighed be- 

fore and after sampling to determine the aerosol particulate 

mass collected on the filters. After weighing the filters, three 

spots of 8 mm in diameter (ca. 0.5 cm2 each) were punched 

out of the filters using a ceramic puncher. The punched-out 

filters were further cut into small pieces using ceramic scis- 

sors and placed into a 10 mL acid-cleaned Teflon bomb. A 

total of 1.5 mL of concentrated acids of HCl and HNO3 in the 

ratio 1 3 was added into the digestion bomb which was then 

treated in a microwave for 2 h. The digestion was done with 

a high-pressure digestion device with 10 mL bombs (MARS 

6, CEM GmbH, Kamp-Lintfort, Germany). The main objec- 

tive of digestion was to wash the particles off of the surface 

of the filters and have them in a homogenous solution that 

is representative of the sample and can be easily quantified. 

This is because typical filters are too thick to be directly an- 

alyzed by TXRF. After cooling, the solution was stirred and 

aliquots (50 µL) of the digested solution taken and pipetted 

onto polished TXRF quartz carrier (3 cm diameter and 3 mm 

thickness). The aliquots were pipetted in a series of 25 µL 

each on a siliconized quartz glass sample carrier to ensure 

confinement of the samples within a diameter of 1 cm for an 

effective excitation of the sample. Ga Y was added to the 

solution, providing internal standards for the quantification 

of the elements. The solution was allowed to evaporate on a 

heating plate for 10 min at 80 ◦C. For these measurements, 
quartz TXRF sample carriers were used, and their surfaces 

siliconized as previously described. Blank samples were also 

analyzed with a similar procedure, and the field samples were 

subsequently blank corrected. 

The elemental concentrations of blank filters from dif- 

ferent batches (MK 360 lot #, 3194, 3169, 3236, 910952, 

2749219) were investigated using different digestion proce- 

dure. Three digestion procedures were tested including ni- 

tric acid, reverse aqua regia (3HNO3 1HCl), and 3HNO3 

1H2O2 solution. They were applied to field samples to eval- 

uate the method with a higher recovery. In addition, the ef- 

fect of pre-firing of the filters on their blank values was per- 

formed. 

2.5.2 Size-resolved samples 

In a clean bench, a defined area (ca. 0.5 cm2) of the polycar- 

bonate filters collected with the five-stage cascade impactor 

was cut out. The cut-out filter area contained six, three, two, 

one, and one, impaction spots corresponding to filters of St. 1 

to St. 5, respectively. The cutoff filter pieces were placed on 

polished quartz carrier substrates and spiked with 5 µL of 

concentrated nitric acid, to enable a planar film on the car- 

rier surface. In addition, Ga Y was added as an internal 

standard onto the sample. However, quantification was done 

with Ga, while Y was used as a reference. The solution was 

allowed to evaporate on a heating plate for 10 min at 80 ◦C, 
and after cooling, the sample was measured. A similar pro- 

cedure was performed for field blank filters. To investigate 

the effect of cold-plasma treatment on the signal recovery, 

the prepared samples were measured before and after cold- 

plasma treatment. The samples were treated in a cold-plasma 

asher (Technics Plasma GmbH, Kirchheim, Germany) oper- 

ated at an oxygen pressure of 1 mbar using high-purity oxy- 

gen (99.99 %), at a microwave power of up to 300 W for 4 h. 
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2.5.3 Cloud water samples 

Cloud water samples were defrosted and 25 µL of the sam- 

ple pipetted twice onto polished siliconized quartz carriers. 

The samples were further spiked with the Ga Y internal 

standard solution and allowed to evaporate on a hotplate as 

explained above for the other samples. The dry carrier was, 

thereafter, transferred to the instrument for measurements. 

The same procedure was carried out for field blanks. 

2.5.4 Standards 

Similar methods to those used on field samples were applied 

to the standard reference material. The NIST SRM 8785 sam- 

ple was prepared by microwave digestion with a similar pro- 

cedure as the bulk aerosol samples. The NIST 2783 SRM was 

prepared using the direct measurement procedure by punch- 

ing out a 0.5 cm2 area of the filter and placing it on a quartz 

carrier, followed by subsequent spiking with an internal stan- 

dard and 5 µL of concentrated nitric acid similar to the pro- 

cedure used for the size-resolved samples. The multielement 

standards were directly pipetted onto the carriers and allowed 

to evaporate as was done with the cloud water samples. The 

recoveries of the elements from the sample preparation meth- 

ods were evaluated by comparing the obtained values with 

the reference certified values. 

2.6 Measurements 

All samples were measured thrice using a measurement time 

of 500 s; after which, it was rotated at an angle of 90◦ and 
remeasured. The measurements at the different angles were 
to ensure that in the cases where the sample diameter is big- 
ger than the recommended 10 mm, the rotation will enable 

the sample out of the center to be measured and as such im- 

prove the probability of analyzing the entire sample effec- 

tively. The maximum values of the measurements were then 

used for subsequent analysis. Typically, for samples whose 

diameter is < 10 mm, there is a high reproducibility of the 

measurements and a coefficient of variability of less than 5 % 

within a 95 % confidence interval. However, for samples with 

larger areas on the carriers the variation can attain 20 %. Typ- 

ically about 18 elements or more were analyzed based on 

their abundance in the PM and cloud water field samples. Si 

was not considered in these measurements due to the utiliza- 

tion of quartz filters and sample carriers. The lower limit of 

detection for the given media was estimated from the refer- 

ence samples according to Klockenkämper (Klockenkämper 

and von Bohlen, 2014b), LLD     3C      2Nback/Nnet, where 

C, is the concentration of element in the blank sample; Nnet 

and Nback are the net and background count rate of the flu- 

orescent X-ray signal, respectively. The method detection 

limit (MDL) for the given matrices was estimated as 3σblank, 

where σblank is the standard deviation of the element concen- 

tration in the blank filter. 

 
3 Results and discussions 

 
3.1 Reference material 

 
The reference materials NIST (SRM) were measured using 

the S2 PICOFOX, and the values obtained were compared 

with the certified values provided by NIST. Figure 1 shows 

the plot of the determined trace metal concentrations in the 

standards and the certified values. The determined concentra- 

tions showed good agreement with the certified values within 

an 8 % error margin, indicating that measurements with the 

direct filter sample preparation method without microwave 

digestion is a reliable method for analyzing atmospheric par- 

ticulate matter collected on thin polycarbonate filter mem- 

branes. 

Similar results were obtained with the CPA multielement 

standard solution, revealing good agreement between the 

measured and the certified values. The standard was prepared 

by direct pipetting of the solution on the quartz carrier sur- 

face. For elements such as Al, As, Ti, Cr, Cu, Mn, and Sb the 

certified concentrations were slightly higher than the mea- 

sured values, while for elements such as Ba, Ca, Co, K, Ni, 

Pb, Sr, and Zn the measured values were slightly higher than 

the certified values. As observed in Fig. 2, despite the vari- 

ation obtained between the individual runs of the measure- 

ments, the measured mean values were often within 1 % of 

the certified values. This result further confirms the strength 

of TXRF in quantifying trace elements in thin membranes 

and liquid samples, without further sample preparation also 

reported for other matrices (von Bohlen and Fernández-Ruiz, 

2020). 

Quartz filter was used as reference material for the mi- 

crowave digestion method as described above. In principle, 

for analysis with TXRF, complete digestion of the filters is 

not essential. However, the resulting particles have to be fine 

and less than 10 µm to avoid adsorption effects and ensure re- 

liable measurements. Hence, for particulate matter collected 

on thick filter substrates, dissolution of the particles is nec- 

essary prior to TXRF measurements. In the absence of cer- 

tified metal concentrations on quartz fiber filters, an 8 mm 

diameter area of a blank filter was punched out and spiked 

with 100 µL of the CPA multielement standard. After allow- 

ing them to dry for 30 min at 70 ◦C on a hotplate, they were 
transferred into PTFE digestion bombs and treated with re- 

verse aqua regia solution in a microwave. The recoveries of 

the high-pressure digestion treatment are presented in Ta- 

ble 1. The recoveries ranged from 72 % to 118 % except for 

Al, where the recovery was 55 %. The high recoveries were 

obtained for Ba, Pb, Mo, and Ca, while the lower recoveries 

were observed for As, Ti, Sb, Ag, and Se. This is most likely 

because signals of these elements overlapped with other ele- 

ments of the standard solution, leading to high uncertainties 

in their quantification. This was the case with Mo and S, Ca 

and Sb, Ti and Ba, and Pb and As. The low recovery of Al 

from the filter indicates that the digestion process could not 
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Figure 1. Plot of measured metal concentrations of NIST SRM 2783 sample using direct sample preparation method without microwave 

digestion. 

 

Figure 2. Good agreement observed between measured and certified values of metals in the multielement standard solution. 

 
 

completely extract the Al from the quartz filter. For the field 

samples, the values of Al were not adjusted with the percent- 

age of the recovery, as the sample composition and adhesion 

of the particles on the filters are different, which could lead 

to an overestimation of the values. Contrary to other stud- 

ies whereby Mo could not be determined with a Mo-anode 

TXRF instrument (Stosnach, 2005), the result from this CPA 

standard illustrates that using the L lines, Mo can be quan- 

tified within a given uncertainty with the S2 PICOFOX in- 

strument. The recoveries of the other elements were above 

90 %. This indicates that the dissolution method can provide 

reliable results, especially if all the particles are effectively 

dissolved or miscible in the solvent. 

To compare the direct analysis method and the microwave 

digestion method, the SRM 2783 was prepared using both 

methods and measured using the S2 PICOFOX. As shown 

in Fig. 3, good agreement in the determined elements was 

observed between the samples prepared by both methods. 

 

For elements such as Ca, Fe, and Al, the microwave di- 

gestion method revealed a higher recovery in comparison to 

the direct analytical method without digestion with a differ- 

ence of about 8 %. The differences between the two meth- 

ods were much lower for the other elements ranging from 

2 % to 5 %. Comparatively, the microwave digestion method, 

in general, revealed a higher recovery than the direct mea- 

surement method for particles on polycarbonate membranes 

with difference varying between 2 % and 8 % depending on 

the element. It is worth noting that the SRM 2783 is an ur- 

ban particulate matter reference containing a different min- 

eralogical property compared to soil samples or sediments. 

Hence, the observed difference in some elements may vary 

when other particulate matter types are measured, and this 

should be taken note of when comparing the results of this 

study with other studies. 
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Figure 3. Comparison of microwave digestion and direct analysis method using SRM 2783 samples on polycarbonate membranes. 

 

Table 1. Recoveries of the tested digestion procedures for quartz 

filters spiked with 10 µg CPA multielement solution (n = 3). 
 

Mean SD Mean SD 

Al 5.47 0.94 10.00 0.28 54.7 ± 17.2 

K 10.01 0.21 10.02 0.53 99.9 ± 2.1 

Ca 11.16 0.24 10.00 0.29 111.6 ± 2.2 

Ti 7.97 0.16 10.04 0.35 79.5 ± 2 

V 9.43 0.17 10.01 0.38 94.2 ± 1.8 

Cr 9.61 0.11 10.00 0.30 96.1 ± 1.1 

Mn 9.71 0.16 10.00 0.28 97.1 ± 1.7 

Fe 9.19 0.15 10.00 0.29 91.9 ± 1.6 

Co 9.88 0.16 10.03 0.38 98.5 ± 1.6 

Ni 10.57 0.14 10.00 0.41 105.7 ± 1.3 

Cu 9.23 0.21 10.00 0.28 92.3 ± 2.3 

Zn 9.98 0.14 10.00 0.41 99.8 ± 1.4 

As 7.23 0.15 10.03 0.28 72.1 ± 2.1 

Se 7.81 0.17 10.02 0.62 78 ± 2.2 

Sr 13.66 1.68 10.03 0.41 136.2 ± 12.3 

Mo 12.83 1.49 10.01 0.54 128.1 ± 11.6 

Ag 7.44 0.76 10.01 0.29 74.3 ± 10.2 

Cd 11.27 0.82 10.01 0.41 112.6 ± 7.3 

Sb 8.88 0.28 9.99 0.32 88.9 ± 3.2 

Ba 12.00 0.98 10.04 0.35 119.6 ± 8.2 

Tl 9.65 0.16 10.00 0.28 96.5 ± 1.6 

Pb 11.84 0.53 10.02 0.53 118.1 ± 4.5 

   Bi 10.97 0.15 9.99 0.29 109.8 ± 1.4  

 
3.1.1 Filter blanks and method recovery 

The blank values of both the polycarbonate membranes and 

the quartz fiber filters were determined and the lower limit of 

detection of the elements on these filters evaluated. Table 2 

summarizes the absolute elemental blank concentrations of 

 

the filters as well as the lower limits of detection and the 

method detection limits. The blank concentrations of the ele- 

ments observed in the filters ranged from 60 pg to 55 ng (ca. 

0.1 to 26 ng cm−2) for the polycarbonate filter membranes 

and from 300 pg to 566 ng (ca. 0.3 to 44 ng cm−2) for the 
quartz fiber filter. This value varied between the delivery 

batches. Despite the variation in the concentrations per de- 

livery batch, the range of the concentrations was typically 

less than a factor of 2 for most of the elements. The method 

detection limit for the quartz filters was higher than that ob- 

served for the polycarbonate membranes. In comparison to 

detection limits and blank concentrations reported from other 

digestion procedures using combinations of HNO3/HF for 

ICP-MS measurements (Upadhyay et al., 2009) and XRF 

(Okuda et al., 2013; Steinhoff et al., 2000; Itoh et al., 2018) 

analysis, the results from this method show lower detection 

limits for elements such as Ca, Zn, Fe, and Ti but higher 

limits for Sr. For Al and Co; the blank concentrations us- 

ing the methods of this study were below the instrument de- 

tection limit. Comparatively to digestion procedures without 

HF, the application of HF (especially for analysis with ICP- 

MS technique) leads to an increase in the blank for elements 

such as Ca, Ti, and Fe, which are partly embedded into the 

filter matrix and readily dissolved by HF, yielding higher 

blanks for such elements as observed elsewhere (Upadhyay 

et al., 2009). 

The differences between these studies may also be due to 

the use of different filter materials in these studies. However, 

the use of HF has often been associated with high blank val- 

ues for quartz filters (Buck and Paytan, 2012; Cullen and 

Sherrell, 1999). This observation shows the advantages of ap- 

plying TXRF for samples with low elemental concentrations 

using quartz filters especially as complete filter digestion is 

not required. However, for both this study and other reported 

studies, Ca, K, and Zn showed relatively higher blanks for 

Elements Measured (µg) Certified Recovery ( %) 
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Table 2. The average blank filter concentrations, method detection limit (MDL) of elements in both quartz (QF) and polycarbonate (PC) 

filter material (Ø: 8 mm, n = 3). 

 

 

 

This study a b
 

 

Ca 566 3.4 44.2 144 193 2 243 664 Ca 55.5 0.7 26.4 

Zn 172 0.3 6.3 24 16.2 1935 Zn 5.3 0.1 4.1 

K 132 3.4 35.1 40 82.2 297 324 Fe 2.5 0.2 1.4 

Fe 25 0.4 1.3 80 67 52 679 Ba 1.9 0.9 1.9 

Sb 5.0 3.6 1.8 102  301 Cr 0.5 0.3 0.8 

Cr 4.9 0.7 1.2 68 13 2498 Sr 0.4 0.1 1.0 

Ba 4.3 0.7 10.7    K 0.4 0.1 0.5 

Ti 3.0 0.5 4.5 56 28.7 6169 Ti 0.3 0.1 0.7 

Cu 1.6 0.3 1.1 25 25.9 496 V 0.3 0.3 0.6 

Pb 1.5 0.2 2.4 48 23.1 924 Ni 0.3 0.1 0.4 

Ni 1.4 0.4 1.0 28 6.9 1371 Pb 0.2 0.1 0.4 

V 0.9 0.1 1.1 40 9.1 67 Cu 0.1 0.1 0.3 

Sr 0.7 0.2 1.1   1619 Rb 0.1 0.1 0.2 

As 0.7 0.1 0.8 24  70 As 0.1 0.1 0.2 

Se 0.3 0.1 0.3 18 39.7 25 Se 0.1 0.04 0.1 

Mn 0.9 0.2 1.1 40 7.2 1674     

a Steinhoff et al. (2000). b Okunda et al. (2013). c Upadhyay et al. (2009). 

 
 

quartz filters in comparison to the other elements. This sug- 

gests that quartz filters can be used in situations where higher 

concentrations of these elements, especially, Fe, K, Zn, and 

Ca, are expected. 

The effect of the baking of filters at higher temperatures re- 
vealed a decrease in the blank values. Three batches of filters 

were baked at 100 ◦C for 24 h, digested in reverse agua regia 
solution, and had 10 µL aliquots analyzed for their blanks. 

As shown in Table 3, the blank values showed a decrease in 

concentrations for elements such as Sb, Ca, V, Sr, Mn, Zn, 

and Ti of more than 20 %. Elements such as K, Pb, Ni, and 

Ba showed the lowest decrease of less than 5 %, while Fe, Cr, 

As, and Cu showed no decrease, and Se showed an increase. 

This signifies that high-temperature baking is also a useful 

step in reducing the background concentrations of some ele- 

ments in quartz fiber filters, especially when used in remote 

regions. Despite the lower blanks due to baking, the blank 

values of most of the elements were on average still higher 

than those in the polycarbonate filters, thereby, confirming 

the advantages of polycarbonate filters over quartz. 

Table 4 summarizes the comparison between different acid 
digestion procedures on filter blank concentrations and the 
recovery of the elements on three field samples from the 

AM5 site. Three digestion methods, A (3 1 HNO3:H2O2 ), B 

(HNO3), and C (1 3, HCl HNO3), were applied to these 

filters. Averagely, lower blank concentrations were observed 

using method B, followed by C and A. Using method C, a 

higher recovery in comparison to the other methods (A and 

B) was observed. For most elements, the difference ranged 

between 5 % and 60 %. This difference is likely related to 

Table 3. Effect of temperature treatment on blank concentrations 
showing mean values (ng), standard deviation, and the ratio of the 

concentrations before and after pre-firing of filters (n = 3). 
 

Mean SD Mean SD Before/after 

Ca 148 94 108 45 1.37 

Zn 13 6.1 10 4.3 1.29 

K 5.7 0.8 5.4 0.8 1.05 

Fe 3.5 3 3.5 1.2 1.01 

Ni 1.4 1.8 1.3 0.1 1.02 

Sb 1.3 1.1 0.9 0.6 1.52 

Ba 0.9 0.7 0.9 0.2 1.02 

Cr 0.9 0.9 0.9 0.9 1 

Ti 0.3 0.1 0.2 0.1 1.21 

Sr 0.2 0.1 0.1 0.1 1.36 

Cu 0.13 0.05 0.13 0.09 0.98 

Pb 0.07 0.01 0.06 0.01 1.04 

V 0.04 0.02 0.03 0.03 1.37 

As 0.04 0.01 0.04 0.01 1 

Se 0.01 0 0.01 0 0.81 

Mn 0.02 0.03 0.01 0 1.43 

 
the efficiency of the solution to clean the filter’s surface ef- 

fectively and get a homogeneous mixture of the particles in 

the solution. Similar to other studies (Zhao et al., 2015; De- 

hghani et al., 2018) we observe that although the inverse aqua 

regia solution does not provide the lowest blank values for 

the majority of the elements as nitric acid digestion, the re- 
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covery of the elements under the digestion protocol is signif- 

icantly higher. This indicates that reverse aqua regia solution 

is more suitable for the dissolution of quartz filters for TXRF 

measurements. 

 
3.1.2 Comparison of TXRF and ion chromatography 

data 

 
Ca and K were analyzed with both TXRF and ion chromatog- 

raphy (ICS3000, Thermo Fischer, USA). Particulate matter 

on quartz fiber filters was dissolved in high-purity deionized 

water through sonification and subsequent shaking for 1 h 

and the solution filtered through a 0.45 µm syringe filter to 

get rid of colloidal particles that could eventually block the 

chromatographic columns. Aliquots of the filtrates were ana- 

lyzed for the soluble Ca and K content using both techniques. 

Figure 4 shows a comparison between the obtained values 

from both instruments. Within a 95 % confidence interval, 

good agreement was observed between the values from these 

instruments with an r2 > 0.86. For both elements, slightly 

higher concentrations were observed with the IC with an av- 

erage bias of about 7 % in comparison to TXRF. As these are 

different measurement techniques with differences in detec- 

tion and quantification procedures, one reason for this dis- 

crepancy could lie in the quantification uncertainties relating 

to the separation of neighboring peaks such as Ca (K line: 

3.692 keV) and Sb (L line: 3.604 keV) and in the evaluation 

of the background signals of both instruments. Differences 

of up to 8 % were observed between IC and TXRF for Cl in 

nuclear fuel samples (Dhara et al., 2012). Despite such ma- 

trix specific differences, the regressions indicate satisfactory 

linearity between the two techniques and high compatibility 

of TXRF with other techniques when quantifying particulate 

matter elemental composition. 

 
3.1.3 Effect of plasma ashing 

 
Table 5 summarizes the effect of cold-plasma ashing of poly- 

carbonate samples before and after treatment. For Ca, Sr, Cr, 

V, Ni, Pb, Mn, and Al no significant difference was observed, 

while for Fe, K, Ti, Cu, Rb, Mo differences of less than 5 % 

were observed. As, Se, Ba, Zn, and Co showed differences 

between 7 % and 13 %, while the Sb difference was about 

30 %. In general, the effect of plasma treatment was not sig- 

nificant for most of the elements for the samples collected at 

the CVAO. Hence, subsequent sample preparation of poly- 

carbonate samples of size-resolved particulate matter sam- 

ples was carried out without plasma treatment. This reduces 

analytical time and saves costs. It is, however, worth noting 

that although this procedure did not significantly increase 

trace metal concentrations for all the elements, for samples 

with high organic matter content this procedure can be useful 

to decrease background noise and improve the signal to noise 

ratio and analytical sensitivity. This is effective with biolog- 

 
ical samples (Woelfl et al., 2003) or when aerosol particles 

are directly collected on organic pastes (Prost et al., 2017). 

 

3.2 Field samples 

 
3.2.1 Bulk aerosol samples 

 
Particulate matter PM10 samples collected at the AM5 station 

and measured with TXRF with the Mo-excitation anode were 

analyzed for their metal elements (Fig. 5). Figure 6 shows 

boxplots of the identified particulate matter trace metal con- 

centrations at the AM5 station during August and early 

September 2017. The axis separates the elements according 

to their abundance, with elements of lower concentrations on 

the left in nanograms per cubic meter (ng m−3) and those 
with higher values on the right in micrograms per cubic me- 

ter (µg m−3). In detail, Ca, was the most abundant element 

with a median concentration of 2.3 µg m−3, followed by Al 

(1.1 µg m−3), Fe (1.0 µg m−3), and K (0.5 µg m−3). The least 

abundant elements were Co (1.5 ng m−3), Cu (2.4 ng m−3), 

Ni (3.2 ng m−3), and Pb (4.4 ng m−3). These values did not 
vary significantly between daytime and nighttime measure- 

ments (Table 6). Indeed, the variation in the elemental con- 

centrations between daytime and nighttime samples was of- 

ten less than 5 % as illustrated in Table 6. Elements such as 

Pb, V, Ni, and Cu showed an increase during the nighttime 

measurements in comparison to the daytime measurements. 

This indicates that these elements could have had a small 

nighttime source from the nearby cities due to the changing 

air mass inflow to the mountains at nighttime. Ca, Al, Ti, K, 

and Fe were higher during the daytime, which was coinci- 

dental as most dust events were stronger during daytime than 

nighttime. The elements showed in general strong variation 

during the investigated sampling period with a wide range 

of concentrations observed as revealed by their broad con- 

centration ranges indicated by the edges of the whisker. In 

comparison to concentrations reported for different locations 

in Tunis, Tunisia (Kchih et al., 2015), the values in this study 

were similar for elements such as K, Cr, Cu, Mn, Ni, V, and 

Zn. They observed higher values for Ca (< 10 µg m−3), and 

Pb (< 2 µg m−3) and lower values for Fe (< 0.7 µg m−3), Al 

(< 0.6 µg m−3), and Ti (0.08 µg m−3). The AM5 station con- 
centrations of most elements were higher than those observed 

at other regional background regions in southern Africa and 

Europe. For elements such as Ca, Al, Fe, and Zn, the con- 

centrations in this study were higher than those reported 

for similar background regions in Welgegung, South Africa 

(Venter et al., 2017), and Puy-de-Dôme, France (Vlastelic 

et al., 2014). Venter et al. (2017) observed mean concentra- 

tions of 1.1 µg m−3 Ca, 0.17 µg m−3 Al, 1.2 µg m−3 Fe, and 

0.05 µg m−3 for Zn, while Vlastelic et al. (2014) observed, 
at the Puy-de-Dôme mountain site, mean concentrations of 

115 ng m−3 Al, 62 ng m−3 Fe, and 9.4 ng m−3 Zn. For el- 
ements such as Ni and Cu, lower concentrations were ob- 

served at AM5 (4.4, 3.0 ng m−3), respectively, in compari- 
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Table 4. Elemental concentrations (ng) of different digestion procedure on blank quartz filter and field samples from the AM5 site. 

 
 

 Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD Mean SD 

Al bdl bdl bdl bdl bdl bdl 183 45 117 25 273 78 

K 4.7 0.3 4.3 0.2 4.1 0.4 52 15 35 7 66 17 

Ca 32 3.3 31 2.3 28.3 2.7 146 34 138 29 159 56 

Ti 0.1 0.03 0.09 0.02 0.10 0.02 11 2.5 5.4 1.1 14.2 3.2 

V 0.04 0.01 0.04 0.01 0.03 0.01 0.3 0.1 0.2 0.03 0.4 0.1 

Cr 0.3 0.1 0.1 0.05 0.7 0.3 0.6 0.1 0.3 0.1 0.5 0.1 

Mn 0.03 0.02 0.01 0.01 0.04 0.03 2.2 0.2 1.9 0.1 2.8 0.3 

Fe 1.5 0.5 0.5 0.25 3.1 1.5 108 35 68 17 155 43 

Ni 0.2 0.09 0.04 0.01 0.2 0.1 0.4 0.10 0.1 0.05 0.2 0.1 

Cu 0.03 0.01 0.08 0.03 0.08 0.04 0.2 0.03 0.2 0.03 0.2 0.03 

Zn 2.4 0.2 2.5 0.2 2.0 0.12 2.2 0.3 2.4 0.2 2.6 0.3 

As 0.03 0.01 0.04 0.01 0.04 0.01 0.04 0.01 0.04 0.01 0.04 0.01 

Se 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 

Rb bdl bdl bdl bdl bdl bdl 0.2 0.1 0.1 0.1 0.3 0.1 

Sr 0.06 0.01 0.05 0.01 0.05 0.01 1.2 0.1 1.0 0.1 1.4 0.3 

Sb 0.5 0.2 0.3 0.2 0.6 0.3 2.8 0.4 2.4 0.1 2.5 0.3 

Ba bdl bdl 0.08 0.02 0.04 0.01 2.0 0.3 1.8 0.1 2.3 0.3 

Pb 0.09 0.02 0.80 0.20 0.04 0.01 0.5 0.1 0.5 0.1 0.6 0.2 

 

Figure 4. Comparison of Ca and K values of aerosol extracts in water measured by TXRF and ion chromatography ICS 3000. 

 

son to Welgegung (7.9, 6.9 ng m−3) and Puy-de-Dôme (1.9, 

5.8 ng m−3). Sb concentration in this study was higher than 
at Welgegung and Puy-de-Dôme sites but lower than those 

observed at other urban sites (Cheng et al., 2000). This could 

be partly due to the interference of the Sb signal with the 

high Ca signal in the samples as well as the different sources 

in the respective regions. The higher values observed in this 

study are mainly due to the influence of Saharan dust dur- 

ing the sampling period. The particulate matter mass con- 

centration during the sampling period was up to 145 µg m−3. 
Based on the reddish-brown color of the filters, the predomi- 

nant southwest winds, and back-trajectory information, these 

high concentrations were indicative of a strong influence of 

Saharan dust. However, the values of this study are within 

reported range for mineral dust dominated particulate matter 

(Cardoso et al., 2018; Patey et al., 2015). 

The temporal variation in some elements during the inves- 

tigated period is depicted in Fig. 7. Strong concentration fluc- 

tuations were observed for the elements as shown in Fig. 7 for 

Ca, Al, Fe, K, and Ti. The highest concentrations of Ca, Al, 

and Fe were observed on 12 and 13 August 2017, while the 

lowest concentrations were observed on 17 and 21 August 

2017. For other elements such as Cu, Zn, and Sb, the 12 and 

13 August 2017 were the days with the highest concentra- 

tions, while 21 June 2017 and 26 August 2017 were the days 

with the lowest concentrations. Air-mass trajectory investi- 

gations indicated that on 12 and 13 August 2017, an air mass 

from the Saharan desert passing through urban cities arrived 

Blank (n = 3) 

Method A Method B Method C 

Field samples (n = 3) 

Method A Method B Method C 
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Table 5. Effect of cold-plasma treatment on samples collected on 
polycarbonate filters. The mean values and the standard deviation 

from the mean are shown. Values are given in ng (n = 5). 
 

 

 

 

 

Figure 6. Boxplots of ambient aerosol trace metal concentrations 

observed at the AM5 station during August and early September 

2017. 
 

 
Ni 

 
6.6 

 
0.5 

 
6.6 

 
0.5 

 
1.00 Table 6. Daytime and nighttime elemental concentrations at the 

Pb 3.6 0.4 3.6 0.7 1.00 AM5 station. 

Rb 7.7 0.2 7.9 1.1 1.03  

Sb 35 28 47 5.7 1.34 Elements Day Night 

Se 0.6 0.04 0.7 0.05 1.07 

 

 

 

 
 

 

 

Figure 5. TXRF spectra of particulate matter PM10 samples col- 

lected at the AM5 station and measured with the Mo-excitation an- 
ode for their metal element. 

 

 
at the AM5 site, while on 21 and 26 August 2017 the air 

masses mainly crossed over the cities without passing over 

the Sahara. These differences indicated the strong variation 

observed in the air mass inflow at the remote mountainous 

site. Elements such as Al, Ti, and Fe showed a similar tem- 

poral variation in their concentrations especially during the 

period of intense dust influence, while Ca variation was dif- 

ferent after the dust event, indicating other sources influence 

its concentration. The similarity amongst the other elements 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

is indicative of their similar origins either relating to their 

emission sources or their air mass inflow characteristics. 

Typically, Ca, Al, Ti, and Fe are elements associated with 

high crustal abundance, which will indicate a strong crustal 

matter influence at the AM5 site during the investigated pe- 

riod. Cu, Zn, and Sb are elements typical of traffic, industrial 

emissions, and waste incineration (Zhu et al., 2019). 

 

3.2.2 Size resolved aerosol measurements 

Table 7 shows the size-resolved elemental concentrations of 

aerosol particles observed at the CVAO during 2 weeks of 

measurements in January 2017. The concentration of each 

Sr 59 3 59 2.6 1.00 
 Mean SD Mean SD 

Ti 308 27 315 41 1.02 Ca 2301.0 1028.2 2201.0 928.2 

V 8.5 0.8 8.5 1 1.00 Al 1663.0 1449.0 1563.0 1349.0 

Zn 7.4 0.6 8.2 0.8 1.11 Fe 1539.0 1256.0 1439.0 1156.0 

 K 655.0 437.4 555.0 337.4 

Ti 110.4 116.0 90.4 16.0 

Mn 25.2 18.8 25.1 18.7 

Zn 15.1 5.4 15.0 5.3 

Sr 10.6 3.9 10.5 3.8 

Ba 10.4 5.1 10.3 5.0 

Sb 9.2 5.5 9.1 5.4 

Ru 8.8 4.0 8.7 3.9 

Cr 6.9 4.0 6.8 3.9 

Pb 5.9 3.7 6.1 3.6 

V 5.2 2.7 6.1 2.6 

Ni 4.3 3.0 4.5 2.9 

Rb 3.2 2.3 3.1 2.2 

Cu 2.8 2.1 3.2 2.0 

Br 1.7 1.6 1.6 1.5 

Co 1.7 1.0 1.6 0.9 

 

 Mean SD Mean SD After/before 

Al 4671 475 4733 581 1.01 

As 0.7 0.3 0.8 0.3 1.06 

Ba 57 7.5 61 3.9 1.07 

Ca 5325 250 5340 273 1.00 

Co 1.01 1.6 1.14 1.3 1.13 

Cr 15 0.9 15 1.5 1.00 

Cu 4.7 0.1 4.9 0.6 1.04 

Fe 3460 275 3544 374 1.02 

K 2013 164 2058 202 1.02 

Mn 65 2.5 64 2.8 0.98 

Mo 25 7.9 26 14 1.04 
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Figure 7. Temporal variation in elements observed at the AM5 sta- 

tion during the measurement period. 

 

 
size fraction including the minimum, maximum, mean, and 

standard deviation of the elements as well as their total 

PM10 concentrations are presented. Al was the most abun- 

dant element in the PM10 particles with a mean concen- 

tration of 0.94 µg m−3, followed by Fe (0.82 µg m−3) and 

Ca (0.60 µg m−3). Cr (1.4 ng m−3), Co (0.8 ng m−3), Cu 

(0.6 ng m−3), and Se (0.6 ng m−3) were the least abundant el- 
ements. The difference between the least and the most abun- 

dant elements was over 3 orders of magnitude, indicating a 

strong variation in source regions and inter-daily meteoro- 

logical influence on the ambient aerosol particle load at the 

CVAO during the investigated period. 

The observed concentrations were found to be within the 

range of concentrations previously observed in this region, 

especially for PM10 elemental concentrations. Cardoso et 

al. (2018) observed yearly average Fe and Ca concentrations 

of 1.8 and 1.4 µg m−3 in Praia, Carbo Verde, while Patey 
et al. (2015) observed yearly mean Al concentrations of 

0.76 µg m−3 at the CVAO. The differences observed between 
the present study and the literature values are based on the 

different measurement periods, yearly in comparison to the 

2 weeks measurement, and the different seasons of measure- 

ment, especially as seasonal trends can markedly affect par- 

ticulate matter concentrations. However, for the least abun- 

dant elements, their concentration ranges were higher than 

those reported for remote marine conditions at the CVAO. 

This indicates that during the investigated period, long-range 

transported air masses significantly influenced the particu- 

late matter elemental composition. In comparison to other 

continental measurements, the values were similar to those 

observed in Wien (Austria) for Ca (< 231 ng m−3), Cu (< 

3.7 ng m−3), and Ni (< 1.6 ng m−3) (Prost et al., 2017). 
Generally, AM5 elemental concentrations were higher 

than those observed at the CVA despite the indications that 

long-range transport of continental air masses influenced the 

ambient aerosol composition during the period of investiga- 

tion at the CVAO. The differences observed at these stations 

are related to the differences in their location and, hence, 

their different exposure to air masses of varying origins. 

While the CVAO is a coastal remote site, constantly influ- 
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Figure 8. Size distribution of given elements with Fe, Ca, K, and Al 

found in larger particles, while V, Pb, and Zn are found in smaller 

particles. 

 

 
enced by oceanic and ship emissions, the AM5 station is a 

mountainous site, influenced strongly by crustal matter re- 

suspension from the neighboring agricultural fields and the 

Saharan desert. As such, the variability in the elemental con- 

centrations in these regions depends on the prevailing winds 

at the period of sampling as well as the local meteorological 

conditions. This could explain the differences in the concen- 

trations observed at these two sites despite the influence of 

mineral dust in their elemental compositions. 

Figure 8 shows an overview of the size distribution of 

given elements observed at the CVAO during the sampling 

period. Ca, Fe, Al, Si, Ti, Mn, Rb, and Sr were more abun- 

dant in the coarse-mode particles (i.e., St. 3 to St. 5), while 

elements such as Ni, Pb, V, Pb, and Zn were more abundant 

in the fine-mode particles (i.e., St. 1 to St. 3). These differ- 

ences in the size distribution indicate their different emission 

sources and likely different transport patterns. 

 

3.2.3 Method evaluation and limitations 

 
The presented methods for extracting PM from polycarbon- 

ate and quartz fiber filters show satisfactory reproducibility 

on reference materials; however, for quartz fiber filters it is 

difficult to establish the recovery of the particles on every 

aerosol type. Our experience shows that using the reverse 

aqua regia solution for digestion and washing off of urban 

particulate matter from the quartz surface, a clean filter is 

observed with very negligible particulate matter remaining 

on the filter. Similar observations were made also for filters 

that were dominated by mineral dust particulate matter mixed 

with soot particles. However, for field samples that have dif- 

ferent properties from the SRM samples, the recovery of the 

elements via this method is difficult to estimate as the adhe- 

sion of the particles to the surface may differ. We, however, 

recommend that for such samples, a series of tests be done 

to establish typical recoveries of the required elements to im- 

prove their quantification in the given matrix. As observed 

in Table 2, the MDL with the digestion method is low for 

most elements in the blank filters except for Ca and Zn in the 

 
polycarbonate membrane and Ca, Zn, and K for the quartz 

fiber filters. Thus, if this method has to be applied to partic- 

ulate matter elemental analysis, the expected concentrations 

should be higher for the given elements. Typically, polycar- 

bonate and Teflon filters are more suitable for trace metal 

analysis as they could be digested without risk of high blank 

values. Nevertheless, as mentioned above, the utilization of 

quartz fiber filters has its merits as it reduces sampling cost 

and monitoring cost especially if the metals of interest are 

within concentration ranges that are far higher than the fil- 

ter blanks. A general limitation of the PICOFOX instrument 

with the single Mo anode is that heavy metals (with Z > 43) 

can only be determined through their L lines, which leads to 

overlapping of their signals with the K lines of the lighter 

elements. This leads to higher uncertainties in the quantifi- 

cation of such elements especially when the element over- 

laps with other main matrix elements with high concentra- 

tions and broad peaks such as Cl, Ca, K, Ti, and S in min- 

eral dust samples. This is the case for elements such as Ru, 

Sb, Sn, Ba, and Mo as observed with the recoveries of the 

CPA standards after filter digestion. When analyzing partic- 

ulate matter samples from marine origin with high Cl and 

Ca concentrations, care must be taken in the quantification 

of Ru and Sb. It is worth diluting the samples to evaluate 

the presence of these elements, especially as the deconvolu- 

tion procedure may falsely attribute residual Cl or Ca signals 

to these elements due to their closeness. If the dilution does 

not lead to a proportionate signal, it is an indication of quan- 

tification error from the signal processing software. Despite 

these limitations, for investigations with limited sample ma- 

terial, as is the case with particulate matter samples, TXRF 

is quite sensitive and suitable for such analysis. As shown 

with the elemental content of size-resolved aerosol samples 

with particle sizes < 140 nm, as well as those between 140– 

420 nm, the analytical errors that can be encountered using 

filter digestion methods for such a small microgram sample 

mass are typically too high in comparison to those obtained 

with TXRF direct measurement method. This indeed illus- 

trates the merit of this technique for ambient elemental par- 

ticulate matter analysis. 

 

3.2.4 Cloud water samples 

 
The results of the determined elemental concentrations in 

five cloud water samples collected at the AM5 station dur- 

ing discrete cloud events are summarized in Table 8. Sim- 

ilar to the aerosol particle concentrations observed above, 

Ca (379 µg L−1) and K (331 µg L−1) were the most abun- 

dant elements, followed by Zn (17 µL L−1), Ba (15 µg L−1), 

and Fe (5.1 µg L−1). Rb (0.4 µg L−1), Cr (0.3 µg L−1), Se 

(0.2 µg L−1), and Pb (0.1 µg L−1) were the least abundant el- 
ements. The observed concentrations and ranges of these ele- 
ments are comparable to those reported for cloud water else- 
where. Bianco et al. (2017) reported similar concentration 

ranges for Zn (3.32–130 µg L−1), Ti (< 12.89 µg L−1), Fe 
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(< 54.9 µg L−1), As (< 0.42 µg L−1), Sb (0.02–0.42 µg L−1), 

and Cu (< 55 µg L−1) in cloud water samples collected over 
a contracted period of 2 years at the Puy-de-Dôme in France. 

Despite the higher number of samples that encompassed dif- 

ferent cloud origin and formation processes in their study 

in comparison to the samples in this study, the similarity in 

the concentration range is significant. In comparison to cloud 

water concentrations observed in the Thuringia forest at the 

Schmücke in Germany, the values of this study were gen- 

erally lower, except for V whose concentration was higher 

(mean 0.8 µg L−1; Thuringia forest 0.7 µg L−1) in compar- 
ison to values observed at the Thuringia forest (Fomba et 

al., 2015). Similarly, the concentrations were lower than 

those observed at Mount (Mt.) Elden in Arizona (Hutchings 

et al., 2009). Despite the differences in the mean concen- 

trations, the reported concentrations of this study are within 

the range of concentrations observed in other regions in Eu- 

rope and the USA. The differences in the absolute values 

are related to the different sample collection locations. In 

comparison to measurements performed in regions in China, 

the trace metal concentrations in this study were signifi- 

cantly lower. Liu et al. (2012), reported concentrations of Zn 

(249.1 µg L−1), Mn (42.84 µg L−1), Fe (108.8 µg L−1), and 

Pb (46.2 µg L−1) at Mt. Tai, which is more than an order 
of magnitude higher than those at the Atlas mountain site. 

Similar high concentrations were also reported at Mt. Heng 

(Li et al., 2017), Zn (224.6 µg L−1), Pb (100.5 µL), and As 
(19.9 µg L−1), and at Mt. Lu (Li et al., 2013), Zn (200 µg LL), 

Fe (88 µg L−1), and Pb (77 µg L−1), in China. This indicates 
a strong contrast in the trace metal levels in cloud water in 

northern African mountain regions as compared to more pol- 

luted regions in China. 

 

3.3   Crustal matter contribution to element abundance 

 
Enrichment factor (EF) analysis was performed to evaluate 

the contribution of crustal matter to the trace metal levels. 

Ti was used as the reference element for crustal matter as it 

had a higher recovery than Al, and it has been used in many 

studies as a reference element since its anthropogenic sources 

are few (Shelley et al., 2015; Buck et al., 2019). The EF for 

an element Z is defined as (Z/Ti) aerosol/(Z/Ti) soil. For the 

soil reference concentrations, the average upper-continental 

crust values (Wedepohl, 1995) were used. 

Figure 9 shows the average enrichment factors for the el- 

ements at the AM5 and the CVAO sites. From both stations, 

Al, Fe, Mn, Ca, K, Sr, Ba, and Rb were dominated from 

crustal sources. Their EF were within those of the reference 

upper-continental crust values. Sb, As, Mo, and Se showed 

high enrichment especially at the CVAO site in both the fine- 

and coarse-mode fraction. This indicates their non-crustal 

and probable anthropogenic sources. Mo and Se are emit- 

ted from oceanic emissions as well as coal combustion (Cho 

and Wu, 2004; Weller et al., 2008), while Sb is often used as a 

brake lubricant and hence often emitted from traffic activities 

(Pant and Harrison, 2013; He et al., 2012). These elements 

are also sourced from coal combustion (Pan et al., 2013; Tian 

et al., 2014). The other elements showed low enrichment, in- 

dicating a combination of crustal and anthropogenic sources 

contributing to their emissions. These elements included Ni, 

V, Co, Cr, Cu, Zn, and Pb. 

Using Pearson’s correlation analysis, groups of elements 

could be identified. Fe, Mn, Ti, K, and Al showed good cor- 

relation amongst each other with r > 0.91 within a 95 % con- 

fidence interval, confirming that these elements were mostly 

of crustal origin. Ca, Cu, Cr, Ni, V, and Pb also revealed 

satisfactory correlation amongst themselves, although it was 

weaker in comparison to the crustal metal groups with r > 
0.7 within a 90 % confidence interval. This group of ele- 

ments is indicative of the presence of road and urban dust, 

originating from resuspension of nearby roadside particles 

containing non-exhaust and exhaust car emissions (Milando 

et al., 2016) or dust from construction sites, which are com- 

mon in the nearby cities close to the AM5 sites. Pb, V, and 

Ni are often emitted from fuel and oil combustion (Pacyna et 

al., 2007), while Zn, Cr, and Cu are emitted from traffic activ- 

ities relating to tire and brake wear, as well as metallurgical 

industries and waste incineration (Font et al., 2015; Harrison 

et al., 2012). As these sites are located in remote regions, far 

away from local contamination, trace metals at these sites are 

as a result of long-range transport from the continent over the 

oceans to the CVAO or from neighboring cities to the Atlas 

mountain. 

 
 

4 Conclusion 

TXRF has been investigated for its appropriateness in de- 

termining trace metal concentrations in particulate matter 

sampled on quartz and polycarbonate substrates as well as 

on cloud water samples. Methods for determining the ele- 

mental concentrations in these matrices were developed and 

tested on commercial standard reference material. The test 

results showed good agreement between determined values 

and commercially certified values obtained from different 

techniques. Extraction procedures for the preparation of par- 

ticulate matter collected on membranes and quartz fiber fil- 

ters using microwave digestion were assessed, and the eval- 

uated concentrations from this method were compared with 

those obtained from direct measurements without sample di- 

gestion procedure. The results showed good agreement be- 

tween the results obtained from both methods. It was ob- 

served that the pre-firing of quartz filters reduces the blank 

concentrations of some elements and that reverse aqua re- 

gia digestion provided comparatively lower blanks but higher 

recovery when applied to field samples. This indicated its 

effectiveness in cleaning aerosol particles from quartz filter 

surfaces. Despite its high sensitivity, care should be taken 

when performing aerosol multielement analysis with TXRF 

as overlapping of signals between K lines of light elements 
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Table 8. Trace metal concentrations (µg L−1) in cloud water samples in the Atlas mountain region collected at the AM5 station and those 

observed in other regions in Asia and Europe. 

 
            

Elements Atlas stat iona
 Mt. Hengb

 Mt. T aic Puy-de-Dômed
 Schmückee

 Mt. Eldenf
 

µg L−1
 Range Mean Range Mean Range Mean Range Mean Range Mean Mean 

Ca < 682 379          

K 144–645 331          

Zn < 42 17 0.1–3257 224.6 8.6–2775 249.1 3.3–130.4 57.5    

Ba 8–25 15 0.01–138 12.7       15.2 

Fe < 22 5.1 12.3–876 155.2 < 1369 105.8 < 54.93 4.5   5.6 

Ni 1.9–13 6.3 0.46–81.7 7.2 < 142.2 9.3     5.7 

Mn 2.2–8.9 4.4 0.49–694 34.0 0.6–1645 42.8 < 9.1 1.1 0.1–30.1 5.59 34 

Sr 0.1–5.8 1.9     0.3–6.2 1.6 0.2–13.5 2.45  

Cu 0.8–5.6 2.5 0.01–424 11.7 < 113.8 9.2 < 55.7 10.2   25 

Sb < 4.8 1 0.01–31.8 2.6   < 0.42 0.1    

Ti < 4.6 1.5     < 12.9 2.9 0.1–79.1 9.18  

V < 2.1 0.8 0.16–29.2 2.3   0.04–3.9 0.8 0.1–2.5 0.71 3.2 

Cr < 0.8 0.3 0.01–14.3 1.6 < 11.53 0.9   0.3–52 5.54 1.7 

Rb < 0.5 0.4     < 1.1 0.4 0.1–1.7 0.57  

Pb < 0.3 0.1 0.01–1421 100.5 < 619.5 46.2 < 2.6 0.3 0.3–10.5 1.4 0.4 

Se < 0.3 0.2 0.56–58.3 5.7     0.1–4.9 1.38 2 

a This study. b Li et al. (2017). c Liu et al. (2012). d Bianco et al. (2017). e Fomba et al. (2015). f Hutchings et al. (2009). 

 

Figure 9. Crustal enrichment factors of samples collected at the AM5 station and the CVAO sorted in ascending order of the enrichment of 

the observed elements. 

 

and L lines of heavier elements may lead to faulty conclu- 

sions. The methods were applied successfully to field sam- 

ples of particulate matter and cloud water collected at dif- 

ferent regions in Morocco and Cabo Verde. The determined 

elemental concentrations obtained from these samples (both 

size-resolved and bulk particulate matter) and cloud water 

samples were similar to those reported elsewhere. The deter- 

mined trace metals such as Fe, Ca, Al, Ti, and Mn showed 

strong correlation amongst themselves indicating their com- 

mon crustal origin. The results indicate that TXRF is a useful 

and complementary tool for determining elemental concen- 

trations in the fine and coarse particulate matter as well as in 

cloud water. 

Data availability. All data will be made available upon request by 

the authors. 
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H I  G H L  I  G H T  S 
 

• Room temperature rate constants are  

determined for the reactions of 2M3P, 

3M2P and 4M2P with OH radicals; 

• This work constitutes the first tempera- 

ture dependence study of the reactions 

of OH with 2M3P and 3M2P; 

• OH-initiated oxidation products of the 

studied ketones have been investigated 

under atmospheric conditions; 

• Mechanistic degradation schemes of the 

investigated ketones are proposed 

mainly based on the experimental data; 

• The new kinetic and mechanistic infor- 

mation enabled to discuss the atmo- 

spheric fate of the studied ketones. 
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a  b s  t r  a c t 
 

This work reports new kinetic and mechanistic information on the atmospheric chemistry of ketones. Both abso - 

lute and relative rate methods were used to determine the rate constants for OH reactions with 2-methyl-3- 

pentanone (2M3P), 3-methyl-2-pentanone (3M2P) and 4-methyl-2-pentanone (4M2P), three widely used com- 

pounds in the industry. This work constitutes the first temperature dependence  study of the reactions of OH with 

2M3P and 3M2P. The following rate constants values are recommended at 298 K (in 10−12 cm3 molecule−1 s−1): 

kOH+2M3P = 3.49 ± 0.5; kOH+3M2P = 6.02 ± 0.14 and kOH+4M2P = 11.02 ± 0.42. The following Arrhenius expres- 

sions (in units of cm3 molecule−1 s−1) adequately describe the measured rate constants for OH reactions with 

2M3P and 3M2P in the temperature range 263–373 K: k2M3P = (2.33 ± 0.06) × 10−12 exp((127.4 ± 18.6)/T) 

and k3M2P = (1.05 ± 0.14) × 10−12 exp((537 ± 41)/T). Products studies from the reactions of OH with the  

investigated ketones were conducted in a 7.3 m3 simulation chamber using PTR-ToF-MS, UHPLC-MS and GC– 

MS. A series of short chain carbonyl compounds including formaldehyde, acetone, acetaldehyde, 2-butanone 

and 2-methypropanal were observed as products. Combining the yields of carbonyls measured with those esti- 

mated from the SAR method, we propose various mechanistic degradation schemes of the investigated ketones 

initiated by reaction with OH radicals. 

© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved. 
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1. Introduction 

 
Ketones are widely used in the chemical industry (e.g. as solvents 

and intermediates); hence, a substantial fraction of these substances 

can be released into the  atmosphere  (Calvert et  al.,  2011; Mellouki 

et al., 2015). They are also formed in the atmosphere during the oxida- 

tion of other hydrocarbons. Significant amounts of ketones are emitted 

into the atmosphere and thus they are considered as ubiquitous pollut- 

ants in the atmosphere where they become available for photochemical 

transformation (Burkholder et al., 2015). Their degradation is mainly 

initiated by their photolysis and reaction with OH radicals. Photolysis 

is the dominant loss process at high altitudes while the reaction with 

OH radicals is predominant near the surface. Depending on the chemical 

structure and their degradation processes, ketones constitute a poten- 

tial source of free radicals, organic acids, organic nitrates, secondary or- 

ganic aerosols, and contribute to ozone formation (Mellouki et al., 

2015). 
Previous kinetic and products studies have mostly focused on the in- 

vestigation of the reactions of OH with relatively short and straight-chain 

ketones, e.g. acetone and 2-butanone, 2-pentanone, 3-pentanone, 2- 

hexanone and 3-hexanone (Calvert et al., 2011). Only a limited number 

of studies have been performed so far on the OH-initiated oxidation of 

the long and branched chain ketones e.g. 3-methyl-butanone, 4- 

methyl-2-pentanone and 5-methyl-2-hexanone (Atkinson and 

Aschmann, 1995; Atkinson et al., 2000; Cuevas et  al., 2004; Le  Calvé 

et al., 1998). In light of the importance of ketones in the atmospheric 

chemistry, it is of importance to further investigate the degradation 

processes of ketones having different chemical structures. The present 

work is dedicated to an experimental investigation of the reactions of 

OH radicals with three branched ketones: 2-methyl-3-pentanone 

(2M3P,  CH3CH2C(O)CH(CH3)2),  3-methyl-2-pentanone  (3M2P,  CH3C 
(O)CH(CH3)CH2CH3)  and  4-methyl-2-pentanone  (4M2P,  CH3C(O) 

CH2CH(CH3)2), which are widely used as solvents or as intermediates in 

the chemical industry (Williams et al., 2017). We report the rate constant 

values and the products formed from the reactions of 2M3P, 3M2P, and 

4M2P with OH radicals: 

 

OH þ CH3CH2CðOÞCHðCH3Þ2 ! products ð1Þ 

2.1. Relative rate method 

 
All the experiments were performed at ambient temperature (T ≈ 

295 ± 4 K) and pressure (P ≈ 760 Torr) in the 200 L ICARE chamber, 

made of FEP Teflon, that has been previously described elsewhere  

(Bernard, 2009; Bernard et al., 2012; Ren et al., 2018). A GC-FID (supple- 

mentary information, SI) was employed here to follow the chemical loss. 

The reactions rate constants were determined by following the parallel 

decays of the ketones and reference compounds resulting from the reac- 

tion with OH radicals and other additional losses such as photolysis, leaks 

and sampling: 

OH þ ketone ! products kketone_RR 

OH þ reference ! products kref 

ketone=reference ! loss kloss 

k1_RR, k2 _RR, k3_RR and kref are the rate constants for the reaction of 

OH with 2M3P, 3M2P, 4M2P and reference compounds, respectively. 

kloss is the loss rates of the studied ketones and reference compounds 

by dilution and on the wall of the chamber. 

The typical experimental procedure consisted in: 

 
(1) series of tests prior to the initiation of the reaction: (i) mix in the 

chamber ketones in air without irradiation for 1 h to check the 

possible wall loss; (ii) ketones in air with irradiation (2–4 

lamps emitting at 254 nm) for 1 h to check for their photolysis; 

(iii) ketones + H2O2 in air without irradiation for 1 h to verify 

possible dark reactions. The same tests have been conducted 

for the reference compounds. These tests showed that there 

were no significant losses from wall, dark reactions or photolysis 

of the ketones and reference compounds. 

(2) The reactions of OH with the ketones and reference compounds 

were initiated once OH radicals were generated via photolysis 

of H2O2 at 254 nm. 

 
Assuming that the ketones and reference compounds are lost only 

by reaction with OH radicals, it can be shown that: 

OH þ CH3CðOÞCHðCH3ÞCH2CH3 ! products ð2Þ          
¼ ð Þ 

OH þ CH3CðOÞCH2CHðCH3Þ2 ! products ð3Þ 
½ketone]t kref ½ref ]t 

 
This work provides the first determination of the rate constant of OH 

reaction with 2M3P and the second one for that with 3M2P. In addition, 

where [ketone]0, [ketone]t, [reference]0, and [reference]t are the corre- 

sponding concentrations of ketone and reference compounds at initial 
reaction time and t. Hence, plots of ln(½ketone]0 ) against ln( ½ref ]0 ) should 

  

we report the first measurement of the temperature dependence for be straight lines with the slope = k 
 

 

½ketone]t ½refe]t 

reactions (1) and (2). The OH-initiated oxidation mechanism of 2M3P 

and 3M2P have not been investigated earlier,  hence, we present in 

this work the first mechanistic studies of reactions (1) and (2). In addi- 

tion to the experimental studies, our work aimed at better defining the 

reactivity and atmospheric fate of the studied ketones toward the OH 

radicals. 

 
2. Experimental and material 

 
The experiments have been performed using two complementary 

systems (i) pulsed laser photolysis–laser-induced fluorescence (PLP- 

LIF) and (ii) two atmospheric simulation chambers (200 L and 7.3 m3) 

at ICARE (CNRS - Orléans, France). The rate constants for the reaction 

of OH with 2M3P, 3M2P and 4M2P have been measured using both ab- 

solute (AR) and relative (RR) rate methods by employing the PLP-LIF 

and the 200 L simulation chamber. The OH-initiated oxidation mecha- 

nisms of the three ketones were investigated in the 7.3 m3 ICARE simu- 

lation chamber. 

ketone  RR  and zero intercept. ref 
 

2.2. Pulsed laser photolysis-laser induced fluorescence (PLP-LIF) 

 
The apparatus employed in this work has been described in detail 

previously in a number of publications from our group (Le Calvé et al., 

1998; Mellouki et al., 1995). The decay rate of OH was governed by its 

reactions with the ketone and H2O2 in addition to its removal from 

the detection zone by diffusion: 

OH þ ketone ! Products kketone_LIF 

OH þ H2O2 ! H2O þ HO2 kH2O2 

OH ! diffusional loss kdiff 

k1_LIF, k2 _LIF, k3_LIF, kH2O2, and kdiff are the OH reactions rate constants 

with ketones, H2O2 and the diffusional loss, respectively. All experiments 

were carried out under pseudo-first-order conditions by maintaining 

k 
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kref 

kref 

−12 

tainty kketone RR kref 
t 

 

[ketone] > > [OH]. According to the above reactions sequences, the decay 

of OH concentration should follow the pseudo-first order rate law: 

½OH]t  ¼ ½OH]0  exp ð−k0tÞ ð2Þ 

where k’ is the pseudo-first order rate constant that combines all OH 

loss processes: 

k0 ¼ kketone_LIF ½ketone] þ k0’where k0’ ¼ kH2O2 ½H2O2] þ kdiff ð3Þ 

compounds were in the range (2−30) ppm. The reactions rate constants 

of reference compounds with OH used are: kpropane = (1.01 ± 0.15) × 

10−12 (Atkinson et al., 2006), kn-butane = (2.30 ± 0.35) × 10−12 

(Atkinson et al., 2006), kn-hexane = (5.07 ± 1.00) × 10−12 (Atkinson, 

2003) and kcyclohexane = (6.84 ± 1.36) × 10−12 (Atkinson, 2003), unit 

in cm3 molecule−1 s−1 at T = 292 ± 2 K. 

Fig. 1(a–c) shows the decay losses of the ketones vs. those of the ref- 

erence compounds (ln(½ketone]0 ) against ln(½ref ]0 )). The linear regression 
½ketone]t      ½ref ]t 

 
takes into account errors in ln(½ketone]0 ) and ln(½ref ]0 ) values. This calcula- 

½ketone]t ½ref ]t 

The OH concentration at various reaction times (delay between the 

photolysis pulses and the probe pulses) were determined by the LIF sig- 

nal at each decay time. The values of k’ and k0’ were extracted from the 

linear least-square analysis of OH LIF signal plotted vs. decay time in the 

presence and absence of the investigated ketone. The linear least- 

squares fit of the data k’-k0’ vs. various ketone concentrations gives 

the second-order rate constant kketone_LIF. 

 

tion was carried out based on the program developed by Brauers and 

Finlayson-Pitts (1997), leading to straight line slope kketone RR . The relative 
ref 

rate  ratios,  kketone  RR , obtained  for  the  studied  ketones  are  shown  in 
ref 

Table S1 as well as the rate constants values, kketone_RR. The reported un- 

certainty for each kketone_RR is a combination, in propagation of uncer- 

v
u
uh

ffiffiffi

σ

ffiffiffiffiffiffiffi
i
ffiffi

2

ffiffiffiffiffiffiffiffi"ffiffiffiffiffiffiffiffiffiffiffiffiffiffiffiffi#ffiffiffi2ffiffi 

formed at a total pressure P ≈ 100 Torr of helium in the temperature 

range T = (253–376) K. The ketones concentrations were calculated 

from their mass flow, pressure and temperature in the reaction cell.  

Pressure inside the reaction cell was measured with a capacitive ma- 

nometer connected in the entrance of the cell. 

 
2.3. Products studies 

 
The experiments to explore the products formation from the reactions 

of 2M3P, 4M2P and 3M2P with OH radicals were conducted in the 7.3 m3 

chamber made of Teflon foil and operating at room temperature (T = 

295 K) and 760 Torr of purified air (RH <2%). The experimental set-up 

has been described previously (Ren et al., 2019; Ren et al., 2020). 

The analysis of the chemicals (organic reactants and products) was 

performed with in-situ Fourier Transform Infrared Spectrometry (Nicolet 

5700 Magna spectrometer), online Proton Transfer Reaction - Time of 

Flight- Mass Spectrometer (PTR-ToF-MS, IONICON 8000), offline analysis 

by Gas Chromatography-Mass Spectrometry (Perkin Elmer GC–MS 

Clarus 600C) and Ultra-High Performance Liquid Chromatograph-Mass 

Spectrometry (UHPLC-MS, Shimadzu LCMS-2020 Nexera X2). The de- 

tailed information of the employed instruments is provided in supple- 

mentary information (SI). 

 
2.4. Chemicals 

 
H2O2 (50 wt%) solution was obtained from Prolabo and used as re- 

ceived in the chamber experiments while in the PLP-LIF experiments, 

it was concentrated by bubbling helium through it to reduce  the 

water content for several days prior to use, continually concentrated 

during the course of the experiments and introduced into the reaction 

cell by passing a small flow of helium through a glass bubbler containing 

it. Helium carrier gas (Alphagaz 2, UHP certified >99.9999%) was used 

without further purification. The used chemicals were high purity com- 

mercial samples, 2M3P (≈97%, Aldrich), 4M2P (99.5%, Aldrich), 3M2P 

(99%, Aldrich), propane (99.95%, Air liquid company), n-butane 

(99.5%, Air liquid company), hexane (≥97%, Aldrich) and cyclohexane 

(≥99.9%, Aldrich). All the liquid compounds were further purified by re- 

peating freeze, pump, thaw cycles and fractional distillation before use. 

GCMS/UHPLC-MS analysis of the used samples did not show any sub- 

stantial concentrations of reactive impurities. 

 
3. Results 

 
3.1. Reactions rate constants measurement: RR method 

 
Propane, n-butane, n-hexane and cyclohexane were used as reference 

compounds. The initial concentrations of the ketones and reference 

kketone  RR  and the error of kref.. The recommended rate constant values as 

kav in Table S1 are derived from the weighted average of kketone_RR rela- 

tive to the different references: 

kaverage ¼ ðw1k1 þ w2k2 þ . .  . þ wikiÞ=ðw1 þ w2 þ . .  . þ wiÞ ð4Þ 

where wi = 1/σi, σi is the error, and ki is the rate coefficient obtained 

with each individual reference. 

The error (σav) was given by: 
 

σav ¼ ð1=σ1 þ 1=σ2 þ . . .  þ 1=σiÞ
−0:5 

ð5Þ 

3.2. Reactions rate constants measurements: AR method 

 
The possible contribution of secondary OH reaction with the radicals 

produced in ketone+OH to the measured rate constants were made 

negligible by using high [ketone]/[OH] ratios, typically in the range 

(100−10,000), and low [OH] initial concentrations. Fig. S1 shows the 

plot of k’-ko’ vs. [2M3P] and [3 M2P] obtained at room temperature 

and from which k1_LIF and k2_LIF were derived. The quoted errors for 

k1_LIF and k2_LIF include the statistical errors (2σ from the linear least- 

square analysis) and estimated systematic error (5% due to the uncer- 

tainties in the measured concentration). 

Tables S2 and S3 summarize the experimental conditions and the 

pseudo-first order rate constants over the temperature range 253–376 

K for 2M3P + OH and 3M2P + OH, respectively. The plots are presented 

in Fig. 2. Combining the results obtained from both AR and RR methods, 

we derived the following Arrhenius expression in the temperature 

range T = 253–376 K: 

k1 ¼ ð2:33      0:06Þ × 10 exp ðð127:4    18:6Þ=TÞ cm3 molecule−1 s−1 

k2 ¼ ð1:05    0:14Þ × 10−12 exp ðð537     41Þ=TÞ cm3 molecule−1 s−1 

 
3.3. Products formation from the ketones + OH radicals 

 
A series of experiments were conducted to investigate the OH- 

initiated degradation mechanisms of 2M3P, 3M2P and 4M2P in the 

presence of NO using the photolysis of H2O2 at 254 nm as OH source. 

The experiments were carried out in the 7.3 m3 ICARE chamber along 

with the following analytical techniques: FTIR, PTR-ToF-MS, HCHO 

monitor, UHPLC-MS and GC–MS. Table 1 summarizes the experimental 

conditions and the results obtained. The initial concentrations of the ke- 

tones were in the range 90–1100 ppb. The typical experimental proce- 

dure consisted in monitoring the ketones concentrations, for ≈1 h: 

(i) without irradiation in order to check their possible wall loss; (ii) 

The 2M3P and 3M2P were premixed in a 10 L glass light-tight bulb 

with helium to form (1.0–1.8)% mixtures. The experiments were per- 
kref 

kref 
þ 

kref 
kketone RR 

kref 

(Ren et al., 2020), of the error in 
   σ k 
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Fig. 1. (a–c): Plots of relative kinetic data from the reaction of 2M3P (a), 3M2P (b) and 4M2P (c) with OH radicals using propane, n-butane, n-hexane and cyclohexane as reference 

compounds. 4 exp. = 4 runs. Ref. = reference. 

 
with irradiation on (254 nm) to check possible photolysis decomposi- 

tion; (iii) in the presence of H2O2 and NO without irradiation to verify 

possible dark reactions; (iv) then the photolysis of the later gas mixture 

initiates the reaction of ketones with OH radicals. No significant wall 

loss or dark reactions have been observed for the studied ketones. How- 

ever, the photolysis of 2M3P, 3M2P and 4M2P showed a decrease of 

these compounds and formation of a series of products. The photolysis 

rate constants J and the products formed are shown in Table S4. These 

data were used to correct the 2M3P, 3M2P and 4M2P consumption 

and products formation from the reaction of OH radicals. 

 

 
Fig. 2. Plots of k2M3P and k3M2P vs 1000/T. The solid lines represent the Arrhenius 

parameter least-squares fits to the individual data points at different temperatures. The 

uncertainty of each point is 2σ. The temperature dependence data for reaction of OH 

radicals with 4M2P are from Le Calvé et al. (1998). 

3.3.1. 2M3P + OH 

PTR-ToF-MS showed the formation of acetone (CH3C(O)CH3) and 

acetaldehyde (CH3CHO) at m/z 59.049 (CH3C(O)CH3H+) and 45.034 

(CH3CHOH+), respectively.  The formation of  formaldehyde (HCHO) 

was confirmed by the specific and sensitive monitor (Aerolaser 4021). 

UHPLC-MS analysis indicated the formation of acetone, acetaldehyde, 

formaldehyde and propanal (CH3CH2CHO) (Fig. S2). The formation of 

acetone was also confirmed by GC–MS (Fig. S3). The products formation 

from the photolysis of 2M3P (Table S4) and their losses due to the pho- 

tolysis (Table S4) and reaction with OH radicals (Atkinson et al., 2006; 

Calvert et al., 2008) and dilution (decay of SF6) were taken into account 

to derive the formation yields of acetone, acetaldehyde and formalde- 

hyde from 2M3P + OH reaction using the equation reported by Ren 

et al. (2018) (see details in SI). The amounts of product formed versus 

the consumption of 2M3P by PTR-ToF-MS, plotted in Fig. 3a, enabled 

to calculate the formation yields using the least-squares analyses. The 

obtained data are summarized in Table 1. (e.g. formaldehyde 34.0 ± 

6.0%, acetone 79.8 ± 3.0%, and acetaldehyde 104.3 ± 10%). 

 
 

3.3.2. 3M2P + OH 

GC–MS showed the formation of acetone and 2-butanone as reac- 

tion products (Fig. S3). 2-Butanone, formaldehyde, acetaldehyde and 

propanal were detected by UHPLC-MS (Fig. S2). Formaldehyde was 

quantified by the Aerolaser A4021 monitor, 2-butanone, 2,3- 

butanedione and acetaldehyde were quantified using PTR-ToF-MS. 

The corrected amounts (from the contributions of photolysis and reac- 

tion with OH) of the formed products versus the consumption of 3M2P 

are plotted in Fig. 3b. The least-squares analyses lead  to  the 

formation yields given in Table 1 (e.g. formaldehyde 35.4 ± 1.1%, 2-

butanone 39.8 ± 1.9%, 2,3-butanedione 2.5 ± 1.8%, and acetaldehyde 

109.2 ± 6.1%). 
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Table 1 

Experimental conditions and products formation for the reaction of 2M3P, 3M2P and 4M2P with OH radical at T = 296 ± 2 K and atmospheric pressure. 

Exp. [ketone]0 (ppb) Formaldehyde (%)c Acetone (%)c 2-butanone (%)c 2,3-BDa, 2MPb (%)c Acetaldehyde (%)c 

2M3P 1 1094 d 83.1 ± 1.2   d 

 
4 206 d 80.5 ± 0.1 107.4 ± 3.8 

 5 93 40.6 ± 0.5 77.7 ± 1.0   102.9 ± 7.2 

Average  34.0 ± 6.0 79.8 ± 3.0   104.3 ± 10 

Carbon balancee (%) 80.4 ± 0.7     

3M2P 1 523 34.5 ± 0.1  40.9 ± 0.4 1.2 ± 0.1a 104.4 ± 1.6 
 2 389 35.2 ± 1.1  39.3 ± 1.8 1.8 ± 0.5a 115.7 ± 2.1 
 3 92 36.6 ± 1.2  39.1 ± 0.6 4.5 ± 0.7a 107.4 ± 5.5 
 Average  35.4 ± 1.1  39.8 ± 1.9 2.5 ± 1.8a 109.2 ± 6.1 
 Carbon balancee (%) 70.5 ± 1.7     

4M2P 1 580 52.6 ± 0.2 87.3 ± 1.8  7.3 ± 0.2b  

2 630 51.9 ± 0.3 d d 

3 100 51.3 ± 3.5 87.5 ± 1.3 14.1 ± 0.4b 

Average 

Carbon balancee (%) 

51.9 ± 3.5 

59.5 ± 3.1 

87.4 ± 2.2 10.7 ± 4.8b 

a 2,3-BD = 2,3-butanedione; 
b 2MP = 2-methylpropanal; 
c Indicated errors are 2σ standard deviations combined with estimated overall uncertainties of instruments and statistic errors. 
d The instrument did not function during this period. 
e Carbon balance = (yield1 × number of carbon1/100+ yield2 × number of carbon2/100 + …)/6 × 100%. 

 

3.3.3. 4M2P + OH 

Acetone and 2-methylpropanal were detected as products using 

GC–MS (Fig. S3). The presence of acetone, formaldehyde and acetalde- 

hyde were confirmed by UHPLC-MS (Fig. S2). Formaldehyde was quan- 

tified by the Aerolaser 4021 monitor, acetone, 2-methylpropanal and 

acetaldehyde were quantified using PTR-ToF-MS. The amounts of 

formed products versus the consumption of the 4M2P are plotted in 

Fig. 3c. The least-squares analyses lead to the formation yields given in 

Table 1 (e.g. formaldehyde 51.9 ± 3.5%, acetone 87.4 ± 2.2%, and 2- 

methylpropanal 10.7 ± 4.8%). 

4. Discussion 

 
4.1. Comparison with literature data 

 
The rate constant values for the reactions of the studied ketones 

(2M3P, 4M2P and 3M2P) with OH obtained in the present work are 

compared with the literature data for k2 and k3 in Table 2. We report 

here the first determination for k1. It has to be noted that the reaction 

of 4M2P with OH has been already investigated in a previous study 

from our laboratory using PLP-LIF technique (Le Calvé et al., 1998). 
 

 
 

Fig. 3. (a–c): Plots of the amounts of formed products vs the consumed 2M3P (a) and 3M2P (b) and 4M2P (c), respectively. The concentration of products are corrected by their formation 

from the photolysis (254 nm) of 2M3P, 3M2P, 4M2P and their consumption by reacting with the OH radical, photolyzing (254 nm irradiation), diluting (decay rate of S F6). The acetone, 

acetaldehyde, 2-butanone, 2,3-butanedione, 2-methylpropanal were monitored by PTR-ToF-MS and HCHO was followed by the Aerolaser 4021 monitor. Exp. = experiment. 

2 514 28.1 ± 0.1 81.9 ± 0.6 101.7 ± 5.7 

3 161 33.3 ± 0.1 75.9 ± 0.9 105.3 ± 1.4 
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Table 2 shows a good agreement between the values of k1, k2 and k3 ob- 

tained using both absolute and relative methods. Furthermore, the 

value of k2 from this work is in good agreement with the only existing 

previous relative measurement (Tuazon et al., 2003). There are several 

studies on k3 (Atkinson et al., 1982; Cox et al., 1980; Le Calvé et al., 

1998; O'Rji and Stone, 1992; Winer et al., 1976). The reported k3 values 

from different groups are in fair agreement, except that from Winer 

et al. (1976) which is lower than the others. Calvert et al. (2011) recom- 

mended the Arrhenius expression k = 8.0 × 10−13 × exp(828/T) cm3 

molecule−1 s−1 and a rate constant of k = 12.8 × 10−12 cm3 molecule−1 

s−1 at 298 K (uncertainty was estimated to be ±15%). 

 
4.2. Structure-reactivity relationships: OH + ketones 

 
The obtained rate constants of the studied reactions at 298 K can be 

also compared with the calculated ones using three structure-reactivity 

relationship (SAR) methods: 

(1) Using the Kwok and Atkinson proposed SAR in which calculation 

of  H-atom  abstraction  is  based  on  the  estimation  of \\CH<, 
\\CH2\\and\\CH3 group rate constants. Assuming these groups 
rate constants depend only on the identity of substituents at- 

tached to these groups: 

k CH3−XÞ ¼ kprimF X , k X−CH2−YÞ ¼ ksec F X FðYÞ, k X−CH−ðYÞðZÞÞ 

of the R and R' (alkyl groups) on either side of the C_O are inde- 
pendent and additive: kRC(O)R’ = k(R) + k(R’) (Wallington and 

Kurylo, 1987). Using the rate constants values for various groups, 

k(R), calculated previously from our group (Le Calvé et al., 1998) 

as shown in Table S5: k(n-C2H5) = 1.0, k(isoC3H7) = 2.7, k(n-CH3) = 

0.1 and k(isoC4H9) = 13.7 × 10−12 cm3 molecule−1 s−1, we obtain 

k2M3P = 3.7 × 10−12 and k4M2P = 13.8 × 10−12 cm3 molecule−1 

s−1, respectively. As shown in Table 2, the calculated and the 

measured rate constant values k2M3P and k4M2P are in excellent 

agreement. Our measured k3M2P has been used to derive the 

rate constant for sec-C4H9 group not available so far: k(sec-C4H9) 

= 6.3 × 10−12 cm3 molecule−1 s−1 at 298 K, (see Table S5). 

(3) k(CHx) additivity method in which the rate constants for the reac- 

tion of OH with studied ketones can be calculated using k(CHx) 

(x = 1, 2, 3) depending on their relative position to C_O 
group, e.g. k2M3P = kβ(-CH3) + kα(-CH2-) + kα(-CH-) + kβ(-CH3) × 
2. Using the recommended values of k(CHx) from Calvert et al. 

(2011) for reaction of OH with ketones (see Table S6), we de- 

rived k1, k2 and k3 to be 3.8, 6.2 and 14.0 × 10−12 cm3 molecule−1 

s−1, respectively. These calculated values are in excellent agree- 

ment with the experimental ones (Table 2). 

 
4.3. Temperature dependence of the ketone + OH reaction 

ð ð Þ  ð 

¼ ktertF X F Y  FðZÞ   

ð Þ ð 

This work reports the first temperature dependence measurements 

for k and k . The temperature dependence of k has been reported previ- 1 2 3 

At 298 K, the following parameters were used to calculate k1, k2 and 
k3: kprim = 0.136, ksec = 0.934, ktert = 1.94 (units in 10−12 cm3 

ously by our group using the PLP-LIF technique (Le Calvé et al., 1998). The 

temperature dependences of k and k are significantly negative com- molecule−1  s−1).  F = 1, F = F = F 2 3 = 1.23, F 
(-CH3) (-CH2-) (-CH<) (>C<) pared to that of k1 which is near zero (Fig. 2). A near zero temperature de- 

(>CO) = 0.75, F(-CH2C(O)R) = 3.9 (Kwok and Atkinson, 1995). As shown 

in Table 2, the calculated rate constant values are: k2M3P = 3.02 × 

10−12, k3M2P = 3.38 × 10−12 and k4M2P = 8.86 × 10−12 (units in cm3 

molecule−1 s−1). The agreement between the calculated k2M3P and 

k4M2P and the experimental ones is fairly good but a disagreement is ob- 

served between the calculated and the measured k4M2P. Both the calcu- 

lated and experimental values indicate that k4M2P > k3M2P > k2M3P. This 

is line with the fact that k(\\CH<) > k(\\CH2) > k(\\CH3) in the β po- 

sition relative to C_O group. 

(2) Additivity method in which the rate constants for OH reaction with 

ketones RC(O)R' can be calculated by assuming that the reactivity 

 
 

Table                                                                                       2 

Summary of the rate constants for the reaction of OH radicals with the studied ketones ob- 

tained in this work and in previous studies. 

pendence was observed and reported earlier for other reactions of OH 

with ketones. Le Calvé et al. (1998) found the temperature dependences 

for the reactions of OH with 2-butanone and 3-methyl-2-butanone to be 

near zero, which was explained by the fact that they only contain the 

deactivated \\CH  <  or \\CH2\\ groups  in  the  α position  relative  to 
C_O group and without the CHx (x = 1,2) groups in the β position rel- 

ative to C_O. This is the same for 2M3P which does not contain CHx (x = 

1,2) in the β position of C_O group. A near zero temperature dependence 
is reported k1 in this work which is in line with the observation of Le Calvé 

et al. (1998). On the other hand, the pronounced negative temperature 
dependences of k2 and k3 are consistent with what was reported earlier 

for other ketones containing \\CH< or \\CH2\\ groups at the β, σ or γ 

position relative to the C_O group which are not deactivated. 

 
4.4. Reaction mechanisms of the OH + 2M3P, 3M2P and 4M2P 

 
The concentration-reaction time profiles of 2M3P, 3M2P, 4M2P and 

their OH-initiated oxidation products are shown in Fig. S4(a–c). The ex- 

perimental conditions and the results obtained are summarized in 

Table 1. The literature experimental evidence suggests that at T = 298 

K the ketones react with OH radicals in a similar way as alkanes via H- 
atom  abstraction  from  different  CHx-  groups  (\\CH  , \\CH \\ and 

3 2 

 
 
 
 
 
 

Unit of kSAR and k is 10−12 cm3 molecule−1 s−1. 

e.g. k1 = kβ(-CH3) + kα(-CH2-) + kα(-CH-) + kβ(-CH3) × 2. 

PLP-LIF = Pulsed Laser Photolysis-Laser Induced Fluorescence; RR (GC-FID) = Relative 

Rate method (Gas Chromatography-Flame Ionization Detection). 

a   Values calculated using SAR is based on the estimation of\\CH3,\\CH2\\and\\CH < 
group rate constant (k(CHx)) and which depend only on the identity of substituents at- 

tached to these groups. 
b Values calculated using SAR is based on the reactivity of R and R' group on either side 

of C_O group for OH reaction with ketones as kRC(O)R’ = k(R) + k(R’). 

>CH\\)  resulting  in  the  formation  of  alkyl  radicals  (Calvert  et  al., 
2011). Alkyl radicals (R) will be very quickly converted to alkoxy peroxy 

radicals (RO2) following the reaction with O2: 

R þ O2 ! RO2 ð4Þ 

In the presence of NO, RO2 could react with NO to form organic ni- 

trate but may mainly lead to alkoxy radicals (RO): 

RO2 þ NO ! RO þ NO2 ð5Þ 

In absence of NO, the RO2 self-reactions may dominate through 

reactions (6) and (7): 

c Values calculated using SAR is based on the rate constants for each CHx (x = 1, 2,3) 

group of ketones depend on their position relative to C_O. RO2 þ RO2 ! 2RO þ O2 ð6Þ 

Ketone kSAR k T (K) Technique Reference 

2M3P 

 

3M2P 

3.0a 

3.7 b 

3.8 c 

3.4a 

3.40 ± 0.45 

3.57 ± 0.05 

 
6.2 ± 0.3 

291 ± 1 

297 ± 1 

 
298 

RR (GC-FID) 

PLP-LIF 

 
RR (GC-FID) 

This work 

This work 

 
Tuazon et al., 2003 

 6.2c 5.90 ± 0.36 293 ± 1 RR (GC-FID) This work 

 
4M2P 

 
8.9a 

6.13 ± 0.11 

9 ± 3 

299 ± 1 

305 ± 2 

PLP-LIF 

RR (GC-FID) 

This work 

Winer et al., 1976 

 13.8b 

14.0c 

12.0 ± 0.3 

14.5 ± 0.7 

296 

299 ± 2 

RR (GC-FID) 

RR (GC-FID) 

Cox et al., 1980 

Atkinson et al., 1982 
  14.0 ± 0.07 297 ± 2 RR (GC-FID) O'Rji and Stone, 1992 
  12.1 ± 0.5 298 PLP-LIF Le Calvé et al., 1998 

  11.02 ± 0.42 293 ± 1 RR (GC-FID) This work 
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Fig. 4. (a–d): Reaction of OH radicals with 2M3P: proposed mechanism leading to the formation of observed reaction products. Compounds in blue represent products observed 

experimentally. The expected relative importance of the possible RO·reaction pathways are indicated by the arrows: → > ↛; the intermediary of RO·/ RO2·are indicated by ⇢. 

 
 

RO2 þ RO2 ! RCHO þ ROH ð7Þ 

RO radicals have various reaction channels, they further react with 

O2, decompose and/or isomerizes via a 6-membered transition state 

complex. These processes depend on the nature and the structure of 

RO radicals (Orlando and Tyndall, 2012). Combining the sites attacks es- 

timations derived from the SAR (Kwok and Atkinson, 1995) and the ob- 

served reactions products and their yields, we propose the possible 
reaction mechanisms for the investigated reactions displayed in 

Figs. 4–6. The SAR method enables the estimation of the branching ra- 

tios of the H-atoms abstraction from the various \\CH3, \\CH2\\ and 

>CH\\ groups: 

 
 
 
 
 
 

- OH + CH3CH2C(O)CH(CH3)2: 
 

 

 

 

 

 
- OH + CH3CH2CH(CH3)C(O)CH3: 

 

 

 
- OH + (CH3)2CHCH2C(O)CH3: 
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Fig. 5. (a–d): Reaction of OH radicals with 3M2P: proposed mechanism leading to the formation of observed reaction products. Compounds in blue represent products observed 

experimentally. The expected relative importance of the possible RO reaction pathways are indicated by the arrows: → > ↛; the intermediary of RO·/ RO2·are indicated by ⇢. 

 

4.4.1. 2M3P + OH reaction mechanism 

As shown in Table 1, acetaldehyde and acetone were found to be the 

main products from the reaction of OH radicals with 2M3P, with yields 

of 104.3 ± 10% and 79.8 ± 3.0%, respectively. These yields are in excel- 

lent agreement with the ones derived from the SAR estimation of 102% 

(20% × 2 + 10% + 52%) and 80% (10% + 18% + 52%). The formation 

yield of HCHO was determined to be 34.0 ± 6.0%. Hence the carbon con- 

tent of the formed products occupies 80.4 ± 0.7% of the carbon content 

of the consumed 2M3P. We were not able to detect 2-methyl- 

pentanedione using the available analytical techniques which led us to 

conclude that if formed there is a possibility that it could be minor 

and/or below the detection limits of the techniques used. 

 
4.4.2. 3M2P + OH reaction mechanism 

As shown in Table 1, acetaldehyde and 2-butanone were found to be 

the main products from the reaction of OH radicals with 3M2P with for- 

mation yields of 109.2 ± 6.1% and 39.8 ± 1.9%, respectively. The reac- 

tion  occurs  mainly  through  H-atom  abstraction  from  \\CH2-  and 

>CH\\ groups (Fig. 5(a–d)). 2,3-Butanedione was found to be a minor 
product with a yield of 2.5 ± 1.8%, it was mainly formed after H-atom 

abstraction  from \\CH2\\ group.  Propanal  was  also  observed  as  a 
minor product using UHPLC-MS at m/z = 237 and it is expected to be 

produced following the H-atom abstraction from \\CH3 group. By tak- 
ing into account the experimental yields of formaldehyde, 2-butanone, 

2,3-butanedione and acetaldehyde, the total carbon balance is esti- 

mated to be 70.5 ± 1.7%. 

 
4.4.3. 4M2P + OH reaction mechanism 

As shown in Table 1, acetone, 2-methylpropanal and 

formaldehyde were found to be the main products from the reaction 

of OH radical with 4M2P, determined as 87.4 ± 2.2%, 10.7 ± 4.8% and 

51.9 ± 3.5%, re- spectively. The formation yield of acetone, 87.4 ± 2.2%, 

is in reasonable 



Y. Ren, E.M. El Baramoussi, V. Daële et al. Science of the Total Environment 780 (2021) 146249 

9 

 

 

agreement with the yields reported earlier by different groups. 

Indeed, yields of 68%, 90% and 78 ± 6% have been reported by Cox 

et al. (1980), Cox et al. (1981) and Atkinson et al., of (1995). In 

addition, Atkinson et al., (1995) reported the formation of 2-

methylpropanal with a yield of 7.1 ± 1.1%, which is in accordance 

with the present work. The possible reaction schemes for the four 

initially formed alkoxy 

radicals  formed  after  H-atom  abstraction  from \\CH3, \\CH2\\ and 

>CH\\ groups at different positions, are shown in Fig. 6(a–c) as 
de- scribed by Atkinson and Aschmann (1995). The observed 
products 

yields indicate that acetone and 2-methylpropanal must arise almost 

to- tally following H-abstraction from >CH\\ and \\CH2- groups, 
respec- tively, as displayed in Fig. 6(a–c). Furthermore, the 
detected 

acetaldehyde using UHPLC-MS mainly formed from H-abstraction 

from \\CH3. By taking account of the experimental formation yields 
of formaldehyde, acetone and 2-methylpropanal, the total carbon 
balance is estimated to be 59.5 ± 3.1%. 

 
5. Atmospheric implications and conclusion 

 
This work provides new kinetic and mechanistic information on 

the atmospheric chemistry of ketones, which are essentials for 

improving atmospheric chemical models. Indeed, both absolute (AR) 

and relative (RR) rate methods have been used to determine the rate 

constants of OH reaction with 2-methyl-3-pentanone (2M3P), 3-

methyl-2- pentanone (3M2P) and 4-methyl-2-pentanone (4M2P). 

This work con- stitutes the first temperature dependence study of the 

reactions of OH with 2M3P and 3M2P. Taking the average of the 

results obtained by both methods, the following rate constants 

values are recommended at 298 K (in 10−12 cm3 molecule−1 s−1): 

kOH+2M3P = 3.49 ± 0.5; kOH+3M2P = 6.02 ± 0.14 and kOH+4M2P = 

11.02 ± 0.42. We have com- 

pared the experimental data obtained in this work with those 

estimated using three estimation methods. A fair agreement was 

observed be- tween different set of values. The use of our data 

enables to derive a 
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Fig. 6. (a–c): Reaction of OH radicals with 4M2P: proposed mechanism leading to the formation of observed reaction products. Compounds in blue represent products observed 

experimentally. The expected relative importance of the possible RO· reaction pathways are indicated by the arrows: → > ↛; The intermediary reaction of RO·/ RO2· is indicated by ⇢. 

 

new R group rate constant for sec-C4H9 to be used in the group additiv- 

ity relationships for OH + ketones: k(sec-C4H9) = 6.3 × 10−12 cm3 

molecule−1 s−1. 

The reaction of OH with ketones proceeds through initial H-atom ab- 

straction from CH3\\,\\CH2\\and/or >CH\\groups depending on their 

position relative to the carbonyl group (>C_O) and the ketone chemical 
structure. Combining the information we obtained during the mechanis- 

tic studies on the reactions products and their measured yields along 

with the site attacks estimation from the SAR method, we have been 

able to propose various mechanistic degradation schemes of the investi- 

gation ketones initiated by reaction with OH radicals. The main reaction 

products and their formation yields observed experimentally are: 

OH ± 2M3P: formaldehyde (34.0 ± 6.0%) + acetone (79.8 ± 

3.0%) + acetaldehyde (104.3 ± 10%). 

OH ± 3M2P: formaldehyde (35.4 ± 1.1%) + 2-butanone (39.8 ± 

1.9%) + 2,3-butanedione (2.5 ± 1.8%) + acetaldehyde (109.2 ± 6.1%). 

OH ± 4M2P: formaldehyde (51.9 ± 3.5%) + acetone (87.4 ± 

2.2%) + 2-methylpropanal (10.7 ± 4.8%). 

This does not exclude the formation of other products that we could 

not detect with our experimental techniques. 

Reactions of hydroxyl radicals with the ketones studied in this work 

appear to be relatively facile, and hence reaction with OH radicals is ex- 

pected to be a major atmospheric sink for these species. However, pho- 

tolysis could also contribute significantly to the atmospheric fate of 

these ketones during the daytime at high altitude, similarly to other ke- 

tones. Reactions with NO3 radicals and O3 are unlikely to be significant 

in comparison. The atmospheric lifetime of a compound with respect 

to OH radicals is a function of the rate constant and the OH concentra- 

tion in the troposphere (lifetime τ = 1/kOH×[OH]). Assuming a tropo- 

spheric concentration of 2 × 106 molecule cm−3 for OH radicals in 

moderately polluted atmospheres (Prinn et al., 1995) the calculated life- 

times of the investigated ketones are 41, 24 and 13 h for 2M3P, 3M2P 

and 4M2P, respectively. As a consequence of these short calculated life- 

times, the products of the OH-initiated oxidation of these species will be 

important in local ozone formation and also possibly in the formation of 

long-lived nitrogen containing compounds. 

CRediT    authorship    contribution    statement 

Yangang Ren: Investigation, Formal analysis, Writing – original draft. 

El Mehdi El Baramoussi: Investigation, Formal analysis, Writing – review 

& editing. Véronique Daële: Investigation, Writing – review & editing. 

Abdelwahid Mellouki: Supervision, Project administration, Writing – 

original draft. 

 
Declaration of competing interest 

 
The authors declare that they have no known competing financial 

interests or personal relationships that could have appeared to influ- 

ence the work reported in this paper. 

 
Acknowledgements 

 
This work is supported by Labex Voltaire (ANR-10-LABX-100-01) and 

the European Union's Horizon 2020 research and innovation programme 
through the EUROCHAMP-2020 Infrastructure Activity under grant 

agreement No. 730997 and the Marie Skłodowska Curie Actions 

Programme (690958-MARSU-RISE-2015). This work was also supported 
by the National Natural Science Foundation of China (21976106). 

 
Appendix A. Supplementary data 

 
Supplementary data to this article can be found online at https://doi. 

org/10.1016/j.scitotenv.2021.146249. 

https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2021.146249
https://doi.org/10.1016/j.scitotenv.2021.146249


Y. Ren, E.M. El Baramoussi, V. Daële et al. Science of the Total Environment 780 (2021) 146249 

11 

 

 

 

References 

Atkinson, R., 2003. Kinetics of the gas-phase reactions of OH radicals with alkanes and 

cycloalkanes. Atmos. Chem. Phys. 3, 2233–2307. 

Atkinson, R., Aschmann, S.M., 1995. Products of the gas-phase OH radical-initiated reac- 

tions of 4-methyl-2-pentanone and 2,6-dimethyl-4-heptanone. Int. J. Chem. Kinet. 

27, 261–275. 

Atkinson, R., Aschmann, S.M., Carter, W.P.L., Pitts, J.N., 1982. Rate constants for the gas- 
phase reaction of OH radicals with a series of ketones at 299 ± 2 K. Int. J. Chem. 

Kinet. 14, 839–847. 

Atkinson, R., Tuazon, E.C., Aschmann, S.M., 2000. Atmospheric chemistry of 2-Pentanone 

and 2-Heptanone. Environ. Sci. Technol. 34, 623–631. 

Atkinson, R., Baulch, D.L., Cox, R.A., Crowley, J.N., Hampson, R.F., Hynes, R.G., et al., 2006. 

Evaluated kinetic and photochemical data for atmospheric chemistry: volume II 

&ndash; gas phase reactions of organic species. Atmos. Chem. Phys. 6, 3625–4055. 

Bernard, F., 2009. Etude du devenir atmosphérique de composés organiques volatils  

biogéniques : réactions avec OH, O3 et NO2. 

Bernard, F., Daële, V., Mellouki, A., Sidebottom, H., 2012. Studies of the gas phase reactions 

of linalool, 6-methyl-5-hepten-2-ol and 3-methyl-1-penten-3-ol with O3 and OH 

radicals. J. Phys. Chem. A 116, 6113–6126. 

Brauers, T., Finlayson-Pitts, B.J., 1997. Analysis of relative rate measurements. Int. J. Chem. 

Kinet. 29, 665–672. 

Burkholder, J.B., Sander, S.P., Abbatt, J., Barker, J.R., Huie, R.E., Kolb, C.E., et al., 2015. Chem- 

ical Kinetics and Photochemical Data for Use in Atmospheric Studies, Evaluation No. 

18. JPL Publication 15–10 JPL, Pasadena. 

Calvert, J.G., Derwent, R.G., Orlando, J.J., Tyndall, G.S., Wallington, T.J., 2008. Mechanisms 

of Atmospheric Oxidation of the Alkanes. Oxford University Press, USA. 

Calvert, J.G., Mellouki, A., Orlando, J.J., Pilling, M.J., Jaa, W.T., 2011. The Mechanisms of At- 

mospheric Oxidation of the Oxygenates. New York. Oxford University Press. 

Cox, R.A., Derwent, R.G., Williams, M.R., 1980. Atmospheric photooxidation reactions. 

Rates, reactivity, and mechanism for reaction of organic compounds with hydroxyl 

radicals. Environ. Sci. Technol. 14, 57–61. 

Cox, R.A., Patrick, K.F., Chant, S.A., 1981. Mechanism of atmospheric photooxidation of or- 

ganic compounds. Reactions of alkoxy radicals in oxidation of n-butane and simple 

ketones. Environ. Sci. Technol. 15, 587–592. 

Cuevas, C.A., Notario, A., Martinez, E., Albaladejo, J., 2004. A kinetic study of the reaction of 

cl with a series of linear and ramified ketones as a function of temperature. Phys. 

Chem. Chem. Phys. 6, 2230–2236. 

Kwok, E.S.C., Atkinson, R., 1995. Estimation of hydroxyl radical reaction rate constants for 
gas-phase organic compounds using a structure-reactivity relationship: an update. 

Atmos. Environ. 29, 1685–1695. 

Le Calvé, S., Hitier, D., Le Bras, G., Mellouki, A., 1998. Kinetic studies of OH reactions with a 

series of ketones. J. Phys. Chem. A 102, 4579–4584. 

Mellouki, A., Teton, S., Le Bras, G., 1995. Kinetics of OH radical reactions with a series of 

ethers. Int. J. Chem. Kinet. 27, 791–805. 

Mellouki, A., Wallington, T.J., Chen, J., 2015. Atmospheric chemistry of oxygenated volatile 

organic compounds: impacts on air quality and climate. Chem. Rev. 115, 3984–4014. 

O’Rji, L.N., Stone, D.A., 1992. Relative rate constant measurements for the gas-phase reac- 
tions of hydroxyl radicals with 4-methyl-2-pentanone, trans-4-octene, and trans-2- 

heptene. Int. J. Chem. Kinet. 24, 703–710. 

Orlando, J.J., Tyndall, G.S., 2012. Laboratory studies of organic peroxy radical chemistry: an 

overview with emphasis on recent issues of atmospheric significance. Chem. Soc. Rev. 

41, 6294–6317. 

Prinn, R.G., Weiss, R.F., Miller, B.R., Huang, J., Alyea, F.N., Cunnold, D.M., et al., 1995. Atmo- 

spheric trends and lifetime of CH3CCI3 and global OH concentrations. Science 269, 

187–192. 
Ren, Y., Wang, J., Grosselin, B., Daële, V., Mellouki, A., 2018. Kinetic and product studies of 

cl atoms reactions with a series of branched ketones. J. Environ. Sci. 71, 271–282. 

Ren, Y., Cai, M., Daële, V., Mellouki, A., 2019. Rate coefficients for the reactions of OH rad- 

ical and ozone with a series of unsaturated esters. Atmos. Environ. 200, 243–253. 

Ren, Y., McGillen, M., Ouchen, I., Daële, V., Mellouki, A., 2020. Kinetic and product studies 

of the reactions of NO3 with a series of unsaturated organic compounds. J. Environ. 

Sci. 95, 111–120. 

Tuazon, E.C., Aschmann, S.M., Nguyen, M.V., Atkinson, R., 2003. H-atom abstraction from 

selected C-H bonds in 2,3-dimethylpentanal, 1,4-cyclohexadiene, and 1,3,5- 

cycloheptatriene. Int. J. Chem. Kinet. 35, 415–426. 

Wallington, T.J., Kurylo, M.J., 1987. Flash photolysis resonance fluorescence investigation 

of the gas-phase reactions of hydroxyl radicals with a series of aliphatic ketones  

over the temperature range 240-440 K. J. Phys. Chem. 91, 5050–5054. 

Williams, A.J., Grulke, C.M., Edwards, J., McEachran, A.D., Mansouri, K., Baker, N.C., et al., 

2017. The CompTox chemistry dashboard: a community data resource for environ- 

mental chemistry. J. Cheminformatics 9, 61. 

Winer, A.M., Lloyd, A.C., Darnall, K.R., Pitts, J.N., 1976. Relative rate constants for the reac- 

tion of the hydroxyl radical with selected ketones, chloroethenes, and monoterpene 

hydrocarbons. J. Phys. Chem. 80, 1635–1639.

http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0005
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0005
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0010
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0010
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0010
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0015
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0015
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0015
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0020
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0020
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0025
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0025
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0030
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0030
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0030
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0035
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0035
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0035
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0035
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0040
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0040
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0045
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0045
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0045
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0050
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0050
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0055
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0055
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0060
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0060
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0060
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0065
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0065
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0065
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0070
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0070
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0070
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0075
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0075
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0075
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0080
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0080
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0085
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0085
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0090
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0090
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0095
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0095
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0095
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0100
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0100
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0100
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0105
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0105
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0105
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0105
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0105
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0110
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0110
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0115
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0115
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0120
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0120
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0120
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0120
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0125
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0125
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0125
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0130
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0130
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0130
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0135
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0135
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0140
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0140
http://refhub.elsevier.com/S0048-9697(21)01317-6/rf0140


 



ANNEXE 

186 

 

 

 

 

 

 
4.0x106 

2.0x106 

0.0 
7.80x106 

5.20x106 

2.60x106 

0.00 

6.0x106 

3.0x106 

0.0 
8.40x106 

5.60x106 

2.80x106 

0.00 

4.0x106 

2.0x106 

0.0 

8.40x106 

5.60x106 

2.80x106 

0.00 

0.0 0.5 1.0 1.5 2.0 2.5 3.0 3.5 4.0 4.5 5.0 

Retention time (min) 

 

Figure Annexes. 1 Spectres des chromatogrammes de l'analyse UHPLC-MS : (A) avant et (B) après 1 heure de 
réaction du 2M3P avec le radical OH ; (C) avant et (D) après 1 heure de réaction du 3M2P avec le radical OH ; 
(E) avant et (F) après 1 heure de réaction du 4M2P avec le radical OH. 

F CH
3
COCH

3
 

HCHO 

DNPH CH
3
CHO 4M2P 

E 4M2P 

D CH
3
CHO 

HCHO 

DNPH 
CH CH CHO 

3 2 
CH

3
COCH

2
CH

3
 

C 

3M2P 

3M2P 

B CH
3
CHO 

HCHO 

CH
3
COCH

3
 

DNPH CH
3
CH

2
CHO 2M3P 

A 2M3P 

A
b
so

lu
te

 i
n
te

n
si

ty
 



ANNEXE 

187 

 

 

 

 
 

Figure Annexes. 2 Spectres des chromatogrammes de l'analyse GC-MS : (A) avant et (B) après 1 heure de 

réaction du 2M3P avec le radical OH ; (C) avant et (D) après 1 heure de réaction du 3M2P avec le radical OH ; 

(E) avant et (F) après 1 heure de réaction du 4M2P avec le radical OH. 
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Figure Annexes. 3 (a-c) Profils temps-concentration des réactifs (2M3P, 3M2P et 4M2P) et des produits formés 
pendant l'expérience de photolyse et de réaction OH 
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Tableau annexes. 1 Conditions expérimentales et constantes de vitesse mesurées pour la réaction de 2M3P+OH 
avec PLP-LIF. 

 

 
T (K) 

[2M3P] (1014 

molecule cm-3) 

 
k'0 (s

-1)b
 

 
k' (s-1)a 

 
k'-k'0 (s

-1) 
k2M3P_LIF±2σ (10-12

 

cm3 molecule-1 s-1) 

253 2.3-17.8 111-115 958-6680 845-6567 3.43±0.05 

253 2.4-17.9 115-116 1000-7019 884-6904 3.31±0.02 

253 2.2-16.8 112-143 1021-6989 908-6875 3.46±0.07 

263 2.1-16.1 113-282 940-6382 826-6100 3.30±0.07 

263 2.2-17.0 139-145 987-6180 845-6038 3.35±0.09 

263 2.3-16.9 128 1051-6036 923-5908 3.49±0.05 

273 2.0-15.7 107-113 767-5451 657-5341 3.68±0.06 

273 2.1-16.4 124-126 857-5738 732-5613 3.61±0.05 

296 2.0-15.3 83-135 320-5357 236-5274 3.97±0.06 

297 1.8-14.3 127-142 872-5105 745-4978 4.13±0.09 

297 1.9-14.6 112-113 813-5363 701-5250 3.63±0.01 

303 1.9-13.4 120-122 793-5193 672-5072 3.56±0.08 

325 1.7-13.3 120 784-4349 667-4233 3.26±0.08 

327 0.8-13.4 108-142 218-4613 109-4478 3.41±0.09 

327 1.7-14.3 117 699-4836 582-4719 3.34±0.02 

348 1.6-12.5 111-112 633-3932 522-3820 3.60±0.06 

352 0.9-8.7 107-130 423-3147 297-3026 3.73±0.07 

352 1.7-13.2 110-113 605-4474 493-4363 3.75±0.09 

376 1.1-12.1 124-108 421-4183 305-4067 3.85±0.14 

376 1.5-11.7 122-124 643-3842 520-3701 3.88±0.10 

298 
    

3.57±0.05 

253-376e Ac (1012 cm3 molecule-1 s-1): 2.33±0.06 E/Rd (K): (127.4±18.6) 
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a k' = kketone[ketone]+ k0'; kketone is the rate constant of OH radical reaction with 

ketones 

b k0' = kH2O2[H2O2] + kdiff; kH2O2 is the rate constant of OH radical reaction with 

H2O2; kdiff is the decay rate of OH radical due to the diffusional loss. 

c The uncertainties for A is ΔA=2AσlnA for the Arrhenius form.; 
 

d The uncertainties for E/R is ΔE/R=2σE/R for the Arrhenius form. 
 

e Arrhenius expression using all data from AR and RR methods. 
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Tableau annexes. 2 Conditions expérimentales et constantes de vitesse mesurées pour la réaction de 3M2P+OH 
avec PLP-LIF 

 

 
T (K) 

[3M2P] (1014 

molecule cm-3) 

 
k'0 (s

-1)b
 

 
k' (s-1)a 

 
k'-k'0 (s

-1) 
k3M2P_LIF±2σ (10-12

 

cm3 molecule-1 s-1) 

263 1.8-11.4 11-359 1711-10419 1600-10061 8.5±0.5 

264 1.8-10.9 138-326 1400-9797 1224-9484 8.5±0.5 

273 1.7-11 131-362 1381-9005 1208-8651 7.9±0.2 

283 1.6-10.3 179-350 807-7616 596-7277 7.1±0.3 

299 1.5-10.1 114-150 818-6484 670-6339 6.2±0.2 

299 1.7-10.6 239-287 949-6895 756-6618 6.1±0.3 

323 1.5-9.3 191-211 737-5366 600-5162 5.4±0.2 

323 1.4-9.1 207-239 890-5218 741-4987 5.4±0.2 

348 1.4-8.8 206-219 717-4700 568-4483 4.8±0.4 

348 1.4-8.7 122-225 714-4613 585-4439 5.0±0.4 

373 1.3-8.3 135-193 646-4001 500-3823 4.6±0.3 

373 1.3-8.1 134-233 619-4095 485-3909 4.7±0.5 

299 
    

6.13±0.11 

263-373e Ac (1012 cm3 molecule-1 s-1): 1.05±0.14 E/Rd (K): (537±41) 

a k' = kketone[ketone]+ k0'; kketone is the rate constant of OH radical reaction with 

ketones 

b k0' = kH2O2[H2O2] + kdiff; kH2O2 is the rate constant of OH radical reaction with 

H2O2; kdiff is the decay rate of OH radical due to the diffusional loss. 

c The uncertainties for A is ΔA=2AσlnA for the Arrhenius form.; 
 

d The uncertainties for E/R is ΔE/R=2σE/R for the Arrhenius form. 
 

e Arrhenius expression using all data from AR and RR methods. 
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Tableau annexes. 3 Les constantes de vitesse de photolyse du 2M3P, 3M2P, 4M2P, formaldéhyde, éthanal, 
acétone, 2-butanone, 2,3-butanedione et 2-méthylpropanal en utilisant 14 lampes (254 nm) dans la chambre 
ICARE de 7,3 m3 et les rendements des produits de la photolyse du 2M3P, 3M2P et 4M2P. 

 

 
VOC 

 
J (10-5 s-1) 

HCHO Acetone Ethanal  
2B (%) 

2,3-BD  
2MP (%) 

  (%) (%) (%)  (%) 

2M3P 

 
3M2P 

8.0±0.2 

 
4.5±0.1 

20.0±0.5 

 
59.8±0.8 

64.6±1.2 50.9±6.7 

 
62.4±9.8 

 

 

43.4±0.6 

 

 

8.2±0.1 

4M2P 5.3±0.1 87.7±2.3 59.2±1.7 
  

115.3±6.0 

HCHO 

 
Acetone 

Ethanal 

2B 

2,3-BD 

3.9±0.1 

 
6.8±0.2 

 
6.5±0.3 

 
10.7±0.2 

 
5.2±0.1 

     

2MP 274.4±1 
     

 

The uncertainties are 1σ of the repeat experiments. 
 

2B: 2-butanone, 2,3-BD: 2,3-butanedione, 2MP: 2-methylpropanal 
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Tableau annexes. 4 Réactivité des groupes alkyles R ou R' dans les cétones (RC(O)R') pour la réaction cétone + 
OH à 298 K d'après Le Calvé et al. (1998). 

 

alkyl group R (R’) 1012×k (R) cm3molecule-1s-1
 

CH3- 0.1 

n-C2H5- 1 

n-C3H7- 3.9 

iso-C3H7- 2.7 

n-C4H9- 9 

sec-C4H9- 6.3a 

iso-C4H9- 13.7 

tert-C4H9- 1.1 

n-C5H11- 8.8 

iso-C5H11- 10.2 

a Valeur recommandée à partir des données expérimentales de k3M2P obtenues dans 

ce travail. 
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Tableau annexes. 5 Coefficients de vitesse k(CHx) du groupe CHx (x=1, 2, 3) pour la réaction du radical OH 
avec les cétones à 298 K d'après Calvert et al. (2011) (les unités sont 10-12 cm3 molécule-1 s-1) 

 

 
CHx group 

- 

position 

 
β-position 

γ- 

position 

>δ- 

position 

-CH3 0.1 0.37 0.27 0.12 

-CH2- 0.7 3.5 2.4 1.2 

>CH- 2.0 12.7 7.8 2.9 
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