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 RESUMEN 

 

La contaminación atmosférica procedente de la actividad industrial suscita especial interés en 

la comunidad científica, dado el impacto que puede provocar en la salud humana y en los 

ecosistemas. Entre los principales contaminantes se encuentra el material particulado atmosférico 

(PM), cuya composición química depende en gran medida de sus fuentes de origen. El PM de 

origen industrial puede contener compuestos y metales particularmente dañinos para las personas. 

Además, en función de las condiciones meteorológicas, las emisiones industriales pueden 

impactar directa o indirectamente sobre núcleos urbanos cercanos. Es por ello que surge la 

necesidad de profundizar sobre la caracterización química y la cuantificación de la contribución 

industrial al PM.  

 En el presente trabajo de investigación se realiza un estudio sobre la contribución de fuentes 

del PM en zonas industriales complejas. En primer lugar, se ha tenido en cuenta el entorno de La 

Ría de Huelva por los importantes polígonos industriales que albergan sus alrededores. Aunque 

el impacto industrial ha sido ampliamente estudiado en el núcleo urbano de Huelva, se consideró 

también una zona urbana próxima a las industrias (La Rábida). Las concentraciones de PM10 

obtenidas en el período 2015-2017 son similares a las observadas en entornos urbanos. No 

obstante, su composición se caracterizó por altos niveles de Cu, Zn y As, especialmente en La 

Rábida. El estudio de contribución de fuentes desveló una fuente industrial de PM10, cuyo 

principal emisor es la metalurgia de Cu. Dicha fuente se mantiene como la principal responsable 

de altas concentraciones de As en Huelva. Además, se identificó en La Rábida una segunda fuente 

de As que es debida a la manipulación de graneles de sulfuros polimetálicos en la zona portuaria. 

Gracias a los análisis de especiación de As, se pudo discriminar la fuente de este metaloide. 

 Con objeto de caracterizar las principales anomalías geoquímicas a nivel regional se realizó 

un estudio de contribución de fuentes en estaciones representativas de Andalucía. Se consideró, 

además, la influencia de los episodios de intrusión de masas de aire norteafricanas (NAF) sobre 

los niveles de PM y su composición química. Aparte de observarse un incremento de los niveles 

de PM10 durante estos eventos, los elementos traza de origen industrial (p. ej. As, V o Cr) 

mostraron también concentraciones más altas. A pesar de que se produjo un mayor aumento de 

las fuentes naturales bajo episodios NAF, se comprobó que las fuentes antropogénicas (tráfico, 

regional e industrial) aumentan su contribución en un 50%. Por tanto, empeoraría la calidad del 

aire durante estos días, no sólo por los altos niveles sino además por incorporar elementos 

potencialmente tóxicos, siendo necesario que se tomen acciones para evitar en la medida de lo 

posible las emisiones antropogénicas. 

 Finalmente, teniendo en cuenta la excepcional situación durante el año 2020 debido a la Covid-

19, se evaluó la composición química de elementos traza en PM10 en Andalucía. En este sentido, 

se prestó especial interés a la etapa de confinamiento, en la que sólo se mantuvieron activos los 

servicios esenciales. Se ha destacado un claro descenso de los elementos asociados a las emisiones 

de tráfico durante el confinamiento en comparación con períodos anteriores y posteriores. La 

disminución de las emisiones de tráfico se corroboró con la caída acusada de los niveles de NO2 
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a partir de marzo de 2020. Atendiendo a las concentraciones de los elementos derivados de 

emisiones industriales específicas, se observaron diferentes tendencias. Mientras que en la Bahía 

de Algeciras no se aprecia un descenso relevante de la actividad industrial en los meses de 

confinamiento, las emisiones en la región cerámica de Bailén y en Huelva (fundición de Cu) sí 

disminuyeron durante dicho período. No obstante, a nivel anual se ha observado la persistencia 

de las mismas anomalías geoquímicas que ya se han registrado en años anteriores. 
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ABSTRACT 

 

Air pollution originating from industrial activities is a matter of interest for the scientific 

community since it can seriously affect to human health and the environment. One of the main 

pollutants is atmospheric particulate matter (PM), which is comprised of a high variety of 

chemical compounds and elements, depending basically on its origin sources. In this sense, 

industrial PM is characterized by its high content in particularly hazardous compounds and metals 

for the organism. Furthermore, under specific meteorological conditions, industrial emissions can 

impact at nearby urban areas. For this reason, deepening the chemical characterization and 

quantification of the industrial contribution to PM.  

In the present research work, a PM10 source contribution analysis has been developed in 

complex industrial areas. First of all, the estuary known as La Ria de Huelva, since important 

industrial estates are located in its surroundings. Even though, the industrial impact over the city 

of Huelva has been highly studied and characterized, an urban area next to the industries (La 

Rabida) has also been considered. PM10 concentrations observed during the period 2015-2017 

are similar to those observed at urban backgrounds. However, its chemical composition is 

characterized by high Cu, Zn and As concentrations, particularly at La Rabida. Attending to PM10 

source contribution analysis, an industrial source derived mainly from a Cu smelter factory is 

observed. This source is the major contributor to the high As concentrations registered at Huelva 

and La Rabida. Furthermore, a second As source related to the handle of polymetallic sulfides in 

a port area has been identified at La Rabida. By As speciation analysis it has been possible to 

differentiate between both sources.  

With the aim of characterizing the main geochemical anomalies at regional level a contribution 

source analysis has been developed at representative monitoring sites of Andalusia. Likewise, the 

influence of North African air masses (NAF) over PM10 levels and its chemical composition has 

been considered. Apart from the increment observed in PM10 concentrations, trace elements from 

industrial origin (e.g. As, V or Cr) also showed higher concentrations during these events. In spite 

of the increased contribution of the natural sources (crustal and sea-salt) under NAF, it was also 

observed a 50% gain of the anthropogenic sources (traffic, regional and industrial). Consequently, 

a poorer air quality is found during these days due to the high PM levels and its content in 

hazardous elements. This fact should be taken into account by proper authorities in order to reduce 

anthropogenic emissions as far as possible. 

Finally, PM10 anthropogenic emissions and their chemical composition at a regional level 

have also been studied during 2020. Covid-19 pandemic conferred an exceptional situation to 

evaluate air quality, especially during population confinement months, when just essential 

services were kept. The results inferred a clear decrease of those related to traffic emissions during 

the lockdown period. This diminution was corroborated with the sharp drop of NO2 levels since 

March 2020. Regarding PM10 trace elements from specific industrial emissions, different trends 

have been observed. At Algeciras Bay industrial area it was not noted a relevant decrease of the 

emissions during the confinement moths. Nevertheless, in the ceramic region of Bailen and in 

Huelva (Cu smelter) a reduction of the industrial emissions was observed during the lockdown. 

Furthermore, an analysis of PM10 trace element concentrations during the whole 2020, has shown 

the continuation of the geochemical anomalies already observed in previous years. 
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Un aire limpio es fundamental para la salud humana, de hecho, la contaminación del aire es la 

principal causa de muerte prematura en Europa (WHO, 2021). Se estima que la contaminación 

atmosférica provocó aproximadamente 4.2 M de muertes prematuras en el año 2016.  

El material particulado atmosférico (PM), el dióxido de nitrógeno (NO2) y el ozono 

troposférico (O3) son los contaminantes que provocan mayores daños a la salud humana y el 

medioambiente. Actualmente, el PM se considera el mejor indicador de los efectos adversos de 

salud producidos por la contaminación del aire. Existen indicios claros de la relación entre la 

exposición a PM10 y PM2.5 y diversas enfermedades (infecciones respiratorias agudas, 

obstrucciones pulmonares crónicas, cardiopatías isquémicas o cáncer de pulmón) (Cohen et al., 

2017; WHO, 2018). Estas complicaciones pueden llegar a ser especialmente peligrosas en los 

grupos denominados como vulnerables: niños, personas mayores, personas con afecciones 

respiratorias previas o aquellas personas con malos hábitos saludables (p. ej. tabaco o 

sedentarismo). 

En el caso de Europa, si bien es cierto que el aire está mucho más limpio desde que los Estados 

Miembros de la UE comenzaron a introducir políticas de calidad del aire, evaluaciones anuales 

de la Agencia Europea del Medio Ambiente (AEMA) muestran que la contaminación del aire 

sigue siendo un peligro para la salud humana (EEA Signals, 2020). La exposición a PM es 

responsable de aproximadamente 400 000 muertes prematuras en Europa cada año (EEA 2020 

report, Figura 1.1).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.1. Muertes prematuras en Europa atribuidas a PM2.5 durante el año 2019. Fuente: 

EEA (2021). 

 

El crecimiento de la población mundial y la correspondiente urbanización (Schneider et al., 

2009), ha dado lugar a que la sociedad se encuentre cada vez más concentrada en áreas donde se 

llevan a cabo diferentes actividades que contribuyen a la emisión de contaminantes atmosféricos. 
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Esta situación provoca que a escala local la contribución de fuentes antropogénicas de PM tenga 

especial importancia (Figura 1.2). Considerando entornos urbanos, se ha demostrado a nivel 

mundial, que el 25% del PM emitido es debido a las emisiones de tráfico y el 18% procede de 

actividades industriales (Karagulian et al., 2015). Las fuentes industriales de contaminación 

atmosférica son bastante heterogéneas, ya que incluyen emisiones procedentes de la combustión 

de fueloil, de la quema de carbón para la generación de energía y de otro tipo de industrias 

(petroquímicas, metalúrgicas o cerámicas, entre ellas). Además, estas emisiones pueden 

mezclarse entre sí o con otras emisiones de tráfico o de combustión, de manera que se dificulte 

su correcta caracterización (Belis et al., 2013). El hecho de que las partículas causen enfermedades 

cardiovasculares o respiratorias se debe a la capacidad de penetración de las mismas en el sistema 

respiratorio. Si, además, se tiene en cuenta que el PM emitido por fuentes industriales puede 

contener compuestos tóxicos (metales pesados, ácidos o compuestos orgánicos cancerígenos), la 

inhalación de dichas partículas supone un riesgo extra para la salud. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.2. Contribución de fuentes relativa de PM2.5 en estaciones urbanas a nivel mundial. 

Fuente: Karagulian et al. (2015) 

 

En contextos urbanos, los niveles de Sb, Cu, Ba, Zn, Sr y Ti son relativamente elevados como 

consecuencia de las emisiones del tráfico rodado (debido principalmente a la abrasión del firme 

de rodadura o de frenos y neumáticos) (Thorpe y Harrison 2008; Adamiec 2016). Numerosos 

trabajos describen las altas concentraciones de V, Ni, Cr o As en PM derivadas de actividades 

petroquímicas (Chuang et al., 2018; González et al., 2021). Otros procesos industriales como la 

fundición de metales (Cu, Zn, Ni o Fe) también producen emisiones de metales y/o metaloides 

tóxicos como As, Se, Pb, Cd o Ni (Sánchez de la Campa et al., 2015; Liu et al., 2017; Fry et al., 

2021). La producción y el uso de componentes cerámicos resulta en altas emisiones de V, Ni y 

Pb a la atmósfera (Santacatalina et al., 2010; Sánchez de la Campa y de la Rosa, 2014). 

Los elementos anteriormente citados se suelen definir como potencialmente peligrosos 

(PTEs), y su presencia en el PM de entornos urbanos e industriales ha potenciado estudios más 

profundos de su impacto en la salud humana (p. ej. Mafuyai et al., 2015). La exposición a dichos 

elementos por encima de un valor crítico puede dar lugar a una toxicidad crónica. El mal 
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funcionamiento de determinados órganos, la disrupción del sistema nervioso y endocrino, 

problemas renales o disfunción del sistema reproductivo; son algunos de las principales 

afecciones que puede provocar la presencia de estos elementos en el PM (Li et al., 2013). 

El aumento de la contribución de contaminantes antropogénicos en ambientes urbanos con 

influencia de diferentes actividades industriales, junto con las evidentes consecuencias para la 

salud de la población colindante, hace que sea necesario una mejor caracterización de las distintas 

fuentes que contribuyen a las emisiones antropogénicas.  

 

1.1. Material particulado atmosférico (PM) 

1.1.1. Definición y procesos de formación 

El PM, también conocido como aerosol atmosférico o partículas en suspensión, se define como 

una mezcla compleja de partículas sólidas y/o líquidas (excepto el agua pura) suspendidas en el 

medio gaseoso atmosférico (Seinfield y Pandis, 2006). El tamaño de estas partículas está 

comprendido entre 0.002 y 100 µm de diámetro (Fynlaison-Pitts, 2000) y su tiempo de residencia 

en las capas bajas atmósfera varía entre unas pocas horas hasta varias semanas, dependiendo de 

su fuente de origen y de su tamaño (Hobbs, 2000). 

  El PM es un contaminante atmosférico, formado por una mezcla compleja y dinámica de 

partículas originadas a partir de múltiples fuentes. Dichas fuentes, junto con el mecanismo de 

formación de las partículas, determinan sus propiedades físicas (p. ej. tamaño, superficie 

específica, densidad o propiedades ópticas), así como su composición química. 

Atendiendo a los mecanismos de formación del PM, las partículas pueden clasificarse en 

primarias o secundarias. Las partículas primarias son emitidas directamente a la atmósfera desde 

la fuente emisora en estado líquido o sólido. En áreas urbanas o con influencia industrial, las 

partículas se asocian sobre todo al tráfico rodado (incluyendo las emisiones de combustión del 

motor, el desgaste de frenos y neumáticos, y la resuspensión del firme de rodadura) (Kumar et al., 

2011; Amato et al., 2014); a actividades industriales que implican procesos a altas temperaturas 

(metalurgias, petroquímicas, generación de energía, quema de biomasa, incineración de desechos) 

(Hu et al., 2015), a la resuspensión derivada de actividades como la construcción o demolición 

(Amato et al., 2009; Karagulian et al., 2015), y a emisiones procedentes de las viviendas 

(calefacciones domésticas) (Fuller et al., 2013). 

Las partículas secundarias son el resultado de transformaciones químicas a partir de la 

emisión de precursores gaseosos (Figura 1.3). Las principales especies precursoras son el dióxido 

de azufre (SO2), los óxidos de nitrógeno (NOx), el amoniaco (NH3) y los compuestos orgánicos 

volátiles (COVs), las cuales forman partículas de sulfato (SO4
2-), nitrato (NO3

-) y amonio (NH4
+); 

así como partículas orgánicas secundarias a partir de la oxidación fotoquímica de compuestos 

orgánicos (EC, 2004). Estos procesos generan compuestos de bajas presiones de vapor que se 

condensan entre sí, a menudo en presencia de otras especies (p. ej. agua o NH3), formándose así 

las partículas (nucleación homogénea y heterogénea). Además, también pueden ocurrir reacciones 

en fase líquido-sólido entre gases y partículas ya existentes (condensación), o la colisión de dos 

partículas para formar una partícula de mayor tamaño (coagulación). 
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Figura 1.3.  Esquema de los mecanismos de formación de partículas secundarias. Fuente: 

Jiang et al. (2018) 

 

1.1.2. Orígenes y fuentes de emisión  

En función de su origen, el PM puede ser clasificado como natural, cuando procesos generados 

por la propia naturaleza provocan su presencia en la atmósfera, o antropogénico, cuyas emisiones 

derivan de la actividad humana (Figura 1.4) 

Existen numerosas fuentes naturales que emiten partículas primarias. Entre ellas cabe 

destacar el aerosol marino, las emisiones fugitivas de los suelos, los aportes procedentes de 

transportes a larga distancia y procesos biogénicos. Por otro lado, dentro de las fuentes naturales 

de gases precursores destacan las emisiones volcánicas SO2, el sulfuro de dimetilo (DMS) de 

origen biogénico marino, la transpiración de suelos, los rayos y determinadas zonas forestales que 

emiten vapores orgánicos debido a la transpiración de las plantas. 

- La materia mineral son partículas de suelo que el viento arrastra a la atmósfera, procedentes 

de regiones áridas y semiáridas (Norte de África, Oriente Medio y Asia Central). Dichas 

partículas constituyen una de las fuentes mayoritarias de PM a nivel global (Prospero, 1999), 

pudiendo alcanzar su transporte dimensiones intercontinentales. Un ejemplo muy estudiado 

son las intrusiones de masas de aire procedentes del desierto del Norte de África, que afecta 

especialmente a la zona mediterránea (Rodríguez et al., 2011; Salvador et al., 2013; Querol et 

al., 2019). 

- Los aerosoles marinos son uno de los componentes principales de aerosoles naturales 

primarios de la atmósfera. Éstos se generan por la ruptura de las olas y la acción del viento 

sobre la superficie de los océanos, mediante el estallido de burbujas y la posterior evaporación 
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del agua. Es por ello que la formación de aerosol marino depende de la velocidad del viento, 

del estado del mar y de la estabilidad atmosférica (IPCC, 2001). 

- Los aerosoles biogénicos son partículas sólidas o líquidas liberadas a la atmósfera por plantas 

o animales. Las partículas de aerosol primario biológicas (PBAPs) contienen un amplio rango 

de componentes biológicos, incluyendo microorganismos (algas, bacterias y hongos) y restos 

vegetales (p.ej. polen, esporas, fragmentos de plantas). Sus concentraciones atmosféricas 

constituyen aproximadamente el 25 % de la masa de aerosoles total a nivel mundial (Jaenicke, 

2005; Despres et al, 2012: Fuzzi et al, 2015). Además, las plantas emiten cantidades 

importantes de COVs, que se condensan dando lugar a aerosoles biogénicos secundarios 

(Tomasi y Lupi, 2015; Mahilang et al., 2021). 

- Las emisiones volcánicas son fuentes importantes de PM (primario y secundario) tanto en la 

troposfera como en la estratosfera. Sus erupciones suponen la liberación de cenizas de 

composición silicatada (PM primario), así como gases de alta temperatura de volatilización 

(SO2, HCl, SiF y HF) que pueden sufrir procesos de condensación para formar partículas 

secundarias (Businger et al., 2015; Trejos et al., 2021). Es importante destacar que la 

contribución de los volcanes como emisores de SO2 y cenizas a la estratosfera es mucho mayor 

que la de otros procesos naturales y antropogénicos (Finlayson-Piits y Pitts, 2000). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.4. Fuentes naturales y antropogénicas de PM. Fuente: National Park Service (2017) 

Fuente https://www.nps.gov/subjects/air/sources.htm.  

 

Las fuentes antropogénicas de partículas primarias están localizadas fundamentalmente en 

entornos urbanos (tráfico) y en los que existe influencia de diferentes procesos industriales (sector 

petrolero, metalúrgico, energético, fábricas de cerámica, ladrilleras y cementeras, entre otras) 

(Querol et al., 2004; Alastuey et al., 2006; Sánchez de la Campa y de la Rosa, 2014; Lin et al., 

2020). No obstante, otras fuentes como la construcción, la minería y la agricultura pueden tener 

https://www.nps.gov/subjects/air/sources.htm
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mucho impacto a escala local (Csavina et al., 2012; Pattey, 2015; Sánchez de la Campa et al., 

2020). 

Asimismo, las fuentes antropogénicas son también responsables de la emisión de gases 

precursores que forman partículas secundarias. El tráfico rodado, así como actividades 

industriales que implican la combustión de gas, carbón o fueloil y biomasa, generan importantes 

emisiones de NOx y de SO2. Conjuntamente, existen otros procesos como la fabricación o la 

manipulación de disolventes, que emiten compuestos orgánicos a la atmósfera; o la agricultura, 

de la cual proviene la mayor parte del NH3 emitido. En áreas urbanas, además destaca la emisión 

de COVs alcalinos y aromáticos procedentes principalmente de los motores vehiculares, de 

estaciones de gasolinas o de refinerías petroquímicas (Kansal, 2009). 

A escala global, dominan las emisiones naturales de partículas primarias (Figura 1.5), 

mayoritariamente la materia mineral y el aerosol marino (~12100 frente a 300 Tg/año) (Giere y 

Querol, 2010). No obstante, a escala local, y teniendo en cuenta entornos urbanos y de influencia 

industrial, las emisiones antropogénicas cobran especial importancia, siendo mayores que las 

fuentes naturales (Karagulian et al., 2015).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.5. Flujo global de PM primario y secundario expresado en teragramo/año (1Tg = 

1012 g). POA: Aerosoles Orgánicos Primarios. SOA: Aerosoles Orgánicos Secundarios. BC: 

Black Carbon. Fuente: Gieré y Querol (2010). 

 

1.1.3. Distribución de tamaños 

Los procesos microfísicos que afectan a la distribución de tamaños y a la composición química 

de los aerosoles atmosféricos (Raes et al., 2000; Kumar et al., 2010; Calvo et al., 2013) se definen 
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en términos de moda, que hace referencia a los distintos rangos de tamaño de partícula. Cada 

moda tiene distintas fuentes, rangos de tamaños, mecanismos de formación, composición química 

y vías de deposición (Hinds, 1999). En orden creciente de tamaño, se distinguen cuatro modas: 

nucleación, Aitken, acumulación o finas y gruesas (US-EPA, 2004) (Figura 1.6). 

- La moda de nucleación incluye partículas con un diámetro inferior a 10 nm. Estas partículas 

se generan por procesos de conversión de gas a partícula (Seinfield y Pandis, 2006). Proceden 

fundamentalmente de la condensación de vapores de combustión o de la nucleación 

homogénea de gases atmosféricos (Kulmala et al., 2004). Es por ello que durante episodios de 

contaminación por emisiones de tráfico se detecta el predominio de partículas de esta moda. 

La nucleación depende de las condiciones de presión, temperatura y humedad relativa, así 

como de la propia concentración del vapor; concretamente, la nucleación se ve favorecida por 

descensos en la temperatura e incrementos de la humedad relativa (Eastern y Peter, 1994). Los 

procesos de formación de nuevas partículas constituyen las principales fuentes de PM a escala 

global (Gordon et al., 2017) y tienen lugar en dos etapas distintas: la nucleación para formar 

un núcleo crítico y el posterior crecimiento hasta un tamaño más grande (2-3 nm) (Zhang et 

al., 2012). Los principales precursores gaseosos capaces de formar partículas por nucleación 

son el H2SO4, los compuestos orgánicos extremadamente volátiles (ELCOVs) y las moléculas 

orgánicas altamente oxigenadas (HOMs) (Donahue et al., 2012; Kulmala et al., 2017).  La vida 

media de estas partículas en la atmósfera es del orden de horas, ya que coagulan rápidamente 

con otras partículas o aumentan su tamaño por condensación. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.6. Rangos en modas del PM según el tamaño de partícula (µm) incluyendo una 

descripción general sobre los mecanismos de formación. Fuente: Finlyason-Pitts y Pitts 

(2000). 

 

La moda Aitken está constituida por partículas con diámetros entre 10 y 100 nm. Las 

partículas de esta moda pueden ser de origen primario, bien sean naturales o antropogénicas, o de 
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origen secundario. En el caso de que el PM sea secundario, éste se forma por procesos de 

coagulación a partir de partículas de la moda de nucleación, por condensación, o por reacciones 

en fase líquida (con compuestos inorgánicos). Un ejemplo de un tipo de partícula que se acumula 

en esta moda es el carbono de origen primario procedente principalmente de la combustión de 

motores diésel (Lingard et al., 2006). 

Generalmente, las modas de nucleación y Aitken se agrupan bajo el término de “partículas 

ultrafinas”, y aunque son muy abundantes en número (80-90% de partículas inferiores a 10 µm), 

suponen una parte mínima de la concentración en términos de masa y volumen total de PM 

(inferior al 10%). 

La moda de acumulación la componen partículas con diámetros entre 0.1 µm y 2.5 µm. Estas 

partículas se forman por la transferencia de partículas de las modas anteriores a través de procesos 

de coagulación, o mediante la condensación de gases sobre partículas preexistentes (Seinfield y 

Pandis, 2006). Esta moda contribuye en menor medida al número de partículas (en comparación 

con las modas de nucleación y Aitken), sin embargo, en este rango se concentra una importante 

proporción de la masa total del PM (40-70 % de la masa de partículas inferiores a 10 µm). Su 

tiempo de residencia en la atmósfera es relativamente largo (estimado en aproximadamente dos 

semanas en la baja troposfera), por lo que constituyen trazadores del transporte de partículas a 

larga distancia. Muchas especies secundarias como el sulfato amónico ((NH4)2SO4), algunas 

especies orgánicas y el nitrato amónico (NH4NO3), se encuentran localizados en la moda de 

acumulación (Wexler y Seinfeld, 1990; Langner y Rodhe, 1991). 

La moda gruesa incluye partículas con un diámetro superior a 2.5 µm. La mayor parte de 

partículas en esta moda son de origen primario, y han sido formadas por procesos mecánicos. Así, 

proceden principalmente de la erosión de la superficie terrestre (materia mineral) o de otros 

materiales, de la superficie de mares y océanos (aerosol marino), de la resuspensión de restos 

vegetales o de la combustión incompleta de combustibles fósiles. Además, las partículas 

englobadas en esta moda también pueden tener origen secundario, a partir de reacciones químicas 

entre partículas primarias de origen mineral o marino (NaCl) y gases presentes en la atmósfera 

(SO2 y NOx), dando lugar a nitratos y sulfatos. Las partículas gruesas no presentan un tiempo de 

residencia en la atmósfera extremadamente largo (de horas a días), ya que por su elevado tamaño 

son fácilmente eliminadas por procesos de deposición gravimétrica. Su contribución al número 

de partículas menores de 10 µm es muy poco significativa (<< 1%), pero su contribución a la 

masa y al volumen sí lo es (Gieré y Querol, 2010). 

Para el estudio de la calidad del aire (UNE-EN 12341: 2015, EU, 2015), las partículas se 

clasifican según su tamaño con otro tipo de nomenclatura, que tiene en cuenta el diámetro 

aerodinámico de las mismas. Dado que las partículas tienen forma irregular, el diámetro 

aerodinámico se define como el diámetro de una esfera de densidad unidad que tiene la misma 

velocidad de sedimentación que la partícula considerada (Buseck y Schwartz, 2003). De este 

modo, se hace referencia a las partículas con diámetros aerodinámicos menores de 1 µm, 2.5 µm 

y 10 µm como PM1, PM2.5 y PM10. Normalmente, las partículas de PM1 son denominadas 

submicrómicas, las PM2.5 partículas finas y las que presentan un diámetro mayor (PM2.5-10) 

partículas gruesas. Además, otros estudios también consideran las partículas totales en suspensión 

(TSP), que engloba a todas las partículas con un diámetro inferior a 50 µm; o las partículas 
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ultrafinas (UFP), es decir, aquellas cuyo diámetro es menor de 0.1 µm (WHO, 2003; Dominici et 

al, 2010; Kumar et al, 2014). 

1.1.4. Composición mineralógica y química 

El PM se caracteriza por presentar una amplia heterogeneidad en lo que a su composición 

química y naturaleza se refiere. La composición química de los aerosoles atmosféricos está 

estrechamente relacionada con sus fuentes de emisión y sus procesos de formación, aunque 

también depende de su interacción con el medioambiente (Finlayson-Pitts y Pitts, 2000). Así, en 

función de las zonas de muestreo, la mineralogía y composición química de las partículas pueden 

variar. Dentro de los principales grupos composicionales del PM se encuentran la fracción 

mineral, el aerosol marino, los compuestos inorgánicos secundarios, los compuestos de tipo 

carbonoso y los metales traza. 

1.1.4.1. Fracción mineral 

El aerosol mineral, también denominado fracción crustal, está constituido por partículas 

sólidas en suspensión en la atmósfera, debido a la acción de los vientos sobre la superficie terrestre 

en regiones donde abundan suelos secos que son fácilmente erosionables (Calvo et al., 2013; 

Mahowald et al, 2014).  

Dado que estas partículas tienen una composición similar a la mayor parte de los componentes 

corticales, su composición química y mineralógica puede variar de una región a otra dependiendo 

de las características geológicas de los suelos. No obstante, de manera general la fracción mineral 

está constituida por calcita (CaCO3), cuarzo (SiO2), dolomita [CaMg(CO3)2], arcillas [caolinita 

Al2Si2O5(OH)4, e illita K(Al,Mg)3SiAl10(OH)] y feldespatos [KAlSi3O8]. En menores 

concentraciones también están presentes el sulfato cálcico (CaSO4) y óxidos de hierro (Ávila et 

al., 1997; Krueger et al., 2004; Moreno et al., 2009; Formenti et al., 2014). La granulometría de 

las partículas minerales es predominantemente gruesa, con una mayor proporción en el rango 5-

25 µm (Alfaro et al., 1998). 

La emisión de aerosol mineral a escala global es mayoritariamente de origen natural, debido a 

la resuspensión en regiones áridas y semi-áridas (Figura 1.7), que se concentran en latitudes 

comprendidas entre 10 y 35º N (incluyendo el Norte de África, Oriente Medio y Asia Central) 

(Prospero et al., 2002; Ginoux et al., 2010). La resuspensión en estas zonas constituyen un aporte 

del 87% del total de la materia mineral emitida, siendo el Norte de África, especialmente los 

desiertos del Sáhara y Sahel, la región que más contribuye (55% de los aportes globales) (Huneeus 

et al., 2011; Salvador et al., 2013; Milford et al., 2020). 
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Figura 1.7. Distribución de la concentración anual (µg m-3) de la fracción mineral en 2017 a escala global. 

Fuente: WMO (2018). 

 

Aun siendo la mayor parte de las emisiones de materia mineral de origen natural, a escala local 

existen fuentes antropogénicas que contribuyen a los niveles de estas partículas. Se trata de 

actividades como la construcción (Wagner et al., 2017), la minería (Patra et al., 2016) o la 

fabricación de cerámicas o cementos (Sanfeliu et al., 2002; Minguillón et al., 2007). Además, el 

tráfico también constituye una fuente de aporte mineral debido al desgaste de frenos, neumáticos, 

pavimento y resuspensión de partículas depositadas (Amato et al., 2014). 

1.1.4.2. Aerosol marino 

Es uno de los componentes mayoritarios del aerosol natural primario en la atmósfera, 

constituyendo el segundo emisor más importante de PM a escala global (38% de las emisiones 

globales terrestres) (IPCC, 2001). Las partículas de aerosol marino se generan por la ruptura de 

las olas debido a la acción del viento sobre la superficie de los océanos (Woodcock, 1953). El 

estallido de burbujas en el agua marina es el principal mecanismo de formación de partículas de 

origen marino (Woodcock, 1948). Una única burbuja de aire puede producir diez partículas de 

aerosol marino con diámetros comprendidos entre 2 y 4 µm, y varios cientos de partículas de 

tamaño submicrómico (Woodcock, 1972). Cuando el viento alcanza una velocidad suficiente (5 

m s-1), se produce el movimiento de la capa más superficial del agua, formando una ola que se 

rompe por gravedad. Esta ruptura introduce burbujas en el agua que posteriormente ascienden y 

estallan (Boyce, 1951, 1954).  

La composición química de estas partículas es similar a la de su fuente de origen (agua de 

mares y océanos), y está formada principalmente por cloruro sódico (NaCl), además de otras 

formas de cloruros y sulfatos (KCl, CaSO4, MgCl2, MgSO4 o Na2SO4). 
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No obstante, en el mar, el agua no es el único emisor de partículas a la atmósfera. En su 

superficie es posible encontrar fitoplancton, que emite compuestos orgánicos como el DMS, uno 

de los principales precursores atmosféricos en regiones oceánicas (Vignati et al., 2010; Veres et 

al., 2020). 

1.1.4.3. Compuestos inorgánicos secundarios (SIC) 

Los compuestos de azufre y nitrógeno que están presentes en la atmósfera tienen un origen 

mayoritariamente secundario, ya que se generan a partir de la oxidación de sus precursores 

gaseosos. Estos componentes se denominan compuestos inorgánicos secundarios o SIC (por sus 

siglas en inglés, secondary inorganic compounds), y dentro de este grupo destacan sulfatos, 

nitratos y amonio. 

La mayor parte del SO4
2- que se forma en la atmósfera (~90%) se origina por la oxidación en 

fase líquida del SO2 en las nubes (Langner y Rodhe, 1991). No obstante, también existen fuentes 

primarias de sulfatos como los yacimientos yesíferos y sus productos transformados. Las 

principales fuentes naturales de gases precursores de sulfato son las emisiones biogénicas y las 

emisiones volcánicas (Andreae y Crutzen, 1997). Además, como se ha mencionado 

anteriormente, los microorganismos presentes en la superficie de mares y océanos, emiten gases 

sulfurados, entre ellos el DMS, el cual se oxida a SO2 por diferentes reacciones para formar 

finalmente SO4
2-. (Chester, 2003). Generalmente, el sulfato secundario es de origen 

antropogénico, y deriva principalmente de la emisión de SO2 a partir de la combustión de materias 

primas fósiles con alto contenido de azufre (carbón y fueloil), en centrales térmicas y complejos 

industriales (más del 50%, IPCC, 2001). Otras fuentes antropogénicas de SO2 son la quema de 

biomasa, la fundición de metales (p.ej. metalurgia del Cu), y el procesamiento de pulpa y papel 

(Smith et al., 2011). 

El SO2 se oxida a ácido sulfúrico (H2SO4) según las reacciones (Hobbs, 2000): 

 

𝑆𝑂2 + 𝑂𝐻 · → 𝐻𝑂𝑆𝑂2  

𝐻𝑂𝑆𝑂2 + 𝑂2  →  𝐻𝑂2 · + 𝑆𝑂3 

𝑆𝑂3 + 𝐻2𝑂 ⇆ 𝐻2𝑆𝑂4 

 

Éste no se encuentra en forma gaseosa debido a su baja presión de vapor de saturación, 

condensándose rápidamente para formar gotas en solución de H2SO4 (Mészáros, 1999). En 

condiciones atmosféricas, las partículas de H2SO4 son neutralizadas al reaccionar con NH3, 

formando sulfato de amonio [(NH4)2SO4] que suele encontrarse en la fracción fina del PM. En 

menor proporción, el H2SO4 también puede reaccionar con carbonato de calcio (CaCO3) y NaCl 

para formar sulfato de calcio (CaSO4) y sulfato de sodio (Na2SO4), respectivamente, cuyas 

partículas presentan diámetros mayores de 1 µm (Seinfeld y Pandis, 2006). 

Los compuestos de nitrógeno, principalmente nitrato (NO3
-) y amonio (NH4

+), al igual que los 

sulfatos, son de origen principalmente secundario y provienen de la reacción de precursores 

gaseosos naturales y antropogénicos.  
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Las emisiones de precursores de origen natural suelen proceder de la desnitrificación de los 

suelos (N2O), de incendios forestales (NO2, NO), de descargas eléctricas que ocurren en las 

tormentas (NO) y de emisiones biogénicas (NH3) (Seinfield y Pandis, 2006). Por otro lado, los 

precursores gaseosos antropogénicos de nitratos secundarios son emitidos por el tráfico rodado y 

por procesos industriales a través de la combustión de gas, fueloil y biomasa. 

Los principales gases de nitrógeno emitidos tanto por fuentes naturales como antropogénicas 

son el NO, NO2, N2O y NH3, cuya oxidación da lugar a la formación de ácido nítrico (HNO3) y 

amonio (NH4
+) (Mészáros, 1999). En el caso de que los niveles de NH3 sean muy elevados, el 

HNO3 forma NH4NO3 particulado (fracción fina del PM). Cuando las temperaturas son elevadas 

el NH4NO3 se descompone, debido a la mayor presión de vapor del HNO3 y del NH3 (Warneck, 

1988; Adams et al., 1999). Además, la formación del NH4NO3 también está relacionada con la 

presencia de sulfatos en la atmósfera, ya que el NH4
+ tiende a reaccionar prioritariamente con 

SO4
2- y con HSO4

- (Seinfield y Pandis, 2006). Asimismo, el HNO3 puede reaccionar con NaCl o 

CaCO3, del aerosol marino y polvo mineral, respectivamente, y generar NaNO3 o Ca(NO3)2 junto 

a HCl (Harrison y Pio, 1983), encontrándose estas partículas en la fracción gruesa del PM. 

1.1.4.4. Compuestos carbonosos 

En este grupo se incluyen las partículas cuyo componente principal es el carbono. Los 

compuestos carbonosos están formados por una amplia variedad de especies naturales y 

antropogénicas. Normalmente se suele diferenciar entre carbono elemental (EC) y carbono 

orgánico (OC), expresándose el carbono total (TC) como la suma de EC+OC. El carbono de los 

carbonatos (principalmente CaCO3 y MgCO3), no está incluido en este grupo, ya que se 

encontraría englobado dentro de la fracción mineral (Schauer, 2003). 

El EC (de origen grafítico) es también denominado black carbon (BC), ya que es capaz de 

absorber a todas las longitudes de onda de la radiación solar (IPCC, 2013). Estas partículas son 

emitidas directamente a la atmósfera (contaminante primario) mediante procesos de combustión 

incompleta (automóviles, fueloil, carbón o quema de biomasa). En contextos urbanos, los motores 

diésel constituyen la principal fuente de EC, aunque la combustión en procesos industriales y la 

quema de biomasa también contribuyen a sus niveles (Pío et al., 2011; Bond et al., 2013). Las 

partículas de EC poseen un diámetro entre 10 y 100 µm y su capacidad de adsorción debida a su 

estructura cristalina lo convierte en un portador potencial de especies gaseosas tóxicas (PAHs, 

alcanos, alquenos y ácidos orgánicos, entre ellos) (Wolff, 1981). Además, el BC es el segundo 

componente después del CO2 que más contribuye al calentamiento global (IPCC, 2013). 

Los compuestos orgánicos de carbono pueden ser emitidos a la atmósfera directamente a través 

de fuentes naturales y antropogénicas, o formarse por condensación de COVs (Fuzzi et al., 2006). 

El OC de origen natural (tanto primario como secundario) se produce a través de la vegetación, 

océanos y suelos; mientras que las emisiones de OC antropogénico se debe principalmente a la 

combustión de combustibles fósiles y a la quema de biomasa. 

Aunque los compuestos de carbono representan entre el 2 y el 5 % de la masa de las emisiones 

globales de aerosoles (IPCC, 2007), dichas emisiones son más abundantes en zonas urbanas e 

industriales. 
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1.1.4.5. Elementos traza 

Dentro de las sustancias químicas presentes en el PM, existe un grupo minoritario de 

componentes al que se conoce como elementos traza. Este grupo corresponde a metales y 

metaloides (principalmente V, Cr, Co, Ni, Cu, Zn, As, Se, Rb, Cd, Sn, Sb, Ba, La, Bi y Pb) cuya 

contribución a la masa de PM es poco significativa. A pesar de su baja concentración, algunos de 

estos elementos tienen un gran potencial toxicológico y son bioacumulables (Harrison y Yin, 

2000), suponiendo así una degradación de la calidad del aire y, por lo tanto, un riesgo para la 

salud. El efecto tóxico de alguno de estos elementos traza (p. ej. As, Cr y Sb) depende de su estado 

de oxidación. 

En general, dichos elementos se encuentran en las fracciones fina y ultrafina del PM. Aunque 

pueden ser emitidos por algunos procesos naturales (erupciones volcánicas, incendios forestales 

o tormentas de polvo), la mayoría proceden de fuentes antropogénicas. Elementos como V, Cr, 

Mn, Fe, Co, Ni, Sn y Sb se asocian a procesos de combustión de combustibles fósiles (Lin et al., 

2005), mientras que los metales Cr, Mn, Cu, Zn y As suelen proceder de la emisión de industrias 

metalúrgicas y mineras (Pandolfi et al., 2011; Sánchez de la Campa et al., 2018; Boente et al., 

2022). Los metales derivados de emisiones del tráfico rodado son Fe, Cu, Zn, Pb, Cd, Sn, Sb y 

Ba (Birmili et al., 2006; Amato et al., 2014). 

 

1.1.5. Efectos perjudiciales del PM 

El interés del estudio sobre la composición y el origen del PM ha ido aumentando dado los 

diversos efectos adversos que éste provoca. Numerosos estudios han demostrado que los 

aerosoles, tanto de origen natural como antropogénico, tienen consecuencias negativas en el 

clima. Además, altos niveles de PM afectan a la calidad del aire, provocando consecuentemente, 

un gran impacto sobre la salud y los ecosistemas. 

1.1.5.1. Efectos sobre la salud 

Actualmente, el PM se considera uno de los contaminantes más dañinos para la salud humana 

(WHO, 2013; EEA, 2014). Existe una gran correlación cuantitativa entre la exposición a altas 

concentraciones de PM y el aumento de la mortalidad o morbilidad diaria y a largo plazo. A nivel 

global, la OMS estima que la contaminación ambiental del aire, especialmente en relación al PM, 

causa de 4,2 M de muertes prematuras al año (WHO, 2021). Además, se recomienda reducir las 

concentraciones de PM tanto como sea posible, ya que no existe un valor de concentración por 

debajo del cual no se observen daños para la salud física y mental (EEA, 2015; Oudin et al., 2016). 

La Agencia Internacional de Investigación sobre el Cáncer (IARC, International Agency for 

Research on Cancer) ha calificado el PM como carcinogénico para humanos.  

Numerosos estudios epidemiológicos y toxicológicos han puesto de manifiesto la relación del 

PM con enfermedades respiratorias y cardiovasculares (Schwartz, 1994; Dockery y Pope, 1996, 

Pope et al., 2002; Götschi et al., 2008; Javed et al., 2015; Li et al., 2015; Du et al., 2016). Así la 

exposición a PM puede provocar el aumento de infecciones respiratorias, derivando en neumonía, 

bronquitis o meningitis; y enfermedades pulmonares, pudiendo causar incluso cáncer de pulmón 
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(Cowie et al., 2010; Ghio, 2014) (Figura 1.8). La comunidad científica ha sugerido, además, que 

la exposición a altos niveles de partículas podría estar relacionada con nacimientos prematuros o 

muertes de fetos y recién nacidos (Ha et al., 2014). Otras enfermedades que han sido asociadas la 

exposición de partículas son la diabetes, el deterioro cognitivo o la osteoporosis. (Pearson et al., 

2010; Tonne et al., 2014; Prada et al., 2017). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.8. Distribución de muertes atribuidas a la contaminación del aire ambiente por tipo 

de enfermedad en el año 2012. Fuente: WHO (2016). 

 

Los efectos de la inhalación del PM dependen principalmente del tamaño de las partículas, de 

su composición química y del tiempo de exposición (Kampa y Castanas, 2008). Diversos estudios 

han demostrado que los mayores impactos en la salud son causados por partículas de carbono 

elemental (WHO, 2012), compuestos orgánicos secundarios como los PAHs (muy tóxicos y 

carcinogénicos) (Zhuo et al., 2017), y por elementos traza como Cd, Pb, Ni o As. El Cd se ha 

asociado a problemas renales, óseos y de irritación pulmonar (Nishijo et al., 2018); y el Pb causa 

trastornos neurológicos, anemia e insuficiencia renal. La exposición a Ni aumenta la probabilidad 

de padecer asma, bronquitis y cánceres de pulmón, nariz y garganta (Das et al., 2018). El As 

puede provocar diferentes problemas de salud (Singh et al., 2015); los efectos de su inhalación o 

exposición se relacionan con desórdenes neurológicos (Jomova et al., 2011), enfermedades 

dermatológicas (McCarty et al., 2007), problemas cardiovasculares (Ciarroca et al., 2012), y 

cánceres de piel, estómago o pulmón (Salnikow et al., 2008). 

El PM puede entrar en el organismo mediante tres vías: inhalación, ingestión o contacto 

dérmico (Hu et al., 2012). Cuando las partículas son inhaladas, el potencial de riesgo se evalúa 

teniendo en cuenta las características anatómicas del sistema respiratorio, y el tiempo en el que 

tardan en ser eliminadas del organismo. Es por ello que, la comunidad científica ha tomado 

también el criterio de clasificar el PM en función del grado de penetración en el sistema 

respiratorio (UNE-EN 12341: 2015, EU, 2015). Así se define la fracción inhalable (< 30 µm) 

como la masa de partículas totales en suspensión que es inhalada a través de la nariz y la boca. 

Aquellas que no penetran más allá de la laringe se conocen como fracción extratorácica (> 10 

µm), y las que son capaces de atravesarla constituyen la fracción torácica (< 10 µm). Éstas últimas 
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están relacionadas con afecciones de las vías superiores como el asma o la bronquitis. La fracción 

traqueobronquial (10 - 2.5 µm) está formada por partículas capaces de alcanzar los bronquios; 

mientras que la fracción alveolar (< 2.5 µm) atraviesa además las vías respiratorias no ciliadas 

(alveolos) (Figura 1.9). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.9. Zonas de deposición del PM en el sistema respiratorio humano. Fuente: Guarneri 

y Balmes (2014). 

 

En cuanto al tiempo de exposición, los efectos del PM en la salud han sido observados tanto 

en episodios de contaminación crónicos como en agudos (se consideran episodios agudos cuando 

se produce una exposición a niveles muy elevados durante 24 horas). Determinados estudios han 

centrado su atención en la exposición a largo plazo de las partículas finas (PM2.5) (Miller et al., 

2007; Puett et al., 2009). Así, existe una correlación entre el aumento de los niveles de PM2.5 y 

de la mortalidad, relacionada directamente con enfermedades pulmonares y cardiovasculares. Del 

mismo modo, se ha observado como la exposición aguda a PM2.5 afecta significativamente al 

número de hospitalizaciones por problemas respiratorios y cardíacos (Bell et al., 2008; Guaita et 

al., 2011). El mayor riesgo para la salud de estas partículas se debe a que, además de tener más 

capacidad de penetración en el organismo, poseen una mayor reactividad química (Hoek et al., 

2002; Pope III y Dockery, 2006). Asimismo, dentro de esta fracción, las partículas ultrafinas 

(diámetro < 0.1 µm) son particularmente dañinas, ya que son lo suficientemente pequeñas para 

penetrar las membranas del tracto respiratorio y entrar al torrente sanguíneo (Oberdörster et al., 

2004; Valavanidis et al., 2008). En entornos urbanos, las partículas finas y ultrafinas son 

principalmente emitidas por fuentes antropogénicas como la combustión de vehículos o diferentes 

actividades industriales. De modo que esta fracción del PM puede estar caracterizada por un alto 

contenido en metales y metaloides tóxicos como el As, Pb, Cd, Ni o Fe (Turner y Simmonds, 

2006). 
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1.1.5.2. Efectos sobre el clima 

Desde un punto de vista climático, las partículas juegan un papel muy importante, ya que 

ejercen influencia sobre el balance radiativo global y sobre la formación de nubes (Soares et al., 

2016) 

El PM interacciona con la radiación solar y con la radiación terrestre a través de dos 

mecanismos: dispersión y absorción. Los efectos de los aerosoles sobre la transmisión de la 

radiación (ultravioleta o visible procedente del sol o infrarroja de la superficie terrestre) depende 

de las propiedades radiativas de las partículas, es decir, del tamaño, forma y composición de las 

mismas. Este efecto sobre la radiación se cuantifica con el llamado “forzamiento radiativo”. El 

forzamiento radiativo (FR) es la medida de la influencia que un factor tiene en la alteración del 

balance de energía entrante y saliente del sistema tierra-atmósfera medido en la parte superior de 

la troposfera, que en los aerosoles se cuantifica en -0.9 [-1.9 a -0.1] W m-2. El cambio producido 

por el PM en la radiación solar puede deberse a un FR negativo (enfriamiento), producido por la 

mayoría de las partículas, especialmente las de sulfato o materia mineral (EEA, 2015); o a un FR 

positivo (calentamiento) como es el caso de las partículas de hollín o black carbon (IPCC, 2013) 

(Figura 1.10). 

Por otro lado, las partículas de materia mineral tienen la capacidad de absorber la radiación 

infrarroja emitida por la superficie terrestre, lo que provoca un efecto neto de calentamiento, 

actuando así, como partículas de efecto invernadero (Sokolik y Toon, 1996; Buseck y Pofai, 

1999). Dado que estas partículas gruesas tienen tiempos cortos de vida media en la atmósfera, se 

concentran más cerca de los lugares de origen y los efectos de calentamiento suelen producirse a 

escala local. 

Además, los aerosoles también pueden ejercer un efecto indirecto en el balance radiativo. Las 

partículas actúan como núcleos de condensación de las nubes. Las gotas de nubes dispersan y 

absorben la radiación solar en función de la cantidad y el tamaño del material absorbente 

incorporado. De esta forma, las partículas de aerosol inducen modificaciones en el albedo de las 

nubes, en el número de concentración de gotas y en la frecuencia de precipitación (Stocker et al, 

2013; Mahowald et al, 2014). 
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Figura 1.10. Estimación del forzamiento radiativo medio ejercido por gases y varias fases 

de partículas para el año 2011 relativo al año 1750. Fuente: IPCC (2013). 

 

1.1.5.3. Efectos sobre los ecosistemas 

Los ecosistemas también sufren los efectos del PM cuando éste se deposita en la superficie 

terrestre, ya sea por deposición húmeda o seca. Las partículas pueden actuar como soporte para 

otros contaminantes atmosféricos. Así, las de mayor diámetro (fracción gruesa) pueden reducir la 

capacidad de intercambio gaseoso y afectar a la fotosíntesis, lo cual limita su crecimiento (Grantz 

et al., 2003). Conjuntamente, las partículas que se depositan en los suelos pueden tener un alto 

contenido en metales, de manera que se alteren las características edáficas y se inhiban funciones 

como la toma de nutrientes por parte de las plantas. La interacción del PM y las gotas de lluvia 

pueden influir en el nivel de acidez del agua, provocando una acidificación de los suelos (Tang et 

al., 2005). 

Por el contrario, existen estudios que destacan un impacto positivo de la presencia del PM 

sobre los ecosistemas. Por ejemplo, la materia mineral procedente de transportes a larga distancia, 

puede estimular la productividad de ciertos bosques, gracias al aporte de minerales como Ca, Fe, 

K, N o P (Prospero et al., 2014). De la misma forma, los transportes de PM de áreas continentales 

pueden suponer un aporte de nutrientes para el crecimiento de fitoplancton en los océanos. Dado 

que existen grandes áreas con baja disponibilidad de Fe, la deposición de PM con alto contenido 

de este elemento sobre la superficie de las aguas activa su productividad (Jickells et al., 2005). 
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1.1.5.4. Otros efectos 

Otro de los efectos directos producidos por el PM es la reducción de la visibilidad debido a la 

dispersión o absorción de la radiación del espectro visible de las partículas. Este proceso ocurre 

especialmente durante la entrada de masas de aire procedentes del Norte de África cargadas de 

partículas de origen mineral (Figura 1.11). En zonas urbanas e industriales con marcada actividad 

antropogénica, las partículas que tienen más influencia sobre la visibilidad son las de sulfato 

amónico y las de ácido sulfúrico (Kuo et al., 2013). 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.11. Imágenes del cielo en el Campus del Carmen (Huelva) durante una intrusión de 

masas de aire norteafricanas en marzo de 2022 (izquierda) y un día sin intrusión en mayo de 

2022 (derecha). 

 

La deposición del PM en entornos urbanos puede deteriorar los materiales de construcción y 

recubrimientos, así como los edificios y monumentos de patrimonio culturar. Esto se debe a la 

interacción de las partículas y otros contaminantes gaseosos (SO2, NOx) con los materiales de las 

superficies (Sabbioni et al., 2003). Así, puede producirse el desgaste de superficies pétreas por 

reacción con partículas ácidas, produciéndose la formación de costras negras (Genestar et al., 

2014). Además, también pueden darse problemas de corrosión de los materiales, especialmente 

cuando se trata de estructuras metálicas (Liu et al., 2015). 

 

1.1.6. Legislación sobre PM 

Debido a todas las consecuencias negativas del PM sobre la salud, el clima y los ecosistemas, 

este contaminante es uno de los parámetros que se controla en las redes de vigilancia de la calidad 

del aire.  

Históricamente, y desde un punto de vista legislativo, hasta julio de 2001 el control del PM en 

España se realizaba mediante la medida de humos negros (HM) y TSP (Reales Decretos 

1613/1985 y 1321/1992, BOE nº 219 y nº 289 de 12/9/1985 y 2/12/1992 respectivamente, 

incorporación de las Directivas Europeas 80/779/CEE y 89/427/CEE al territorio español). 

Posteriormente, en base a los resultados obtenidos en estudios epidemiológicos se elaboró la 

Directiva 1996/62/CE en septiembre de 1996, en la que se establecieron criterios generales sobre 
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la calidad del aire. Dicha directiva se conocía como Directiva Madre, ya que de ella emana la 

Directiva 1999/30/CE (Directiva Hija), traspuesta a la legislación española por el Real Decreto 

1073/2002 de 18/10/2002, y en la que ya aparecían valores límite de PM10 en lugar de TSP. 

De esta forma, la nueva normativa implicó un cambio en el parámetro de control y una 

disminución en los valores límites. La directiva 1999/30/CE se implementó en dos fases: 

- Fase I: En 2005 no se deberá superar un valor medio anual de 40 µg PM10 m-3 y el número de 

superaciones anuales del valor límite diario (µg PM10 m-3) se limitará a 35 días al año.  

- Fase II: En 2010 se propone como valor objetivo una concentración media anual de 20 µg PM10 

m-3, y el valor límite diario de 50 µg PM10 m-3 no debe excederse más de 7 días al año. 

 No obstante, para que los valores de la Fase II entraran en vigencia, la Directiva indicaba que 

éstos deberían ratificarse en la evaluación de la misma en 2003. Dado que esta ratificación no se 

produjo, no entraron en vigor y quedaron como valores límite los de la Fase I. 

Esta directiva también cita la importancia del PM2.5, aunque no se establecían valores límite 

para esta fracción del PM. De esta forma, la Comisión Europea de Medio Ambiente mostró la 

necesidad de desarrollar proyectos de investigación con objeto de aumentar los conocimientos 

sobre PM, especialmente PM2.5, ya que muchos países habían comenzado a medirlo en sus redes 

de vigilancia de calidad del aire (p. ej. EEUU o Canadá). Se propuso que a finales de 2003 se 

evaluara la posibilidad de determinar valores límite para este parámetro, puesto que numerosos 

epidemiológicos evidenciaban que esta fracción es más perjudicial para la salud humana. 

En cuanto a la composición química de PM10, la directiva 1999/30/CE fijó un límite medio 

anual de Pb de 500 ng m-3. Más adelante, se publicó un “position paper” (EC, 2000) que establecía 

niveles guías recomendados relativos a la concentración medida anual de metales y metaloides, 

destacándose As, Cd, y Ni (6 ng m-3, 5 ng m-3 y 20 ng m-3, respectivamente). Finalmente, en 2004 

se publicó la Directiva 2004/107/CE en la que ya aparecerían valores objetivo anuales de As, Cd, 

Ni y benzo(a)pireno a cumplir a partir de 2013. (Tabla 1.1). 

 

Tabla 1.1. Valores objetivo anuales de algunos contaminantes en PM10. 

 

 

 

 

 

Actualmente se encuentra en vigor la Directiva 2008/50/CE (traspuesta a la legislación 

española por el Real Decreto 102/2011 de 28/01/2011), que establece como definitivos los valores 

límite de la Fase I (valor límite anual: 40 µg PM10 m-3 y valor límite diario: 50 µg PM10 m-3 con 

Contaminante Valor objetivo Directiva 

As 6 ng m-3 2004/107/CE 

Cd 5 ng m-3 2004/107/CE 

Ni 20 ng m-3 2004/107/CE 

Benzo(a)pireno C20H10 1 ng m-3 2004/107/CE 

Pb 500 ng m-3 2008/50/CE 
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35 superaciones anuales permitidas) de la Directiva 1999/30/CE. Asimismo, esta Directiva fija 

un valor objetivo anual de PM2.5 de 25 µg m-3 aplicable en todo el territorio europeo a partir de 

2010, y convirtiéndose en valor límite en el año 2015. En una segunda fase se establece un valor 

límite anual de 20 µg PM2.5 m-3, de obligado cumplimiento a partir de 2020. 

Además, la Directiva 2008/50/CE contiene una nueva definición, el Indicador Medio de 

Exposición (IME), un valor objetivo para la reducción progresiva de los niveles de PM2.5 en 

estaciones de fondo urbano que refleja la exposición de la población. El IME está basado en las 

mediciones efectuadas en ubicaciones urbanas de distintas zonas y aglomeraciones del territorio 

de cada estado miembro. El IME para el año 2010 se calcula como la concentración media de los 

años 2008, 2009 y 2010. Del mismo modo, el IME para el año 2020 será la concentración media 

móvil promediada de todos los puntos de muestreo para los años 2018, 2019 y 2020. El objetivo 

de reducción variará en función de la concentración inicial del año de referencia (Tabla 1.2). 

 

Tabla 1.2. Objetivo de reducción de la exposición en relación con el IME en 2010. Fuente: 

2008/50/CE. 

Objetivo de reducción de la exposición en relación con el IME 

en 2010 

Año en el que debe 

alcanzarse el objetivo de 

reducción de la exposición 

Concentración inicial  

(µg m-3) 
Objetivo de reducción (%) 

 

2020 

< 8.5 = 8.5 0 % 

> 8.5 a < 13 10 % 

= 13 a < 18 15 % 

= 18 a < 22 20 % 

≥ 22 Todas las medidas adecuadas para 

alcanzar el nivel de 18 µg m-3 

  

Por otra parte, en el Anexo XI de la actual Directiva (2008/50/CE) relativo a valores límite 

para la protección de la salud humana, también aparecen valores para algunos gases 

contaminantes (SO2, NO2, CO y O3). Para el SO2 el valor límite horario es de 350 µg m-3, el cual 

no podrá superarse más de 24 veces al año y un valor límite diario de 125 µg m-3 que no podrá 

sobrepasarse en más de tres ocasiones en el año. Estos límites están en vigor desde enero de 2005 

por la Directiva 1999/30/CE. El valor límite horario del NO2 es de 200 µg m-3, que no podrá 

superarse más de 18 veces por año. Además, la Directiva también establece un valor límite anual 

de 40 µg m-3. Estos valores límite entran en vigor en enero de 2010. Respecto al CO la Directiva 

recoge una máxima diaria de las medias octohorarias igual a 10 mg m-3, vigente desde 2005 por 

la Directiva 1999/30/CE. 

Aparte de los valores de concentración de contaminantes legislados por la normativa europea, 

la OMS establece sus propias directrices y recomienda valores más restrictivos. Existen 

abundantes pruebas científicas que siguen atribuyendo afecciones respiratorias y 
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cardiovasculares, así como muertes prematuras, a la alta concentración de contaminantes 

atmosféricos. En base a estos hechos, en septiembre de 2021, después de 15 años, la OMS fijó 

nuevos valores anuales de concentración para NO2, PM10 y PM2.5 (10, 15 y 5 µg m-3, 

respectivamente). 

En la Tabla 1.3 se muestra un resumen de los valores actualmente vigentes en la legislación 

europea (Directivas: 1999/30/CE, 2008/50/CE) y de las recomendaciones de la OMS.  

Tabla 1.3. Valores de los contaminantes atmosféricos legislados por las directivas europeas 

y recomendados por la OMS. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  Normativa Europea Valores Guía OMS 

Contaminante 

N
o

r
m

a
ti

v
a
 

Período de 

promedio 
Concentraciones 

Período de 

promedio 
Concentraciones 

PM10 

2
0
0
8

/5
0
/C

E
 

Valor límite 

diario 

50 µg m-3, no podrá 

superarse en más de 35 
ocasiones por año 

24 h 
45 µg m-3, 3 ó 4 

superaciones por año 

Valor límite 
anual 

40 µg m-3 Anual 15 µg m-3 

PM2.5 
Valor límite 

anual 
20 µg m-3 

24 h 
15 µg m-3, 3 ó 4 

superaciones por año 

Anual 5 µg m-3 

NO2 

Valor límite 

horario 

200 µg m-3, no podrá 
superarse en más de 18 

ocasiones por año 

24 h 
25 µg m-3, 3 ó 4 

superaciones por año 

Valor límite 

anual 
40 µg m-3 Anual 10 µg m-3 

Nivel crítico 
30 µg m-3 de NOx, 

expresado como NO2 
  

SO2 

Valor límite 

horario 

350 µg m-3, no podrá 

superarse en más de 24 
ocasiones por año 

  

Valor límite 
diario 

125 µg m-3, no podrá 

superarse en más de 3 

ocasiones por año 

24 h 
40 µg m-3, 3 ó 4 

superaciones por año 

Nivel 

crítico, año 
civil e 

invierno (1 

marzo a 31 
octubre) 

20 µg m-3   

Pb 
Valor límite 

anual 
0.5 µg m-3   

As 

2
0
0
4

/1
0
4
/C

E
 

Valor 

objetivo 
5 ng m-3   

Cd 
Valor 

objetivo 
5 ng m-3   

Ni 
Valor 

objetivo 
20 ng m-3   
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1.2. Calidad del aire en Andalucía 

Desde hace una década, en Andalucía se está trabajando en la identificación y cuantificación 

de las fuentes de PM a través de actividades de vigilancia y control de la calidad del aire. 

Andalucía es la comunidad más extensa de España, por lo que es importante destacar la variedad 

que existe a lo largo del territorio en cuanto a clima, topografía, densidad de población, así como 

principales actividades económicas. Todas estas variables han de tenerse en cuenta para el estudio 

de la contaminación atmosférica a escala local. 

 

1.2.1. Contexto geográfico y económico 

Andalucía, con una población de casi 8 M y medio de habitantes (INE, 2021) y una extensión 

de 87 268 km², es la comunidad autónoma más meridional de España. Está formada por ocho 

provincias (Huelva, Sevilla, Cádiz, Córdoba, Jaén, Málaga, Granada y Almería), y es la única 

región europea que limita a la vez con el mar Mediterráneo (este) y con el océano Atlántico 

(oeste), separados por el Estrecho de Gibraltar (Figura 1.12).  

Dada su gran extensión, la comunidad andaluza consta de 900 km de costa, y se caracteriza 

por grandes contrastes geográficos. En su topografía destacan dos sistemas montañosos 

principales: Sierra Morena en el norte, y la cordillera Bética en el sur. Entre ambas se sitúa la gran 

depresión del Valle del Guadalquivir, que recorre la comunidad de SO a NE (Figura 1.11). La 

cordillera de Sierra Morena tiene unos 900 km de longitud, y separa a Andalucía de la Meseta 

Central. El Sistema Bético (Cordillera Prebética, Subbética y Penibética), se extiende unos 600 

km por el sur-sudeste de la península, desde el Estrecho de Gibraltar hasta Alicante. En este último 

sistema montañoso se encuentra Sierra Nevada, que alberga el pico más alto de la Península 

Ibérica (Mulhacén, 3479 m.s.n.m). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.12. Mapa de la comunidad autónoma de Andalucía. 
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 De manera general, el clima en Andalucía es típicamente mediterráneo, con veranos secos y 

calurosos, e inviernos templados, y con precipitaciones estacionales que se concentran en otoño, 

invierno y primavera. No obstante, debido a la riqueza orográfica, existe una diversidad climática 

caracterizada por un tiempo más húmedo en la costa atlántica y un tiempo subtropical o desértico 

en la costa mediterránea. Los inviernos suelen ser más cálidos en el Valle del Guadalquivir, 

mientras que en las zonas de más altitud se da un clima propio de montaña, con veranos menos 

calurosos. Además, las precipitaciones son más frecuentes de norte a sur, a medida que nos 

acercamos a la costa. Se puede decir que en Andalucía se disfruta de un clima suave, siendo la 

media de temperatura anual de unos 15º C, aunque ésta puede variar dependiendo de la altitud y 

de las características continentales del área considerada. 

Desde el punto de vista económico, Andalucía ha sido tradicionalmente una zona agraria. Sin 

embargo, el sector servicios (66.8% del Valor Añadido Bruto (VAB), INE, 2019) y, 

especialmente, el turismo, ha crecido en las últimas décadas, llegando a registrarse 30 M de 

turistas en el año 2019.  La industria y la construcción sólo representan un pequeño porcentaje de 

la economía local (8.2% y 6% del VAB, respectivamente). 

 

1.2.2. Actividad industrial 

Históricamente, Andalucía no se ha caracterizado por alojar importantes complejos 

industriales. Sin embargo, desde 1960, y como motivo de la puesta en marcha del Primer Plan de 

Desarrollo Económico y Social de España, las zonas del Entorno de la Ría de Huelva y Campo 

de Gibraltar fueron consideradas desde un punto de vista político y social para albergar los núcleos 

industriales principales de Andalucía. Por otro lado, Bailén (Jaén) es una de las ciudades de 

España con mayor concentración de artesanos e industrias de cerámica estructural (ladrillos y 

tejas) desde 1950. Sin embargo, la crisis de la construcción en 2008 supuso un descenso en la 

producción, lo que dio lugar al cierre del 80% de las empresas. 

1.2.2.1. Huelva 

La ciudad de Huelva (142 538 habitantes; INE, 2021), se localiza en el litoral de la provincia, 

en el extremo oeste de la comunidad andaluza. Se extiende sobre una superficie llana en el 

extremo sur de una V formada por la confluencia entre los ríos Tinto y Odiel, que definen el 

estuario conocido como la Ría de Huelva (Figura 1.13) (Davis et al., 2000). En dicho entorno se 

encuentran ubicados dos importantes polígonos industriales: Punta del Sebo y Nuevo Puerto. El 

refino de petróleo, las industrias petroquímicas, la licuefacción de gas natural, la producción de 

pigmentos y fertilizantes, la metalurgia del cobre (Cu) o la generación de energía eléctrica son 

algunas de las principales actividades que se desarrollan en estos emplazamientos. 

Además, la provincia de Huelva ha constituido históricamente un importante foco minero al 

situarse dentro de la Faja Pirítica Ibérica (Pinedo, 1963). En el S. XIX varias empresas mineras 

se instalaron en la zona, promoviendo el crecimiento económico y la industrialización de la 

ciudad. En enero de 1964, se aprueba la construcción de un Polo de Promoción Industrial en el 

entorno de la Ría de Huelva mediante el Decreto Ley 153 (BOE nº 27 de 31/01/1964). Esta zona 

resultó especialmente atractiva para su desarrollo industrial por varios motivos: la necesidad de 

aprovechar la cercana producción minera; la situación geográfica conveniente por su cercanía al 

Sahara, productor principal de fosfatos; su relativa proximidad a los países suministradores de 
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petróleo, y la existencia de un amplio puerto de aguas profundas que permitiría el acceso de 

buques de gran calado. 

Desde entonces, este conjunto de industrias, que se conocen como Polo Químico Onubense, 

ha experimentado una fuerte expansión. Actualmente, las empresas y los diferentes procesos 

industriales desarrollados en la zona se ubican en los términos municipales de Huelva y Palos de 

la Frontera, y están distribuidos en dos polígonos industriales: Punta del Sebo y Nuevo Puerto, 

situados a 2 km al sur y a 4.5 km al sureste de la ciudad de Huelva, respectivamente. 

Polígono industrial Punta del Sebo 

- Air Liquide: producción y suministro de gases industriales y medicinales (oxígeno, nitrógeno, 

hidrógeno y argón entre ellos). 

- Atlantic Copper: complejo metalúrgico de fundición de Cu cuya actividad principal es la 

producción de Cu refinado de alta pureza a partir de mineral procedente de distintas minas del 

mundo. Del proceso de refinado se obtienen además otros productos como ácido sulfúrico, 

metales preciosos y silicato de hierro. Se trata de la segunda fundición de Cu más importante 

de Europa. En sus instalaciones se producen anualmente 285000 toneladas de cátodos de Cu 

de alta pureza y más de un millón de toneladas de ácido sulfúrico (AIQBE, memoria 2020). 

- Fertiberia, Fábrica de Huelva: fabricación de fertilizantes complejos mediante la producción 

de ácido fosfórico y fosfatos amónicos. 

- ENDESA, Central Cristóbal Colón: generación de energía en una instalación termoeléctrica 

de ciclo combinado de gas natural con una potencia nominal aproximada de 400 MW. 

Polígono industrial Nuevo Puerto 

- Exolum: transporte y almacenamiento de graneles líquidos, principalmente productos 

refinados, químicos y biocombustibles. 

- Electroquímica Onubense: producción de cloro, hidrógeno y sosa caústica mediante el proceso 

de electrolisis a la sal que se recolecta en la salina dentro del cercano Paraje Natural Marismas 

del Odiel. 

- Algry Química: fabricación de derivados de colina para nutrición humana y veterinaria. 

- Venator: producción de pigmentos de TiO2 y otros aditivos funcionales para el tratamiento de 

la madera y del agua. 

- Fertiberia, Fábrica de Palos: producción de amoniaco y urea utilizando gas natural como 

principal materia prima. 

- Gunvor: producción de biocombustibles de segunda generación a partir de aceites usados. 

- Bio Oils: producción de biodiésel y aceites refinados. 

- Lipsa Huelva: refino de grasas y aceites de origen animal y vegetal para la fabricación de 

biocombustibles avanzados. 

- Enagás: descarga, almacenamiento y regasificación de gas natural licuado. 

- Decal: almacenamiento y distribución de productos petrolíferos, químicos y petroquímicos, 

aceites vegetales, biocombustibles y gases licuados. 

- Naturgy: generación de energía eléctrica en una central de ciclo combinado constituida por 

tres grupos generadores de 400 MW de potencia cada uno. 

- Repsol: almacenamiento y distribución de gas butano, propano y autogas. 

- Cepsa Química: industria transformadora del petróleo para la producción de compuestos 

petroquímicos básicos como cumeno, fenol, acetona y alfametilestireno. 
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- Cepsa, Refinería La Rábida: concentra su actividad en el refino de petróleo y produce una 

amplia gama de productos energéticos, asfálticos, petroquímicos y otros derivados del 

petróleo. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.13. Localización geográfica de los polígonos industriales Punta del Sebo y Nuevo 

Puerto y del Puerto de Huelva. 

 

Según la Memoria Anual de 2020 de la Asociación de Industrias Químicas, Básicas y 

Energéticas de Huelva (AIQBE, 2020), los ingresos derivados de la actividad industrial en el 

entorno de la Ría de Huelva fueron 6 896 M de euros. En cuanto a la distribución de estos ingresos 

por sectores productivos, el mayor peso recae en las industrias relacionadas con el refino de 

petróleo, la regasificación de gas natural, y el almacenamiento y transporte de combustibles 

(50.8%). La metalurgia del Cu ocupa el segundo lugar en cifras de negocios constituyendo un 

20.7% del total (Figura 1.14). 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.14. Distribución de la Cifra de Negocios por sectores productivos de las industrias 

asociadas a AIQBE. Fuente: Memoria Anual 2020 AIQBE. 
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Cabe destacar, que las actividades descritas se ubican además en los alrededores de una zona 

portuaria. El Puerto de Huelva se encuentra entre los cinco puertos de mayor volumen de tráfico 

portuario de España. En sus inmediaciones, las actividades realizadas se centran en el tráfico de 

petróleo, combustibles y otros derivados, y en la carga y descarga del gas natural y graneles 

sólidos (cenizas de pirita, concentrados de mineral, madera, abonos y azufre, principalmente). De 

todo el tráfico portuario ligado a la actividad de AIQBE el 71,4% de las entradas y el 79,4% de 

las salidas se ha realizado a través del Puerto de Huelva. 

Además de las industrias descritas en los dos polígonos industriales del Entorno de la Ría de 

Huelva, al norte de la provincia (70 km de la ciudad de Huelva) se encuentra el distrito minero de 

Riotinto. Esta zona se localiza dentro de la Faja Pirítica Ibérica, donde se concentran una gran 

cantidad de sulfuros polimetálicos que han sido explotados desde la época prerromana (Davis et 

al., 2000). Tras más de una década sin actividad, en 2015 se reactivó la explotación del yacimiento 

de Cerro Colorado por parte de la empresa Atalaya Mining. Actualmente, el proyecto cuenta con 

197 Mtn de reservas de mineral, principalmente pirita (FeS2), calcopirita (CuFeS2), arsenopirita 

(FeAsS), galena (PbS), y esfalerita (ZnS). Es por ello que se prevé una actividad de explotación 

de 13 años. En los últimos años se ha incrementado la explotación de mineral de 9.5 a 15 Mtn 

año-1. En el año 2021, la empresa Atalaya Mining marcó un récord histórico en la producción de 

Cu con más de 56 000 toneladas. 

1.2.2.2. Campo de Gibraltar 

La comarca del Campo de Gibraltar (272804 habitantes, INE, 2021) se encuentra al sur de la 

comunidad de Andalucía, dentro de la provincia de Cádiz. Cuatro de los municipios que 

componen dicha comarca (Algecira, Los Barrios, La Línea de la Concepción y Tarifa) se sitúan 

en un arco que conforma la Bahía de Algeciras (Figura 1.15). A finales de los años sesenta, como 

resultado de la aprobación del 2º Plan Nacional de Desarrollo 1968-1971, la zona de Campo de 

Gibraltar y, más concretamente la bahía de Algeciras, sufrió una fuerte industrialización, 

comenzando por la inauguración de la Refinería de San Roque en el año de 1967 que implicó el 

desarrollo del Polo Químico en la zona. El desarrollo industrial de la zona tuvo también 

connotaciones políticas derivadas de las negociaciones que tuvieron lugar entre los gobiernos 

español y británico por la soberanía del peñón. Tras el cierre de las fronteras con Gibraltar, el 

gobierno español se propuso impulsar la economía de la comarca mediante su industrialización, 

dado las condiciones geoestratégicas de la Bahía de Algeciras como lugar idóneo para la actividad 

portuaria. 
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Figura 1.15. Localización geográfica de los principales polígonos industriales de Campo de 

Gibraltar. 

 

Las actividades industriales que se desarrollan en el Campo de Gibraltar se distribuyen 

principalmente en tres municipios. En el municipio de San Roque se concentran la mayor parte 

de las industrias, relacionadas principalmente con la transformación de productos petroquímicos 

y gas natural. En él se ubican la zona industrial de Campamento, el Polígono Industrial de 

Guadarranque, y el Polígono Industrial San Roque. En el municipio de Los Barrios destaca el 

Polígono Industrial de Palmones, que cuenta con la Central Térmica de Bahía de Algeciras y con 

Acerinox. Finalmente, en Algeciras se desarrollan actividades relacionadas con la transformación 

de metales en cuatro zonas industriales: La Menacha, Polígono Real, Los Guijos y Las Pilas. 

A continuación, se detallan las diferentes empresas ubicadas en las diferentes zonas 

industriales del Campo de Gibraltar según el informe anual de 2020 de la Asociación de Grandes 

Industrias del Campo de Gibraltar (AGI, 2020) 

- Linde: fabricación y distribución de gases (oxígeno, nitrógeno, argón, acetileno, helio, 

dióxido de carbono e hidrógeno) para su aplicación en los ámbitos industrial, alimentario 

y medicinal. 

- Acerinox: fabricación de aceros inoxidables y aleaciones de níquel. 

- Indorama: fabricación del polímero de tereftalato de polietileno (PET) para la producción 

de fibras de poliéster de aplicación textil, film de poliéster para audio, video y 

empaquetado, y resina de poliéster para la fabricación de botellas. 

- Air Liquide: producción gases industriales obtenidos a partir del aire o generados a partir 

de recursos naturales. 

- ENDESA: Central Térmica de Ciclo Combinado de San Roque con dos grupos de 

generación de 400MW de potencia. 

- Viesgo: Central Térmica de carbón Los Barrios, la cual se encuentra inactiva desde marzo 

de 2019. 
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- REPSOL, Central Bahía de Algeciras: generación de energía de ciclo combinado con una 

potencia instalada de 830 MW. 

- REPSOL, San Roque: almacenamiento y distribución de butano, propano y Autogas, tanto 

envasado como a granel. 

- Naturgy, San Roque: se trata de una Central de Ciclo Combinado de gas natural con una 

potencia contratada de 400 MW. 

- Exolum: transporte y almacenamiento de graneles líquidos, principalmente productos 

refinados, químicos y biocombustibles. 

- Evos, Algeciras: almacenamiento de hidrocarburos para el suministro de combustible a 

buques y la comercialización y exportación de fueloil. 

- CEPSA, Refinería Gibraltar-San Roque: destilación de petróleo, fabricación de 

lubricantes, combustibles y otros productos petroquímicos. 

- CEPSA, Planta Química Puente Mayorga: producción de alquilbenceno lineal (LAB) y 

alquilbenceno lineal sulfonado (LAS), materias primas para la fabricación de detergentes. 

Todas las actividades industriales nombradas están estrechamente relacionadas con el Puerto 

de Algeciras, ya que muchas de las producciones son transportadas a través de sus inmediaciones: 

crudo, graneles líquidos y sólidos, contenedores y mercancía general. El Puerto de Algeciras se 

encuentra en la décima posición entre los más productivos del mundo (Container Port 

Performance Index, 2020). Además, es el segundo puerto de España en tráfico de contenedores 

con 5.1 TEU (Twenty-foot Equivalent Unit, 20 pies) movidos en 2020, después del Puerto de 

Valencia (5.4 TEU) (Resumen General del Tráfico Portuario, 2021). La situación geografía del 

Estrecho de Gibraltar obliga a que muchas de estas líneas marítimas pasen cerca del puerto de 

Algeciras, por lo que es el punto donde menos se tienen que desviar estos barcos para labores de 

trasbordo. 

Los ingresos acumulados por la actividad industrial en Campo de Gibraltar en 2020 fueron 

6199.2 M de euros (AGI, 2020), un 33.5% menos que en 2019 (Figura 1.15). Esta bajada es debido 

principalmente a la crisis sanitaria del COVID-19, que ha generado una fuerte caída de la 

demanda. En cuanto a la distribución sectorial (Figura 1.16) se observa también una caída en cada 

subsector, más marcada en el refino de petróleo, por la menor demanda de combustible en este 

año vinculada a confinamientos y cierres perimetrales, que ha conllevado una caída significativa 

de la movilidad en todos los ámbitos. 
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Figura 1.16. Distribución sectorial de la producción económica en 2020 de las empresas 

asociadas a AGI. Fuente: Memoria Anual AGI (2020). 

 

1.2.2.3. Bailén 

Bailén es una localidad de 18 000 habitantes situada a 40 km al norte de la ciudad de Jaén 

(Figura 1.17). Se encuentra dentro del Valle del Guadalquivir, y constituye un punto neurálgico 

de comunicación por autovías y carreteras nacionales. 

Esta zona de Andalucía tiene como principal actividad económica el cultivo de olivos. De 

hecho, la provincia de Jaén produce alrededor del 20% del aceite de oliva a nivel mundial, 

recolectándose más de 2 M de toneladas de aceitunas en la campaña 2020-2021 (Aforo de 

producción de olivar en Andalucía, 2021). En Bailén también se desarrolla una gran actividad 

industrial relacionada con la producción de cerámicas estructurales y artesanales (Galán et al., 

2002). 

Para la elaboración de la cerámica, las empresas utilizan como materia prima diferentes tipos 

de “barros”. Esta zona del Valle del Guadalquivir está dominada por arcillas del Mioceno (arcillas 

blancas, negras y amarillas) y del Triásico (roja), explotadas en canteras próximas al municipio. 

La producción de cerámica estructural está destinada a la elaboración de tejas y ladrillos. La 

mayoría de estas empresas utilizaban hornos Hoffman para la cocción, usando como combustible 

una mezcla de coque de petróleo y orujillo (residuo sólido producido en la fabricación del aceite 

de oliva). El coque contiene altas concentraciones de S (7%), V y Ni (aproximadamente 1500 mg 

kg-1 y 300 mg kg-1, respectivamente). El orujillo está compuesto principalmente por C (50%), O 

(43%), H (6%) y elementos traza tales como N, P, K y S (Sánchez de la Campa et al, 2010). Como 

consecuencia del Plan de Calidad del Aire de la Junta de Andalucía en Bailén a partir del año 

2003, se produjo una reconversión del tipo de combustible desde coque y orujillo a gas natural.  

En cuanto a la fabricación artesanal de cerámica, se emplean métodos tradicionales de origen 

árabe, basados en la cocción de las piezas de barro en el denominado “horno moruno”. El 

combustible empleado en estos hornos suele ser madera de pino, aunque también es habitual la 

quema de todo tipo de residuos (p. ej. plásticos o neumáticos usados).  

La recesión económica que se produjo en 2008 a nivel mundial dio lugar a una disminución 

de la demanda de materiales para construcción. A pesar de ello, en la actualidad Bailén sigue 
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siendo uno de los principales núcleos de producción de cerámica a nivel nacional, después de 

Castellón (Minguillón et al. 2013). (Figura 1.17) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.17. Localización de las industrias relacionadas con la producción de la cerámica y 

el ladrillo en el entorno de Bailén. Fuente: Registro Estatal de Emisiones y Fuentes 

Contaminantes. 

 

1.2.3. Evolución de la calidad de aire en Andalucía 

La calidad del aire en Andalucía se controla mediante la Red de Vigilancia y Control de la 

Calidad del Aire, creada a partir de la Ley 38/1972 de Protección del Ambiente Atmosférico. 

Recientemente, en el año 2016 se publicó el Acuerdo de 19-4-2016 del Consejo de Gobierno de 

la Junta de Andalucía por el que se aprueba la formulación de la Estrategia Andaluza de Calidad 

del Aire (BOJA, nº 92 de 17/05/2016). A partir de dicho acuerdo se establece la necesidad de 

establecer una evaluación exhaustiva de los niveles de contaminación y contribución de fuentes 

en el aire ambiente de Andalucía. Esta Estrategia de Calidad del Aire es muy ambiciosa, ya que 

pretende alcanzar en un futuro niveles de contaminación próximos a los niveles guía establecidos 

por la OMS. 

De forma paralela a las acciones tomadas por la Junta de Andalucía, se han realizado 

investigaciones en diferentes puntos de la comunidad, especialmente en zonas concretas con altos 

niveles de contaminante atmosféricos procedentes de actividades específicas. 
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1.2.3.1. Entorno de la Ría de Huelva 

Uno de los primeros estudios sobre la calidad del aire en el Entorno de la Ría de Huelva se 

inicia en julio de 1999, focalizándose en la contribución de fuentes del material particulado 

atmosférico.  

El año anterior se produjo la rotura de una presa de lodos mineros en Aznalcóllar, provocando 

un vertido de lodos tóxicos en las proximidades del Parque Natural de Doñana. Durante la retirada 

de estos lodos, se llevó a cabo una caracterización físico-química del PM en la zona, hallándose 

una gran proporción de metales pesados y aminas aromáticas en TSP (Querol et al., 1999).   

El estudio en el entorno de la Ría de Huelva vino como consecuencia también de otra rotura 

de una balsa, en esta ocasión de lixiviados ácidos en las balsas de fosfoyesos de Huelva. La 

movilización de distintos colectivos ciudadanos hizo que el CSIC en colaboración con la 

Universidad de Huelva liderara un estudio donde se determinó la composición química de TSP 

en la antigua estación de Manuel Lois (centro urbano de Huelva). Dicho estudio permitió 

identificar diferentes fuentes industriales de emisión que provocaban altas concentraciones de 

metales y metaloides tóxicos en el entorno urbano de la ciudad de Huelva (Querol et al., 2002). 

Por primera vez se determinó la anomalía de As y elementos afines como Cu, Zn, Pb, Se, Cd, Sb 

y Bi en el aire de Huelva. Estos resultados serían completados más adelante con la caracterización 

química de PM10 y PM2.5 en la misma estación en el período 2001-2002 (Querol et al., 2004 a, 

b; Moreno et al., 2006; Alastuey et al., 2006; Querol et al., 2007). Todas estas publicaciones 

pusieron de manifiesto el fuerte impacto industrial en Huelva, derivado principalmente del refino 

de petróleo y de la metalurgia del Cu. Al igual que en TSP, se destacaron altas concentraciones 

de Cu, Zn, Pb, Se, Cd, Sb, Bi, y especialmente As en ambas fracciones del PM. Asimismo, los 

impactos de la metalurgia del Cu se asociaron a picos de SO2 (Alastuey et al., 2006).  

El As se convertía en la principal anomalía geoquímica de la zona, y su elevado contenido en 

el PM se asociaba a las emisiones de la fundición de Cu. La concentración de As en el año 2002 

(5 ng m-3) fue bastante superior que la obtenida en otros emplazamientos urbanos e industriales 

de España. Además, se encontraron concentraciones de As relativamente altas en entornos rurales 

de la provincia de Huelva (Sánchez de la Campa et al., 2007). Dada la naturaleza tóxica de este 

metaloide se llevaron a cabo estudios de especiación de As en la ciudad de Huelva y en entornos 

rurales y urbanos cercanos (Sánchez-Rodas et al., 2007; Sánchez de la Campa et al., 2008). 

Además de observarse el origen antropogénico (metalurgia del Cu) de especies inorgánicas 

tóxicas de As (As(III) y As (V)), se determinó que los impactos industriales en Huelva estaban 

íntimamente relacionados con la meteorología y el origen de las masas de aire (Fernández-

Camacho et al., 2010). 

A partir del año 2003, el muestreo del PM en la ciudad de Huelva continua en la estación de 

Campus (Campus “El Carmen”, Universidad de Huelva). En esta estación se realizaron 

mediciones continuas de niveles de PM y gases contaminantes (SO2, NO2, CO y O3), además de 

estudios gravimétricos y de composición química del PM. Desde el año 2003 hasta la actualidad 

se han llevado a cabo numerosas investigaciones con los datos obtenidos en esta cabina (de la 

Rosa et al., 2010; Fernández-Camacho et al., 2010; Sánchez de la Campa et al., 2011; Fernández-

Camacho et al., 2012; Sánchez de la Campa et al., 2018a). Los principales resultados se resumen 

a continuación: 
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- Los niveles de PM10 registrados en Huelva superaron en numerosas ocasiones los valores 

límite de concentración impuestos por la legislación europea. Estas superaciones tienen, 

en muchos casos, un origen natural, ya que es causada por las intrusiones de polvo del 

norte de África que afectan al sur de la península. No obstante, también se observaron 

superaciones de PM10 de origen industrial. 

- Existen picos de concentración de SO2 y PM10, los cuales han tenido lugar durante 

impactos de emisiones procedentes de la metalurgia del Cu. Conjuntamente se obtuvieron 

altas concentraciones de metales presentes en los sulfuros polimetálicos que se emplean 

en el proceso de refino de Cu (Cu, Zn, Cd, Pb, As, Se y Bi) 

- En cuanto a la concentración de As en PM10 y PM2.5, se observó una tendencia creciente 

que alcanzó su máximo en 2005 (10.6 ng m-3) (Figura 1.18). En años posteriores se produjo 

una disminución del As (2.8 ng m-3 en 2015) en aire, como consecuencia de la aplicación 

de medidas de abatimiento y también debido a la recesión económica de 2008. 

- Se asoció la alta concentración de partículas ultrafinas a emisiones industriales; con la 

presencia de metales tóxicos en PM10 y PM2.5 durante estos eventos de contaminación 

de partículas ultrafinas. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.18. Concentración anual de arsénico en PM10 y PM2.5 (ng m-3) en Huelva durante 

el período 2001-2015. Fuente: Sánchez de la Campa et al. (2018a). 

 

De forma paralela a los estudios anteriores, se aplicó el modelo HYSPLIT que permitió 

observar la dispersión del As y de los metales asociados a la fundición de Cu sobre el área urbana 

de Huelva y poblaciones colindantes (Sánchez de la Campa et al., 2011; Chen et al., 2012; Chen 

et al., 2016). Además, un estudio sobre la distribución de tamaños del PM emitido en los distintos 

procesos del refino de Cu, permitió determinar altas concentraciones de As en la fracción ultrafina 

(Fernández-Camacho et al., 2012). 

A unos 50 km al sudeste de la ciudad de Huelva se encuentra el Parque Nacional de Doñana, 

declarado como Reserva de la Biosfera por la UNESCO. Se trata de un paraje de gran interés 

natural, ya que su gran extensión de marismas acoge durante el invierno a numerosas especies de 



1. Introducción 

35 

 

aves acuáticas, que suelen alcanzar cada año los 200 000 individuos. En esta región se ubica la 

estación Doñana, perteneciente a la Red EMEP (European Monitoring Evaluation Programmme), 

siendo una de las 18 estaciones distribuidas en España para conocer la concentración y evolución 

de contaminantes atmosféricos en entornos remotos. Además, la Red de Calidad del Aire de 

Andalucía dispone de la estación de Matalascañas (operativa desde 2007) en el Parque Dunar, 

dentro de las instalaciones del CIECEM de la Universidad de Huelva. 

También se destaca en observatorio meteorológico “El Arenosillo”, ubicado en el INTA (Instituto 

Nacional de Técnica Aeroespacial), cercana a la playa de Doñana. La determinación de especies 

carbonosas (OC y EC) en esta zona rural ha concluido en el impacto de las industrias de la Ría de 

Huelva y el tráfico en el paraje natural (Sánchez de la Campa et al., 2009). También se han 

registrado elevadas concentraciones de As en esta área (5.1 ng m-3 en 2007). Mediante análisis de 

especiación de As se ha determinado que los episodios de contaminación procedentes de la 

fundición de Cu se producen bajo ciertos escenarios meteorológicos (vientos de componente N y 

NO) (de la Rosa et al., 2010; González-Castañedo et al., 2015). 

1.2.3.2. Campo de Gibraltar 

Los estudios de calidad del aire en la comarca Campo de Gibraltar se remontan a los años 

1982-1983, cuando se llevó a cabo la caracterización química de TSP en distintas localizaciones 

de la zona (Usero y Gracia, 1987a), así como la contribución de fuentes de partículas 

sedimentables (Usero y Gracia, 1987b). Los datos obtenidos pusieron de manifiesto la alta 

concentración de metales como Ni, V y Zn, debido principalmente a las emisiones de combustión 

de fueloil y de procesos de incineración, actividades industriales desarrolladas en la comarca. 

Posteriormente, los resultados presentados por F. J. González (2003) en su tesis doctoral 

“Caracterización y contribución de las distintas fuentes a la concentración atmosférica de 

partículas en la Comarca del Campo de Gibraltar” permitieron identificar diversos grupos de 

elementos característicos de las diferentes fuentes antropogénicas de emisión de partículas: Fe, V 

y Ni en las fuentes de combustión de fueloil; y Ni, Fe, Cr, Zn, en la producción de acero. Además, 

aunque el 80% de la masa de partículas emitidas por las fuentes de combustión de fueloil posee 

un diámetro aerodinámico inferior a las 10 µm, el 50% se halla por debajo de 1 µm. 

Al igual que en el Entorno de la Ría de Huelva, se estableció un Plan de Calidad Ambiental 

en Campo de Gibraltar, también liderado por el CSIC y colaborando la Universidad de Huelva. 

Así, se marcó el objetivo de identificar las emisiones industriales y su impacto en las zonas 

urbanas colindantes. Altas concentraciones de metales como Cr, V, Ni, Mn y Mo en PM10 se 

encontraron en Algeciras, procedente de la combustión de fueloil (Querol et al., 2008; Moreno et 

al., 2010). Además, el Cr se consideró la principal anomalía de la zona con su origen mayoritario 

de la industria del acero inoxidable (de la Rosa et al., 2010). Un estudio de las distintas emisiones 

dentro de la propia Refinería de San Roque concluyó en especies metálicas en la fracción ultrafina 

del PM (Sánchez de la Campa et al., 2011). 

Aparte de las emisiones industriales, se demostró la contribución de las emisiones de los barcos 

en la Bahía de Algeciras a los niveles de PM y de SO2 (Pandolfi et al., 2011). Las elevadas 

concentraciones Ni y V en esta área eran debido a las combustiones del refino de petróleo y 
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procesos petroquímicos, y, además, a la combustión producida en los motores de los barcos. Esta 

fuente de combustión suponía aproximadamente un 15% de la masa total de PM10. 

La tendencia interanual de PM10 entre los años 2005-2014 resultó en una disminución de estos 

niveles debido a la aplicación de medidas de abatimiento y la crisis económica acaecida en 2008 

(Figura 1.19). No obstante, en cuanto a las concentraciones de metales se pudo observar un ligero 

incremento al final del período, como consecuencia de la recuperación económica (Li et al., 

2018). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.19. Variación interanual (2005-2014) de la concentración de PM10 y de sus 

componentes químicos en dos estaciones de la Bahía de Algeciras: La Línea (LL) y Puente 

Mayorga (PMY). TC: carbono total; WSIs: iones solubles en agua; Elements: elementos 

traza. Fuente: Li et al. (2018). 

 

1.2.3.4. Bailén 

Las principales emisiones atmosféricas de origen antropogénico en Bailén están relacionadas 

con el desarrollo de la industria cerámica y ladrillera en esta zona de la provincia de Jaén. Las 

primeras publicaciones sobre la calidad del aire en Bailén trataron las emisiones de F, Cl y S como 

consecuencia del alto contenido de estos elementos en las materias primas utilizadas (Galán et al., 

2002; González et al., 2002). Estos autores concluyeron en que la temperatura utilizada durante 

el proceso de cocción es uno de los factores determinantes para reducir dichas emisiones. 

A partir del año 2003, se comienza a estudiar y a caracterizar el PM en Bailén, encontrándose 

valores de concentración elevados que sobrepasan los límites de la legislación europea (Querol et 

al., 2007). La composición química de PM10 y PM2.5 incluía altos niveles de Ni, V y de carbono 

no mineral, muy superiores a los de otros emplazamientos industriales de España (Moreno et al., 

2010; Querol et al., 2013a). Los muestreos en puntos de emisión relacionados con la fabricación 

de cerámica, constataron la procedencia de estos metales y de picos de concentración de SO2 

procedentes de la combustión en los hornos Hofmann, que utilizaban coque de petróleo y 

deshechos agrícolas como combustibles (Sánchez de la Campa et al., 2010). Como consecuencia 

de la crisis económica de 2008, el número de empresas cerámicas y ladrilleras ha disminuido 

bastante en la zona a lo largo de los años. Esto ha derivado en un descenso de los niveles de SO2, 

PM10 y metales tóxicos (V y Ni) (Sánchez de la Campa, 2014). No obstante, se siguen registrando 
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emisiones fugitivas que contribuyen a la concentración de PM y que proceden de la extracción, 

pretratamiento y transporte de las materias primas para la fabricación de cerámica. 

1.2.3.5. Zonas metropolitanas  

Andalucía es la comunidad autónoma más poblada de España, contando con casi 8.5 M de 

habitantes (INE, 2021) que se concentran, sobre todo en las capitales de provincia y en las áreas 

costeras. La distribución de la población muestra bastante desequilibrio entre las distintas zonas 

de la geografía andaluza. Destacan en este desequilibrio las provincias de Sevilla, Málaga y Cádiz 

respecto al resto de Andalucía. De entre las seis ciudades más pobladas de España, dos de ellas 

son andaluzas, Sevilla con 700 000 habitantes y Málaga con 568 000 habitantes, además Córdoba 

supera los 300 000 habitantes y otros dos municipios superan los 200 000 habitantes (Granada y 

Jerez). 

En cuanto al transporte urbano en Andalucía, sigue destacando el transporte en vehículos 

privados, ya que el transporte público se encuentra insuficientemente desarrollado. De hecho, 

Sevilla es la única provincia andaluza que acoge una línea de metro dentro de su zona 

metropolitana. Como consecuencia, la calidad del aire en zonas de denso tráfico urbano (Tabla 

1.4) en Andalucía se ha visto deteriorada por las emisiones de vehículos. 

 

Tabla 1.4. Tipos de vehículos y sus porcentajes en las provincias con mayor tráfico de 

Andalucía. Adaptado de DGT (2020). 

 

 

 

 

 

Sevilla es la ciudad más poblada de Andalucía y la cuarta de España. El área metropolitana de 

Sevilla está compuesta por 46 municipios e incluye a una población de aproximadamente un 

millón y medio de habitantes (INE, 2020). Desde el año 1982, se han realizado diversos estudios 

sobre la distribución de tamaños y especiación de metales en el PM de esta ciudad (Melgarejo et 

al., 1986; Usero et al., 1988; Fernández et al., 2000; Fernández-Espinosa et al., 2001; Fernández-

Espinosa et al., 2002; Fernández-Espinosa et al., 2004; Enamorado-Báez et al., 2015). Los 

resultados mostraron la presencia de metales pesados (Ni, Cd y Pb) concentrados en la fracción 

fina del PM, especialmente Pb (hasta 2001 se permitió la comercialización de gasolina con Pb en 

España). Otras investigaciones posteriores analizaron las variaciones diarias y estacionales de 

contaminantes gaseosos (NOx, NO2, NO, O3) dependientes de las emisiones de tráfico y otras 

actividades antropogénicas, y de factores climatológicos (Adame et al., 2008; Notario et al., 

2012). Amato et al. (2014) llevó a cabo un estudio de contribución de fuentes en PM10 (2007-

2010) y PM2.5 (2009) en Sevilla y en otros puntos urbanos e industriales de Andalucía. Con este 

Tipo de 

vehículo 
Sevilla Málaga Córdoba Granada 

 unidades (%) unidades (%) unidades (%) unidades (%) 

Camiones 90 742 (7)  83 741 (7) 40 986 (8) 53 613 (8) 

Furgonetas 61 486 (5) 91 823 (8) 51 281 (9) 59 056 (8) 

Turismos 963 193 (76) 856 924 (71) 389 884 (72) 481 283 (79) 

Motocicletas 146 307 (12) 173 651 (14) 57 826 (11) 100 830 (15) 

TOTAL 1 261 728 1 206 139 539 977 694 782 
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estudio se caracterizaron químicamente tres fuentes diferentes que contribuían a las emisiones de 

tráfico rodado: desgaste de frenos (Cu, Sn, Sb, Cr y Ba), desgaste de neumáticos (OC, EC y Ca), 

y la resuspensión del firme de rodadura (Al, Ca, K, Ti, Fe y Mg). Durante el período 2007-2013, 

Fernández-Camacho et al. (2016) realizó un análisis de contribución de fuentes en PM10 en la 

ciudad de Sevilla, teniendo en cuenta los distintos orígenes de las masas de aire. Las fuentes 

antropogénicas resultaron contribuir casi el doble bajo el impacto de masas de aire norteafricanas. 

Además, se caracterizó la fuente de tráfico con Sn, Sb, OC y NO3
-, como principales trazadores. 

Málaga y Granada son otras dos zonas metropolitanas representativas de las emisiones de 

tráfico. Málaga es la ciudad costera más poblada de Andalucía (600 000 habitantes en su área 

metropolitana), además de ser uno de los principales puntos turísticos en el sur de España. Aunque 

la zona metropolitana de Granada está bastante menos poblada (250 000), ésta se caracteriza por 

un denso tráfico, teniendo en cuenta que su topografía favorece el fenómeno de inversión térmica 

dada su localización entre sistemas montañosos. Estas dos áreas urbanas han sido caracterizadas 

por mostrar los valores más altos de PM10 y NO2 en Andalucía (de la Rosa et al., 2010; Amato et 

al., 2014). Concretamente, las concentraciones de NO2 mostraron un ligero ascenso a partir de 

2013 como consecuencia de la recuperación económica (Adame et al., 2019). También se han 

llevado a cabo estudios de contribución de fuentes y análisis de la formación secundaria de O3 

(Lozano et al., 2009; Gordo et al., 2020) 

La ciudad de Córdoba cuenta con una población de más de 300 000 habitantes (INE, 2020). 

Su localización, dentro del Valle del Guadalquivir, favorece la acumulación de contaminantes, y 

sus altas temperaturas en verano incrementan la formación de contaminantes secundarios (Lozano 

et al., 2009). Aunque las principales emisiones atmosféricas en Córdoba derivan del tráfico, la 

presencia de pequeñas industrias de latón da lugar a emisiones fugitivas que resultan en altas 

concentraciones de Cu, Zn, Pb y Cd en PM10. 

1.2.3.6. Zonas olivareras 

Andalucía es la región con la mayor extensión de olivares en la cuenca del Mediterráneo. Con 

algo más de 1.52 M de hectáreas, el cultivo del olivo ocupa más del 30% de la superficie agraria 

de Andalucía, adquiriendo una importancia relevante en la provincia de Jaén, el sur de Córdoba, 

el noroeste de Granada, el norte de Málaga y el sudeste de Sevilla (Aforo de producción de olivar 

en Andalucía, 2021). En el proceso de producción del aceite se genera un residuo sólido llamado 

“orujillo”, que puede ser utilizado para quema de biomasa en la propia planta donde se produce 

el aceite, en otras plantas de producción de energía o incluso para uso de calefacción doméstica. 

Esta quema de biomasa da lugar a emisiones atmosféricas que derivan en una mala calidad del 

aire. 

Recientemente se ha observado como en varias estaciones rurales de Andalucía localizadas en 

zonas cercanas a olivares, la calidad del aire ha empeorado. Concretamente, en estas zonas se 

superan los niveles de PM10 establecidos por la legislación europea (IMA, 2016) (Figura 1.20). 

Dos de las zonas más afectadas son Villanueva del Arzobispo en la provincia de Jaén, y Baeza en 

Córdoba. 
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Figura 1.20. Zonas de Andalucía en las que se supera el valor límite diario de PM10 (50 µg 

m-3). Fuente: IMA, 2016. 

 

Villanueva del Arzobispo se localiza en el valle formado entre los ríos Guadalimar y 

Guadalquivir. La topografía de la zona determina cierto encajonamiento del núcleo urbano, ya 

que tanto al este como al sur y al oeste la altitud es mayor. Como consecuencia, es habitual que 

se produzcan episodios de estancamiento atmosférico asociado a la presencia de altas presiones 

superficiales. Datos obtenidos de la estación de monitoreo ubicada en esta localidad durante los 

años 2013 y 2014, mostraron elevadas concentraciones de PM10, así como de gases asociados a 

procesos de combustión (CO y NOx). Estos valores fomentaron la realización de un estudio sobre 

la caracterización de PM en Villanueva del Arzobispo en el período 2014-2015. Los resultados 

revelaron altas concentraciones de eBC (carbono negro equivalente) en ambas fracciones de PM 

(PM10 y PM2.5). Además, se obtuvieron niveles elevados de algunos compuestos orgánicos 

como el levoglucosán, un trazador exclusivo de los procesos de combustión de biomasa. Estos 

valores se obtuvieron principalmente en los meses de invierno y otoño. Finalmente, se concluyó 

que la contribución de la combustión de biomasa, debido principalmente a las instalaciones de 

calefacción doméstica tiene una gran repercusión en los valores de concentración de PM10 y 

PM2.5 registrados (Becerril-Valle et al., 2014; Pérez-Pastor et al., 2020). 

Una situación similar a la descrita anteriormente ocurre en la ciudad de Baena (Córdoba), 

donde también existe una intensa actividad olivarera. A 2 km del núcleo urbano se sitúa un 

complejo industrial que incluye una planta de extracción de aceite de oliva y una planta de 

generación de energía. Ésta última utiliza a menudo el deshecho sólido de la generación de aceite 

(orujillo) como combustible para la quema de biomasa.  Una investigación realizada durante el 

período de producción de aceite de oliva (una vez terminada la recolección de aceitunas) mostró 

una elevada concentración de PM10, en comparación con otras zonas rurales de Andalucía 

(Sánchez de la Campa et al., 2018b). Al igual que en Villanueva del Arzobispo, se determinaron 

altos niveles de ciertos compuestos orgánicos (anhídridos monosacáridos). La contribución de las 

emisiones producidas por la quema de biomasa a la concentración de PM10 resultó ser un 40%, 

siendo su origen la actividad industrial (generación de energía) y las emisiones producidas en la 

calefacción doméstica. 
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1.2.3.7. Faja Pirítica Ibérica 

La zona occidental de Andalucía, concretamente las provincias de Huelva y Sevilla, se 

encuentra dentro de la Faja Pirítica Ibérica, una franja de unos 35 km de anchura y 240 km de 

largo que contiene una vasta concentración de sulfuros masivos de origen volcano-sedimentario. 

Es por ello, que esta región constituye uno de los mayores distritos mineros a nivel global. Dos 

de las explotaciones mineras más destacadas dentro de esta zona son la cuenca Minera de Riotinto, 

al noreste de la provincia de Huelva, y la mina de Las Cruces, en el extremo oriental de la Faja 

Pirítica Ibérica, a 10 km de la ciudad de Sevilla (Figura 1.21). Actualmente, la actividad minera 

es considerada un gran empuje económico en el suroeste de España. Sin embargo, no hay que 

olvidar que estas actividades pueden producir un profundo impacto en los ecosistemas y en la 

salud de las poblaciones colindantes a las minas (Martin et al., 2014; Patra et al., 2016; Yadav y 

Jamal, 2018). 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.21. Cortas mineras de Cerro Colorado en Riotinto, Huelva (izquierda) y Las Cruces 

en Gerena, Sevilla (derecha).  

 

El entorno de la cuenca Minera de Riotinto ha sido ampliamente explotado desde la época 

prerromana dada las grandes reservas de pirita y calcopirita que posee la zona. Entre finales del 

S.XIX y principios del XX alcanzó su mayor auge bajo la gestión de la compañía británica Rio 

Tinto Company Limited. La actividad de la cuenca minera comenzó a decaer progresivamente 

desde finales de la década de 1970 debido a la bajada de los precios internacionales del Cu, y 

finalmente en el año 2001 se produjo el cese de su actividad. 

En 2009 se inicia proyecto del Plan Nacional de I+D Mineralogía y Geoquímica del PM con 

objeto de cuantificar alcance de la contaminación atmosférica de partículas fugitivas de minas 

inactivas con alta carga de metales. De este modo, los niveles y composición de PM10 en la zona 

de Riotinto, así como la deposición de partículas, fueron definidos por Sánchez de la Campa et 

al. (2011c), Fernández-Caliani et al. (2013) y Castillo et al. (2013). Estos estudios concluyeron 

en que la resuspensión de los deshechos de la zona minera afectaba a las poblaciones cercanas. 

El PM resultante se caracterizaba por su contenido en metales tóxicos (Cu, As, Sb, Cd, Zn y Pb), 

asociados a los sulfuros polimetálicos de los restos mineros. No obstante, la concentración de 

estos elementos en el PM no llegaba a suponer un riesgo para la salud. 
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En el año 2015 se retoma la actividad minera en Riotinto (proyecto Atalaya Mining) en el 

yacimiento de Cerro Colorado, donde se han encontrado importantes reservas de Cu. Durante el 

período de reapertura de la mina, especialmente en el año 2016, se observó un incremento de las 

concentraciones de metales tóxicos en PM10 en distintas localizaciones alrededor de la cuenca 

minera (Sánchez de la Campa et al., 2020). Es por ello, que, con objeto de reducir estas emisiones 

fugitivas, se tomaron distintas técnicas de abatimiento: irrigación, adaptación y regeneración de 

las escorias de mineral, así como planificar las distintas operaciones mediante el uso de modelos 

de dispersión atmosférica. De esta forma, en el año 2017 las concentraciones de metales tóxicos 

en suspensión fueron reducidas entre un 13-57%. 

La mina de Las Cruces inicia su fase de producción en el año 2009, aunque las exploraciones 

venían realizándose desde los años 90.  El principal mineral extraído en esta mina a cielo abierto 

es la covellina con un contenido medio de Cu del 6.2 %. El mineral es sometido a las típicas 

operaciones mecánicas (transporte, trituración y molienda), que son responsables de la emisión 

de PM, principalmente en la fracción gruesa. Un estudio llevado a cabo en el período 2012-2013 

(Sánchez de la Campa et al., 2015) reveló concentraciones de PM10 (51.3 µg m-3) que superaban 

los límites establecidos por la normativa europea. Además, se encontraron como principales 

anomalías geoquímicas las altas concentraciones de Cu (416 ng m-3), Zn (98.1 ng m-3), As (22.8 

ng m-3) y Pb (162.0 ng m-3). Análisis de especiación de As permitieron asociar la procedencia de 

este metaloide a la resuspensión de los sulfuros polimetálicos procedente de los procesos de 

extracción y tratamiento del mineral. 

 

1.3. Calidad del aire y Covid-19 

Durante el año 2020, la humanidad sufrió una de las pandemias más importantes del último 

siglo. El virus promotor de esta pandemia fue el Coronavirus SARS-CoV-2, causando la 

enfermedad conocida mundialmente como Covid-19. La Covid-19 resultó en diversas 

consecuencias para la salud humana que comprendían desde síntomas leves como el resfriado 

común, hasta graves problemas respiratorios, derivando infecciones como neumonías severas. 

Hasta la fecha se han registrado más de 500 M de contagios a nivel mundial y más de 6 M de 

muertes (John Hopkins University, 2022) (Figura 1.22). 
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Figura 1.22. Número total de personas contagiadas (rojo) y muertes (blanco) debido a la 

Covid-19 a nivel mundial hasta Mayo de 2022. Fuente: Universidad John Hopkins (2022) 

 

A finales del año 2019 se dio a conocer el primer caso de Covid-19 en la ciudad de Wuhan 

(China), donde el gobierno chino adoptó medidas de confinamiento a finales de enero de 2020. 

No obstante, el virus se propagó rápidamente a Europa a través de Italia, y el 11 de marzo de 

2020, la OMS declaró la pandemia mundial de la Covid-19 (WHO, 2020). A partir de ese 

momento, varios países europeos establecieron el confinamiento de la población con el objetivo 

de reducir el número de personas infectadas. De este modo, se suprimió la mayoría de la actividad 

económica, excepto aquella relacionada con servicios esenciales. Las medidas afectaron de 

manera negativa a diversos sectores, destacando la reducción generalizada del transporte (vuelos, 

trenes y transporte público y vehicular). Aunque en menor medida, también se produjo un impacto 

importante en la generación de electricidad y en determinadas actividades industriales, así como 

en el comercio público y en el sector de la construcción (Le Quéré et al., 2020). Esta excepcional 

situación supuso un gran impacto desde un punto de vista social y económico, pero también desde 

una perspectiva medioambiental.  

Dada la reducción de la actividad antropogénica, responsable de emisiones de contaminantes 

a la atmósfera, la comunidad científica tomó esta oportunidad sin precedentes para estudiar la 

calidad del aire. Así, numerosas publicaciones demostraron el descenso de ciertos contaminantes 

atmosféricos en distintas partes del mundo. Bauwens et al. (2020) observaron concentraciones 

más bajas de NO2 mediante el análisis de imágenes satélite TROPOMI y OMI durante los 

respectivos períodos de confinamiento: China (40%), Corea del Sur (30%), Estados Unidos (42%-

48%), y Europa Occidental (20%-38%). El descenso de los niveles de NO2 fue achacado 

principalmente a la disminución del tráfico y de la actividad industrial. Otras investigaciones 

realizadas en China, mostraron, además, reducciones de PM10 y PM2.5, como resultado de la 

disminución del tráfico y de la combustión de carbón (Xu et al., 2020; Silver et al., 2020). 

Asimismo, se observó un agudo descenso de las concentraciones de PM2.5 en India y en Estados 

Unidos, especialmente en ciudades con tráfico denso en circunstancias normales (Chen et al., 

2020; Mahato y Ghosh, 2020). No obstante, en el caso de los niveles de SO2, la tendencia no fue 

tan clara (Shi y Brasseur, 2020; Kandari y Kumar, 2021), dado que estas emisiones están 
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asociadas a calefacciones domésticas y procesos de producción de energía, actividades que no 

fueron totalmente suspendidas durante los confinamientos. 

Además de evaluar la caída de la concentración de los contaminantes atmosféricos, diversos 

estudios preliminares en China, Europa y Estados Unidos están relacionando la mortalidad 

ocasionada por la Covid-19 con la exposición a largo plazo a la contaminación atmosférica, tanto 

a las partículas finas (PM2.5) como al NO2 (Wu et al., 2020; Shakoor et al., 2020). Ha sido 

ampliamente demostrado que la inhalación de contaminantes como NO2, PM10 y PM2.5, aumenta 

la posibilidad de padecer enfermedades respiratorias y cardiovasculares. Es por ello que, un aire 

contaminado puede suponer un riesgo extra, teniendo en cuenta que el virus se propaga mediante 

la transmisión de aerosoles y pequeñas gotas (Wang y Du, 2020; Zhu et al., 2020, Naqvi et al., 

2021).  

La propagación del virus al continente europeo hacia finales de marzo de 2020, también supuso 

la imposición de restricciones de movilidad a lo largo del territorio. Al igual que en otras partes 

del mundo, se observó un descenso de la contaminación atmosférica en Europa. Filonchyk et al. 

(2021) mostraron una gran reducción de las concentraciones de PM10 y PM2.5 en abril y marzo 

de 2020, comparada con el mismo período en 2019, en grandes ciudades de Polonia. 

Paralelamente, otras ciudades europeas de Reino Unido e Italia experimentaron un claro descenso 

de los niveles de NOx (Collivignarelli et al., 2020; Donzelli et al., 2020; Higham et al., 2020; 

Wyche et al., 2021). Un estudio realizado a nivel europeo mostró la disminución de las emisiones 

de NOx (-33%), NMVOCs (-8%) y PM2.5 (-7%), siendo el tráfico el principal causante de dichas 

emisiones (~85%) (Guevara et al., 2021). Además, se observó que Italia y España fueron los 

países con la mayor reducción de estos contaminantes, ya que sus gobiernos adoptaron medidas 

de confinamiento más severas. 

España fue uno de los países más afectados por la Covid-19, llegando a convertirse en el quinto 

país del mundo con más infectados en junio de 2020 (WHO, 2020b). Ante la rápida expansión 

del virus, el 14 de marzo el Gobierno español decretó el estado de alarma en todo el territorio 

nacional, y el 28 de marzo se suspendió toda actividad laboral presencial. La circulación de los 

ciudadanos se limitó a actos esenciales como la adquisición de alimentos y medicamentos o acudir 

a centros médicos (Figura 1.23). Se estableció entonces un confinamiento que duraría dos meses. 

Después de este período, tras una etapa de desescalada progresiva, se alcanzó la llamada “nueva 

normalidad” (Tabla 1.5). Durante el confinamiento se produjo un fuerte descenso del tráfico 

rodado (~70%), y otros sectores como la industria, el consumo de gas natural, la demanda de 

electricidad o el tráfico portuario se vieron también afectados (Figura 1.24) (Cárcel-Carrasco et 

al., 2021; Querol et al., 2021).  

 

Tabla 1.5. Período de confinamiento y fases de desescalada es cinco grandes ciudades de 

España. Adaptado de Cárcel-Carrasco et al. (2021). 
 CONFINAMIENTO DESESCALADA  

 Estado de 

alarma 
Fase 0 Fase 1 Fase 2 Fase 3 

Nueva 

normalidad 

Valencia 14 marzo 11 mayo 18 mayo 1 junio 15 junio 21 junio 

Madrid 14 marzo 11 mayo 25 mayo 10 junio 21 junio 21 junio 

Barcelona 14 marzo 11 mayo 25 mayo 10 junio 18 junio 19 junio 

Sevilla 14 marzo 4 mayo 11 mayo 25 mayo 10 junio 21 junio 

Bilbao 14 marzo 4 mayo 11 mayo 25 mayo 10 junio 19 junio 
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Figura 1.23. Porcentajes de variación de la movilidad de la población durante el año 2020 

en ciudades españolas: Málaga (MAL), Murcia (MUR), Badajoz (BAD), Zaragoza (ZAR), 

Valladolid (VLD), Madrid (MAD), Barcelona (BCN), Sevilla (SEV), Valencia (VAL), 

Bilbao (BIL) y A Coruña (COR). Fuente: Querol et al. (2021) 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1.24.  Evolución del Índice de Producción Industrial en España para diferentes 

campos industriales de producción. Fuente: INE, 2020; Guevara et al. (2021). 

 

Las investigaciones realizadas en España concluyeron en una importante reducción de las 

emisiones de NOx, NO2, y NO (~40-60%) (Figura 1.25) debido sobre todo al descenso del tráfico, 

efecto que fue más notable en grandes ciudades como Madrid, Barcelona, y Valencia (Baldasano 

et al., 2020; Tobías et al., 2020; Donzelli et al., 2021). En estas ciudades también se observó una 

disminución en la concentración de PM10 (~ 30%). Sin embargo, el descenso de PM2.5 fue menos 

pronunciado, debido a que este contaminante secundario posee varias fuentes potenciales de 

contaminación (industria, agricultura o quema de biomasa). Otra observación importante en el 

ámbito nacional fueron las concentraciones de SO2 y CO, que mostraron ligeros descensos o 

incluso ascensos. Estos contaminantes gaseosos son emitidos a partir de procesos industriales 

específicos, transporte marítimo o calefacciones domésticas, actividades que estuvieron menos 

afectadas por las restricciones. (Martorell-Marugán et al., 2021; Querol et al., 2021). 
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Figura 1.25. Mapas de concentración (TROPOMI) de NO2 en España durante los períodos 

6 - 20 de enero (izquierda) y 23 de marzo - 13 de abril (derecha). Fuente: Cárcel-Carrasco et 

al. (2021).  

 

Prácticamente desde el inicio de la crisis sanitaria de la Covid-19 se han llevado a cabo 

numerosas investigaciones sobre la variación de contaminantes atmosféricos. No obstante, la 

mayoría de los autores se han enfocado en el estudio de los niveles de gases contaminantes y 

partículas. Las partículas engloban una amplia variedad físico-química en lo que a componentes 

y fuentes contribuyentes se refiere (Moreno et al., 2006), y que ha sido obviada en los trabajos 

actuales publicados sobre la Covid-19. Es por ello que un estudio más detallado sobre la 

composición química del PM y su evolución durante el período de confinamiento sería de gran 

ayuda para entender el origen de su disminución y evaluar el impacto sobre sus distintas fuentes 

antropogénicas. 
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Objetivos generales de la Tesis Doctoral 

El principal objetivo de este trabajo de Tesis Doctoral es la caracterización físico-química de 

PM en zonas industriales complejas. Es por ello que, de forma general, la investigación se centra 

en la identificación y cuantificación de las fuentes que contribuyen a las concentraciones de PM, 

especialmente de origen antropogénico. Este tipo de estudios pueden ser de gran ayuda a la hora 

de aplicar estrategias medioambientales por parte de los gestores de la calidad del aire. 

Para alcanzar el objetivo principal descrito, se plantean los siguientes objetivos específicos: 

- La determinación de contribución de fuentes de PM10 en zonas industriales complejas en el 

entorno de la Ría de Huelva y caracterización de los distintos orígenes del arsénico. 

- El estudio de la influencia de las intrusiones de polvo procedentes del norte de África sobre 

las fuentes antropogénicas de PM10 en estaciones seleccionadas de Andalucía. 

- Análisis de las consecuencias del confinamiento de la población debido a la pandemia mundial 

de la Covid-19 sobre la composición química de PM10 a escala regional, con especial énfasis 

en las fuentes antropogénicas.
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Para poder alcanzar los objetivos planteados, en este trabajo se ha llevado a cabo una estrategia 

de estudio basada en la siguiente metodología:  

- Estudio de series temporales (1998-2017) de niveles de gases contaminantes y de PM10 

en el entorno industrial de la Ría de Huelva. 

- Muestreo y caracterización físico-química de PM10 en el entorno industrial de la Ría de 

Huelva durante el período 2015-2017. Mediante dicho estudio se pretende cuantificar la 

composición química de PM10, así como identificar y cuantificar sus diferentes orígenes. 

- Selección de muestras de PM10 del muestreo anterior para la realización de especiación 

de arsénico. Los análisis de especiación permitirán discriminar entre distintas fuentes 

industriales de arsénico 

- Caracterización físico-química de PM10 durante el período 2007-2014 en estaciones 

seleccionadas de la Red de Control de Calidad del Aire de la Junta de Andalucía. A través 

del análisis de contribución de fuentes por diferentes orígenes de masas de aire es posible 

determinar el impacto de las intrusiones de polvo del Norte de África sobre las fuentes de 

PM10 

- Estudio de niveles de gases contaminantes y PM10, y caracterización físico-química de 

PM10 durante el año 2020 en estaciones seleccionadas de la Red de Control de Calidad 

del Aire de la Junta de Andalucía. De esta forma, se quiere determinar el impacto sobre la 

calidad del aire de las medidas de confinamiento adoptadas por la pandemia de COVID-

19. 

  

3.1. Muestreo 

El muestreo se ha realizado en distintos emplazamientos representativos de las ocho provincias 

de Andalucía en los que se ubican estaciones de muestreo que cuentan con instrumentación para 

la medida de gases contaminantes, nivel de PM10 y muestreo de PM10.  

 

3.1.1. Estaciones de muestreo 

Las estaciones de muestreo que se consideran en este trabajo pertenecen a la Red de Vigilancia 

y Control de la Calidad del Aire de la Junta de Andalucía. Éstas han sido seleccionadas teniendo 

en cuenta su localización (entorno rural, urbano, urbano-industrial o tráfico), así como las fuentes 

de emisión cercanas (Figura 3.1 y Tabla 3.1). 
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 Tabla 3.1. Relación y características de las estaciones seleccionadas para este estudio. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Estación Localidad Categoría 
Coordenadas 

XY 

Altitud 

(m.s.m.n.) 
Web link  

Príncipes Sevilla Tráfico 
37º 22’ 35.6’’ N 
6º 0’ 15.4’’ W 

8 https://bit.ly/33aB7ss 

Carranque Málaga Tráfico 
36º 43’ 12.8’’ N 

4º 25’ 45.8’’ W 
36 https://bit.ly/33cXiy9 

Granada 

Norte 
Granada Tráfico 

37º 11’ 50.8’’ N 

3º 36’ 28’’ W 
689 

https://bit.ly/3wS5Ar

X 

Palacio 

Congresos 
Granada Tráfico 

37° 9' 58'' N 

3° 35' 54.5'' W 
676 

https://bit.ly/3wS5Ar

X 

Mediterráneo Almería Tráfico 
36º 50’ 42’’ N 

2º 27’ 24.9’’ W 
51 

https://bit.ly/3vDPYa

V 

Bailén Bailén (Jaén) 
Urbana-

Industrial 

38º 5’ 34’’ N 

3º 47’ 1.6’’ W 
368 https://bit.ly/3vLobFT 

Campus Huelva 
Urbana-

Industrial 

37º 16’ 17.4’’ N 

5º 55’ 29.1’’ W 
17 https://bit.ly/3tiv6EP 

La Rábida Huelva 
Urbana-

Industrial 

37° 12' 5.5'' N 

6° 55' 12.6'' W 
26 https://bit.ly/3g9veBI 

San Fernando 
San Fernando 

(Cádiz) 
Urbana 

36º 27’ 43’’ N 

6º 12’ 5.9’’ W 
35 https://bit.ly/3nL5HCl 

Lepanto Córdoba Urbana 
37º 53’ 39.1’’ N 
4º 46’ 5.5’’ W 

123 
https://bit.ly/3vIHuP

M 

Puente 

Mayorga 
Cadiz 

Urbana-
Industrial 

36º 10’ 59.7’’ N 
5º 23’ 11.8’’ W 

8 https://bit.ly/3eUtQCn 

La Línea 

La Línea de 

la 

Concepción 
(Cádiz) 

Urbana-

Industrial 

36º 9’ 34.1’’ N 

5º 20’ 54’’ W 
4 

https://bit.ly/3peXAy

T 

Nerva 
Nerva 

(Huelva) 

Urbana-

Industrial 

37° 41' 43'' N 

6° 33' 1.9' W 
333 http://bitly.ws/o8yK 

San Fernando 
San Fernando 

(Cádiz) 
Urbana 

36º 27’ 43’’ N 

6º 12’ 5.9’’ W 
35 https://bit.ly/3nL5HCl 

Lepanto Córdoba Urbana 
37º 53’ 39.1’’ N 

4º 46’ 5.5’’ W 
123 

https://bit.ly/3vIHuP

M 

Ronda Valle Jaén Urbana 
37º 46’ 55” N 

3º 46’ 52” W 
460 

https://bit.ly/3DNTXq

P 

Matalascañas 
Matalascañas 

(Huelva) 
Rural 

37º 1’ 2.9’’ N 

6º 34’ 8’’ W 
19 

https://bit.ly/3tbWFQ

9 
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Figura 3.1.  Localización de las estaciones de calidad del aire seleccionadas para el estudio.  

 

3.1.1.1. Estaciones de tráfico 

Se han seleccionado cuatro estaciones localizadas en zonas metropolitanas de Andalucía 

especialmente afectadas por el tráfico urbano: 

- La estación de Príncipes (Figura 3.2) se localiza en el suroeste de Sevilla, capital de Andalucía 

y cuarta ciudad más poblada de España (691.395 habitantes; INE, 2020). La ciudad se sitúa en 

plena depresión del Río Guadalquivir, en un terreno muy plano y de baja altitud. Aunque el 

transporte público ha mejorado bastante en los últimos años (tranvía y líneas de metro), el área 

metropolitana de Sevilla está poblada por 1 548 741 habitantes, con lo que las emisiones de 

tráfico son las principales fuentes de contaminación atmosférica en esta área (Fernández-

Camacho et al., 2016). 

- La estación de Carranque se encuentra en Málaga, la segunda ciudad más poblada de 

Andalucía. Málaga constituye el centro de un área metropolitana que abarca 987 813 

habitantes (INE, 2020). Está situada en la parte occidental del Mar Mediterráneo (Figura 3.1), 

a 100 km del Estrecho de Gibraltar. Aunque se trata de una ciudad muy turística, las fuentes 

de contaminación antropogénicas proceden principalmente del tráfico (Amato et al., 2014). 

- A pesar de que la ciudad de Granada posee una menor densidad de población (541 465; INE, 

2020), esta ciudad constituye un importante foco de turismo debido a sus numerosos 

monumentos de importancia histórica. Además, Granada se encuentra en el piedemonte del 

sistema montañoso Sierra Nevada. Dicha topografía favorece el fenómeno de inversión 

térmica en invierno, produciendo una mayor acumulación de contaminantes atmosféricos en 

las estaciones de calidad del aire allí ubicadas: Granada Norte y Palacio de Congresos 

(Amato et al., 2014; Querol et al., 2014). 
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- Finalmente, en el extremo este de Andalucía se encuentra la estación Mediterráneo dentro 

del casco urbano de la ciudad de Almería. La densidad de población de su área metropolitana 

es de 270 415 habitantes. No obstante, el déficit de transporte público, su clima seco, 

especialmente en verano, y la aridez del terreno, desembocan en emisiones antropogénicas 

derivadas del tráfico rodado (de la Rosa et al., 2010). 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.2. Estaciones de muestreo de tráfico: A) Príncipes, B) Palacio de Congresos, C) 

Mediterráneo D) Granada Norte. 

 

3.1.1.2. Estaciones urbanas con influencia industrial 

Con el objetivo de estudiar la influencia diferentes actividades industriales en la calidad del 

aire de Andalucía, se consideraron las siguientes estaciones de fondo urbano afectadas por 

emisiones industriales: 

- La estación de Bailén (Figura 3.1) se ubica en una localidad de unos 18 000 habitantes situada 

a 40 km al norte de la ciudad de Jaén. Esta zona de Andalucía tiene como principal actividad 

económica el cultivo de olivos, además de alojar numerosas industrias relacionadas con la 

producción de ladrillo y de cerámicas artesanales. 
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Figura 3.3. Localización geográfica de la estación industrial de Bailén. 

 

- Dos estaciones de fondo urbano-industrial han sido consideradas en el entorno de la Ría de 

Huelva. La estación de Campus se encuentra incluida dentro del Campus Universitario “El 

Carmen” de la Universidad de Huelva, al noreste de la capital. Esta estación se sitúa junto a la 

autovía A-49 que comunica la provincia de Huelva con la de Sevilla. Al suroeste de la ciudad 

de Huelva se localiza la estación de La Rábida, dentro de un pequeño núcleo urbano y muy 

cercana a los polígonos industriales de la zona (Figura 3.4). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.4. Localización geográfica de las estaciones de muestreo La Rábida (izquierda) y 

Campus (derecha) en la provincia de Huelva. 
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- En la comarca Campo de Gibraltar (provincia de Cádiz) se desarrolla una amplia actividad 

industrial, como ya se ha descrito anteriormente. Tres de los municipios que componen la 

comarca (Algeciras, Los Barrios y La Línea de la Concepción) se sitúan en un arco que 

conforma la Bahía de Algeciras (Figura 3.5). En la parte oeste de la Bahía de Algeciras, dentro 

de dos pequeñas localidades, se encuentran las estaciones de Puente Mayorga y La Línea, 

las cuales poseen una clara influencia de las emisiones industriales de la zona (Figura 3.5). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.5. Localización geográfica de las estaciones de muestreo Puente Mayorga 

(izquierda) y La Línea (derecha) en la comarca Campo de Gibraltar. 

 

3.1.1.3. Estaciones de fondo urbano 

Tres estaciones de fondo urbano se han considerado en este trabajo: 

- La estación de Lepanto (Figura 3.6) se ubica en el casco urbano de Córdoba. Esta ciudad se 

halla dentro de la cuenca del Guadalquivir y al norte se encuentran las faldas de Sierra Morena, 

facilitándose el acceso a sus recursos mineros. Es por ello, que su calidad del aire se ha visto 

afectada por el impacto ocasional de concentraciones de Cu y Zn, relacionadas con pequeñas 

industrias metalúrgicas cercanas (de la Rosa et al., 2010; Sánchez-Rodas et al., 2017). 

- Las otras estaciones urbanas de este estudio son Ronda Valle, que se localiza en Jaén; y San 

Fernando (Figura 3.6), dentro de un núcleo costero situado al sur de la ciudad de Cádiz y con 

la que forma la bahía de Cádiz. Dichas estaciones están influenciadas principalmente por 

emisiones debidas a un tráfico moderado. 
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Figura 3.6. Estaciones de muestreo urbanas: A) Lepanto, B) Ronda Valle, C) San Fernando. 

 

3.1.1.4. Estaciones rurales 

Las dos estaciones de fondo rural seleccionadas para este trabajo se localizan en la provincia 

de Huelva (Figura 3.7). 

- La estación de Matalascañas se ubica en las afueras de esta localidad costera, a unos 35 km 

al sureste de la ciudad de Huelva. Dicha estación se encuentra dentro del Parque Nacional de 

Doñana. 

- En el entorno de la cuenca minera de Riotinto (Faja Pirítica Ibérica) se localiza la estación de 

Nerva, a unos 70 km al norte de la ciudad Huelva. Aunque esta estación es considerada de 

fondo rural, está fuertemente influenciada por la actividad minera, retomada recientemente 

desde el año 2015 a través del proyecto Atalaya-Mining. 
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Figura 3.7. Estaciones de muestreo rurales: A) Matalascañas, B) Nerva. 

 

3.1.2. Instrumentación de medida y muestreo de PM10 

Las estaciones de muestreo descritas en los apartados anteriores están equipadas con 

instrumentación que permiten tanto la medida en continuo (online) o discontinuo (offline) de los 

niveles gases contaminantes, así como de PM10 y su muestreo. En la Tabla 3.2 se detallan los 

equipos empleados en cada localización y el período de estudio específico. 

 

Tabla 3.2. Instrumentación empleada para la medición y muestreo de contaminantes 

atmosféricos en cada estación según el período de muestreo. 

ESTACIONES TRÁFICO 
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PM10 

MCV 

2015-2017                

2007-2014                

2020                

TISCH 2007-2014                

DIGITEL 2020                

                   

O
N

L
IN

E
 

PM10  

(atenuación beta) 

1996-2017                

2020                

NO2 

(quimioluminiscencia) 

1996-2017                

2020                

SO2  

(fluorescencia) 

1996-2017                

2020                

O3 

(fotometría) 

2003-2017                

2020                
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3.1.3.1. Técnicas de medidas offline 

El muestreo de PM10 se llevó a cabo utilizando el método gravimétrico de referencia (UNE-

EN 12341: 2015, EU, 2015). Para ello, se utilizaron varios tipos de captadores de alto y bajo 

volumen: 

- El captador de alto volumen MCV (CAVF-PM1025) (Figura 3.8) opera a un caudal de 

aspiración de 30 m3 h-1. Está equipado con un cabezal de corte de 10 µm por el que penetra el 

aire por efecto de aspiración de una bomba. En la precámara del cabezal, las toberas 

seleccionan las partículas con el tamaño deseado antes de llegar a un filtro, que sirve como 

soporte de la muestra. Las partículas de tamaño superior al diámetro de corte (10 µm) se 

adhieren a una fina capa de vaselina que se renueva cada muestreo. 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.8. Captador de alto volumen MCV empleado en el muestreo de PM10. 

 

- El captador de alto volumen TISCH es el equipo de muestreo de alto volumen de referencia 

para PM10 según la Norma EN-1231-1 de acuerdo con la Directiva 2008/50/EC. Este captador 

opera a un caudal de funcionamiento de 68 m3 h-1 (Figura 3.9). El principio de funcionamiento 

de este equipo es similar que el descrito para los captadores MCV. 

- El captador de bajo volumen DIGITEL (DPA14) opera a un caudal de 58 m3 día-1 y dispone 

de un cambio automático de filtro para 14 muestreos diarios (Figura 3.9). 
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Figura 3.9. Captador de alto volumen TISCH (izquierda) y captador de bajo volumen 

DIGITEL DPA14 (derecha). 

 

En todos los casos, el muestreo se llevó a cabo cada cuatro-seis días (para obtener 

representatividad de todos los días de la semana) durante 24 horas. Las muestras se recogieron en 

filtros de fibra de cuarzo: Munktell: rectangulares para el captador TISCH (25x 20 cm) y redondos 

para el MCV (diámetro: 150 mm ) y DIGITEL (diámetro: 47 mm)  (Figura 3.10) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.10. Tipos de filtros de fibra de cuarzo utilizados en los distintos captadores de 

PM10. 
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3.1.3.2. Técnicas de medida online 

Para la adquisición automática de los niveles de PM10 y gases contaminantes (SO2, NO2 y 

O3), las estaciones disponen de equipos automáticos para su medida. Estos equipos poseen una 

resolución diezminutal (Figura 3.11) 

- Equipo de atenuación de radiación beta con tubo muestreador calefactor (50 ºC) equipado con 

un cabezal de PM10 Graseby FA246 modelo EPA. Dicho equipo registra niveles de PM10 en 

µg m-3 y se fundamenta en la medida del coeficiente de atenuación de la radiación Beta 

(directamente relacionada con la masa retenida) al atravesar un filtro de fibra de vidrio antes 

y después de la toma de muestra del material particulado. El equipo, realiza un cambio de filtro 

cada hora y cálculo del coeficiente de absorción cada 10 minutos. 

- Analizador de quimioluminiscencia para NO2: mide la radiación emitida en forma de fotones 

al reaccionar el óxido de nitrógeno (NO) con el ozono (O3); las emisiones de fotones 

producidas en la reacción se miden a través del correspondiente tubo fotomultiplicador. 

- Analizador de fluorescencia molecular para SO2: la técnica de medida se basa en la 

fluorescencia que producen al volver a su estado normal las moléculas de dióxido de azufre 

que han sido excitadas con luz ultravioleta con una determinada longitud de onda. 

- Analizador de fotometría de O3: el principio de medida está basado en la técnica de medida de 

la absorción de la radiación ultravioleta, a una longitud de onda de 253,7 nm. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.11. Resumen de los analizadores online empleados en el muestreo de PM10 y gases 

contaminantes: A) Equipo de atenuación beta, B) Analizador de SO2, C) Analizador de O3, 

D) Analizador de NO, NO2 y NOx. 
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3.1.3.3. Intercomparación de PM10 

La normativa europea 2008/50/CE establece los equipos y las técnicas que deben usarse para 

registrar los niveles de PM10, recogidos en la norma UNE-EN 12341:2015 (EU, 2015). No 

obstante, también es posible el uso de otras técnicas, como los equipos automáticos, siempre que 

se pueda demostrar su equivalencia a un equipo de referencia. De este modo, las concentraciones 

de PM10 obtenidas por atenuación beta (equipo automático) pueden ser corregidas utilizando los 

valores de PM10 que se han adquirido por el método gravimétrico en las mismas estaciones. Las 

diferencias entre ambos equipos se deben fundamentalmente a dos especificaciones del 

fundamento operativo de los equipos automáticos: 

- La necesidad de calentar la muestra previamente a su medición puede provocar la 

volatilización de fases semivolátiles como el nitrato amónico o los compuestos orgánicos 

volátiles y por tanto una subestimación de la masa de PM. 

- La atenuación beta utiliza un algoritmo de conversión de número de partículas a concentración 

de partículas para el cálculo indirecto de la masa, en el que se emplea la densidad del PM. 

Dado que la densidad y las condiciones ambientales pueden variar con el tamaño 

temporalmente, es necesario compararlos durante todo el periodo de estudio. 

Se ha realizado un estudio de intercomparación entre los equipos automáticos y gravimétricos 

en las estaciones de Campus y La Rábida para el período de estudio 2015-2017. De esta forma se 

obtiene un factor de corrección (F) para cada equipo automático con respecto a las medidas 

gravimétricas de referencia (Tabla 3.3). Dicho factor de corrección (F) fue calculado realizando 

una regresión lineal entre los valores obtenidos por ambos métodos, dividiendo las 

concentraciones del método automático por la pendiente de la recta obtenida de la correlación. En 

la Figura 3.12 se muestran las correlaciones obtenidas. 

 

Tabla 3.3. Correlación entre la metodología automática (atenuación beta) y gravimétrica en 

Campus y La Rábida en el período 2015-2017. n: número de muestras sincrónicas. F: factor 

de corrección. 

Año/ 

Estación 
n 

Equipo 

automático 

Equipo 

gravimétrico 
Factor (F) 

  PM10 (μg·m-3) PM10 (μg·m-3)  

Campus     

2015 54 23 30 1.36 

2016 60 22 27 1.28 

2017 73 26 30 1.18 

La Rábida     

2015 78 29 33 1.14 

2016 55 27 29 1.09 

2017 59 25 34 1.14 
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Figura 3.12. Regresión lineal obtenida de la correlación entre los datos automáticos y 

gravimétricos de PM10 en el período 2015-2017 en Campus y La Rábida (R2: coeficiente de 

correlación). 

 

3.2. Meteorología y masas de aire 

3.2.1. Parámetros meteorológicos 

Con el objetivo de interpretar algunos de los resultados obtenidos, se ha llevado a cabo el 

tratamiento de ciertos parámetros meteorológicos. La velocidad y la dirección del viento 

condicionan la dispersión de los contaminantes atmosféricos tanto a mesoescala como a gran 

escala. Es por ello que su estudio se considera clave para entender los niveles de concentración 

obtenidos y, además puede proporcionar mayor información de las fuentes de origen. Los 

parámetros meteorológicos han sido estudiados a partir de METEOBLUE 

(https://www.meteoblue.com/), incluyendo la serie desde el año 2008 hasta hoy a través del 

paquete history+. La estación seleccionada es HUELVA (37° 16' 12" N 6° 56' 24" O, 34 m.s.n.m). 

Los datos incluidos en el modelo METEOBLUE son temperatura, viento, presión barométrica y 

precipitación principalmente. Estos datos se obtienen a través de distintos modelos 

(NEMSGLOBAL, ERA5, NEMS12 & NEMS4, ICON, entre otros) con una resolución de 30 km 

(entre 1984-2007) y 4 km desde el año 2008 hasta hoy. 

El tratamiento de dichos datos permitió la elaboración de: 
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- Rosas de vientos anuales en la ciudad de Huelva para el período 2015-2017. 

- Rosas de vientos diarias en Huelva y La Rábida los días seleccionados para realizar 

especiación de As en PM10. 

- Gráficos polares de los niveles de PM10 y gases contaminantes (SO2, O3 y NO2) durante el 

período 1996-2017 en Huelva y La Rábida. 

 

3.2.2. Masas de aire 

Con objeto de conocer la procedencia regional de las masas de aire que afectan a las estaciones 

de muestreo, se ha empleado un protocolo basado en el cálculo de retrotrayectorias y en la 

interpretación de mapas de pronóstico de aerosoles e imágenes satélite (Querol et al., 2013b).  

Para la determinación de retrotrayectorias se utilizó el modelo HYSPLIT (Hybrid Single-

Particle Lagrangian Intergrated Trajectory), versión 4 (Draxler y Rolph, 2010). Éste permite el 

cálculo de retrotrayectorias para cada día a las 12:00 h UTC, con cálculos a intervalos de 6 horas 

y tomando el transporte realizado los 5 días anteriores. Las alturas de partida de las 

retrotrayectorias isentrópicas son 750, 1500 y 2500 m sobre el nivel del mar. Los sectores 

distinguidos en el estudio de retrotrayectorias son: AN, ANO, AO (Atlántico Norte, Atlántico 

Noroeste y Atlántico Oeste, respectivamente), NAF (Norte de África), ME (Mediterráneo), EU 

(Europa) y RE (regional) (Figura 3.13). Teniendo en cuenta el área de estudio, se consideraron 

dos localizaciones para el cálculo de las retrotrayectorias: Andalucía Occidental (37º N, 6º W) y 

Andalucía Oriental (37º N, 3º W). Dicha técnica permite identificar cuando se están produciendo 

intrusiones de polvo del Norte de África. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.13. Representación de los sectores de origen de retrotrayectorias que se consideran 

para las distintas masas de aire. 

 

Adicionalmente, se utilizaron los siguientes mapas de pronóstico e imágenes satélite: 

- SKIRON (https://forecast.uoa.gr/en/forecast-maps/dust/north-atlantic). Los mapas de 

aerosoles generados por el modelo SKIRON (Kallos et al., 1997), son proporcionados por el 

ANO 

AO 

https://forecast.uoa.gr/en/forecast-maps/dust/north-atlantic
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Servicio Helénico Nacional de Meterorología (HNMS) y la Universidad de Atenas. Este 

sistema proporciona mapas de pronóstico de concentración de polvo mineral cada 12 horas 

para Europa y Norte de África. 

- NAAPS (Navy Aerosol Analysis and Prediction System) (https://www.nrlmry.navy.mil/). 

Este sistema ha sido desarrollado por el Laboratorio de Investigación Naval (NRL) 

compaginando los datos obtenidos mediante satélites y simulación y predicciones de aerosoles 

a escala global: AVHRR/NOAA, GOES/NOAA, SAGE I, II/, TOMS-EP, GMS-5 y 

AERONET.  

- NASA Earth Data Worldview (https://worldview.earthdata.nasa.gov/). Este visor web se 

desarrolla a partir de MODIS (http://rapidfire.sci.gsfc.nasa.gov). Las imágenes satélites 

MODIS (Moderate Resolution Imagin Spectroradiometrer) son proporcionadas por los 

satélites polares Terra (EOS PM) y Aqua (EOS PM), que cubren toda la superficie terrestre. 

Las imágenes generadas cada día en 36 bandas espectrales, proporcionan información sobre 

la dinámica general y los procesos que ocurren en los continentes, océanos y la atmósfera baja. 

- Las series históricas de los mapas de frentes, Nasa Earth Data Worldview y retrotrayectorias 

se encuentran actualizados en el repositorio https://www.dropbox.com/home/MAPAS.    

 

3.3. Análisis gravimétrico de PM10 

La determinación gravimétrica de la concentración de PM se llevó a cabo con los filtros 

muestreados en las estaciones que se encuentran en la provincia de Huelva. Antes de la realización 

de los muestreos, los filtros fueron sometidos a un “choque térmico” mediante su introducción 

durante 4 horas en una estufa a 200 ºC, con el fin de eliminar las impurezas volátiles que pudiera 

contener. A continuación, fueron acondicionados durante 24 horas en una sala bajo condiciones 

controladas de temperatura y humedad relativa (T = 20 ± 1 ºC; HR = 50 ± 5 %). Tras este período, 

los filtros fueron pesados tres veces durante tres días consecutivos en una balanza de plato ancho 

(SARTORIUS LA-130-F). Después del muestreo, los filtros fueron acondicionados de nuevo 

durante 24 horas y pesados tres veces durante tres días consecutivos bajo las mismas condiciones 

de humedad relativa y temperatura descritas. La concentración en masa de PM10 (µg m-3) 

mediante el método gravimétrico se determinó a partir del incremento de masa en el filtro y del 

volumen de aire muestreado. Además, de cada caja de 25 filtros empleados en los muestreos se 

utilizaron al menos 2-3 filtros como blancos. Este procedimiento cumple las especificaciones de 

la norma UNE-EN 1234-1:2015 (EU, 2015) y además está integrado en la certificación ISO 9001 

(nº registro: ER-1227/2011). 

 

3.4. Caracterización química de PM10 

Una vez obtenida la concentración de PM10 por métodos gravimétricos estándares, los filtros 

fueron divididos en varias porciones para la determinación de la composición química de la 

muestra mediante diferentes procedimientos analíticos. A partir del método desarrollado por 

Querol et al. (2001), la mitad del filtro fue digerido en medio ácido, un cuarto de filtro fue 

https://www.nrlmry.navy.mil/
https://worldview.earthdata.nasa.gov/
https://www.dropbox.com/home/MAPAS
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sometido a una lixiviación acuosa y una pequeña fracción del filtro restante se utilizó para 

determinar especies de carbono (Figura 3.14). La misma metodología fue usada para filtros 

blancos, cuya composición química se restó de las obtenidas en las muestras. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.14. Esquema de la metodología empleada en el estudio gravimétrico y en la 

caracterización química de PM10. 

 

3.4.1. Preparación de muestras de PM10 para análisis químicos 

Para la determinación de elementos mayoritarios y traza se realizó una digestión ácida (Figura 

3.15) a las muestras en base al siguiente procedimiento: 

- La mitad del filtro se introdujo en un reactor de teflón (Savillex®) de 60 ml (75 psi) y se le 

añadió 5 mL de HF y 2.5 mL de HNO3. Seguidamente se cerró y se calentó en una estufa 

convencional de laboratorio a 90 ºC durante toda la noche (mínimo 8 horas). 

- Al día siguiente, la bomba se sacó de la estufa y se dejó enfriar a temperatura ambiente. 

Posteriormente se añadieron 2.5 mL de HClO4 y se colocaron sobre la placa calefactora a 200 

ºC hasta su total evaporación. 

- Una vez obtenido el residuo seco, se añadió 1 mL de HNO3 y se esperó hasta su evaporación. 

- Finalmente, se recuperó la muestra mediante la adicción de 2.5 mL de HNO3. La muestra 

líquida se vertió en un matraz al que se le adicionó agua purificada (grado Milli-Q) hasta 

enrasar a 50 mL, obteniendo así disoluciones finales al 5% en HNO3. Todos los ácidos usados 

fueron de calidad Suprapur©. Las disoluciones resultantes de la digestión ácida fueron 

analizadas mediante las técnicas Espectroscopía de Emisión Óptica con Plasma Acoplado 

Inductivamente (ICP-OES), para la determinación de elementos mayoritarios; y 

Espectrometría de Masa con Plasma Acoplado Inductivamente (ICP-MS), para el análisis de 

elementos traza. La calidad de los resultados se validó con el análisis de los materiales de 
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referencia certificados NIST-1633b y NIST1663c (ceniza volante,) y NIST-1648a (material 

particulado urbano). Dichos patrones fueron sometidos al mismo procedimiento de digestión 

ácida que las muestras y los blancos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.15. Corte y tratamiento se los filtros muestreados para la digestión ácida. 

 

Por otro lado, un cuarto de filtro fue sometido a un proceso de lixiviación con agua purificada 

(grado Milli-Q) para la determinación de los iones solubles en agua (SO4
2-, Cl-, NO3

-, F- y NH4
+). 

Para ello, las porciones de filtro se introdujeron en un frasco KARTELL® de PE (polietileno) de 

doble tapón con 30 mL de agua Milli-Q y, una vez cerrados, se llevaron a un baño de ultrasonidos 

durante 20 minutos a temperatura ambiente. Posteriormente se metieron en una estufa 

convencional de laboratorio a 60 ºC durante un mínimo de 6 horas (Figura 3.16). Transcurrido 

este tiempo, el lixiviado se enfría a temperatura ambiente y finalmente, se filtra con filtros de 

celulosa Whatman® Nº5. Los iones de la disolución resultante fueron determinados por 

cromatografía iónica. 
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Figura 3.16. Proceso de lixiviación acuosa de los filtros muestreados para la determinación 

de iones. 

 

3.4.2. Análisis instrumental 

3.4.2.1. Validación de la metodología de análisis 

Para evaluar la capacidad de los métodos analíticos empleados para la determinación de la 

composición química de las muestras, es necesario tener en cuenta los siguientes parámetros de 

validación: linealidad, precisión, exactitud y límites de detección y cuantificación. 

La linealidad es la habilidad de un procedimiento analítico (dentro de un rango dado) de 

obtener resultados de prueba que sean directamente proporcionales a la concentración de analito 

en la muestra. La linealidad se determina mediante el tratamiento matemático de los resultados 

obtenidos en el análisis del analito a diferentes concentraciones, a través del cálculo de una línea 

de regresión por el método de mínimos cuadrados. Así, se obtendrá la correspondiente línea de 

regresión cuya expresión general se representa como: 

𝑦 = 𝑎𝑥 + 𝑏 (1) 

donde y es la respuesta analítica de la técnica utilizada, x la concentración de analito, a la 

pendiente y b la ordenada en el origen. Además, mediante dicho ajuste proporciona el coeficiente 

de correlación “r”, que debe ser mayor de 0.999 para que un método se considere lineal. 

La precisión indica la medida en que los valores de una serie repetida de ensayos analíticos 

que se realizan sobre una muestra homogénea son semejantes entre sí. La precisión de un método 

analítico se expresa mediante el cálculo de la desviación estándar relativa (RSD), y dentro del 

rango lineal de concentración debe medirse en rango alto y en rango bajo de la misma. 

𝑅𝑆𝐷 =  
𝑠

�̅�
 100  

donde s es la desviación estándar y �̅� es la media aritmética de las diferentes mediciones 

consideradas. La desviación estándar s se calcula mediante la siguiente ecuación: 

𝑠 =  √
∑|𝑥𝑖 − �̅�|2

𝑛 − 1
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siendo x cada una de las medidas y n el número de medidas. 

Además, la precisión puede considerarse en dos niveles: la repetitividad y la reproducibilidad. 

La repetitividad refleja la precisión de un método, cuando se desarrolla bajo las mismas 

condiciones, utilizando la misma muestra, analizada por el mismo analista, en el mismo 

laboratorio, con los mismos equipos y reactivos y durante una misma sesión de trabajo en un 

período corto. La reproducibilidad es la medida de la precisión de los resultados de ensayos 

realizados sobre la misma muestra homogénea, pero ejecutados en días diferentes y pudiendo 

variar condiciones como el equipo, reactivos o analistas. 

La exactitud expresa la cercanía entre el valor de concentración que es aceptado, perteneciente 

a un material de referencia certificado (SRM), y el valor obtenido al aplicar el procedimiento de 

análisis. Para su cálculo se analiza por replicado el material de referencia y el resultado de 

concentración obtenido se compara con el valor certificado calculando la RSD. 

El límite de detección (LD) de un método analítico como la cantidad más pequeña de analito 

en una muestra que puede ser detectada y que origina una señal distinguible de la produce el 

blanco. Dicha señal se calcula matemáticamente como la media de las señales del blanco (yB) más 

el triple de la desviación estándar del blanco (sB): 

𝑦𝐿𝐷 = 𝑦𝐵 + 3𝑠𝐵 

Cuando la media de las señales del blanco no se distingue del ruido de fondo, la concentración 

en el LD se calcula dividiendo el triple de la desviación estándar de la recta de calibrado (𝑠𝑥 𝑦⁄ ) 

por la pendiente de la recta 𝑏: 

𝐿𝐷 =
3𝑠𝑦 𝑥⁄

𝑏
  

El límite de cuantificación (LQ) es la mínima cantidad de analito en una muestra que se puede 

cuantificar. El LQ se expresa como la concentración de analito que da una señal (yLQ) 

correspondiente a la media de las señales del blanco más diez veces la desviación estándar del 

blanco (yB): 

𝑦𝐿𝑄 = 𝑦𝐵 + 10𝑠𝐵  

De la misma forma que para el LD, otra forma de calcular el LQ es utilizando los parámetros 

de la recta de calibrado: 

𝐿𝑄 =
10𝑠𝑦 𝑥⁄

𝑏
  

Los parámetros de validación descritos en este apartado fueron calculados para las técnicas 

ICP-OES, ICP-MS y Cromatografía Iónica (Anexo I). 
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3.4.2.2. ICP-OES  

La técnica ICP-OES (Figura 3.16) se basa en la medida de la radiación emitida cuando un 

átomo o ion excitado por absorción de energía de una fuente caliente (plasma de Ar) se relaja a 

su estado fundamental. La radiación emitida se produce a una cierta longitud de onda (ʎ) que es 

característica para cada elemento (Tabla 3.4). Así, los elementos determinados por ICP-OES 

fueron: Al, Ca, Fe, K, Mg, Mn, Na, S, P y Ti. Los componentes y las condiciones instrumentales 

del equipo empleado se resumen en las Tablas 3.5 y 3.6. 

 

Tabla 3.4. Longitudes de onda seleccionadas para cada elemento. 

Elemento ʎ (nm) modo de medida 

Al 
396 152 

Axial 
308.215 

Ca 
315.887 Axial 

317.933 Radial 

Fe 
234.350 

Axial 
238.204 

K 

766.491 
Axial 

769.897 

766.491 Radial 

Mg 
279.800 Axial 

285.213  

Mn 

257.610 
Axial 

260.568 

257.610 Radial 

Na 
588.995 

Radial 
589.592 

P 
214.914 Axial 

214.914 Radial 

S 
181.972 Axial 

181.972 Radial 

Ti 
334.188 

Axial 
334.941 

 

Tabla 3.5. Componentes instrumentales ICP-OES. 

Modelo Agilent 5110 SVDV (CA, EE.UU.) 

Nebulizador tipo concéntrico, vidrio Seaspray 

Cámara de nebulización ciclónica de doble paso 

Antorcha tipo Fassel, one piece 

Disposición de la antorcha axial 

Interfase cono de níquel 

Generador de radiofrecuencia 27 MHz 

Monocromador Red de difracción 

Detector CCD (charged-coupled device), VistaChip II 

Tratamiento de datos software ICP expert, versión 7.4.0.0 
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Tabla 3.6. Condiciones instrumentales ICP-OES. 

Potencia de radiofrecuencia 1300 W 

Voltaje del fotomultiplicador 228 V 

Presión de Ar de nebulización 600 KPa 

Caudal de Ar de enfriamiento 15 L min-1 

Caudal de Ar auxiliar 1 L min-1 

Velocidad de la bomba peristáltica 10 L min-1 

 

Para la calibración se prepararon disoluciones patrones (blanco HNO3 5%, 0.05, 0.5, 1, 5, 10, 

25, 50 y 100 mg L-1) a partir de disoluciones comerciales monoelementales de Agilent®. 

Paralelamente a la introducción de muestra, se introdujo una disolución de itrio (Y) 2 mg L-1, que 

se usó como patrón interno para corregir las fluctuaciones del plasma.  

3.4.1.3. ICP-MS  

La técnica ICP-MS consiste en la generación de iones en un plasma de Ar y su posterior 

separación y detección en función de su relación masa/carga (m/z) (espectrómetro de masas). Los 

elementos analizados mediante dicha técnica fueron los siguientes: Ba, Cr, Cu, Ni, Pb, Sr, Zn, As, 

Co, Li, Be, Sc, Ga, Ge, Se, Rb, Y, Zr, Nb, Mo, Cd, S, Sn, Sb, Cs, Hf, Ta, Bi, Hg, Tl, W, Tierras 

Raras (La a Lu), U y Th. Se utilizó una disolución de sintonía de 1 µg L-1 para el ajuste de las 

masas 7Li, 89Y y 205Tl (a partir de la disolución comercial Stock Tuning Solution, Agilent®). Para 

eliminar la influencia de las posibles fluctuaciones que pueda presentar el plasma, se usó 103Rh 

como patrón interno, tanto en las muestras como en los patrones de calibración. La calibración se 

llevó a cabo usando disoluciones patrones (1, 10, 50, 100 y 250 µg L-1, así como un blanco de 

HNO3 5%) preparados a partir de disoluciones comerciales multielementales (Agilent®): 

- Multi-element calibration standard-1: 10 µg mL-1 de Ce, Dy, Er, Eu, Gd, Ho, La, Lu, Nd, Pr, 

Sc, Sm, Tb, Th, Tm, Y, Yb en HNO3 5%. 

- Multi-element calibration standard-2A: 10 µg mL-1 de Ag, Al, As, Ba, Be, Ca, Cd, Co, Cr, Cs, 

Cu, Fe, Ga, K, Li, Mg, Mn, Na, Ni, Pb, Rb, Se, Sr, Tl, U, V, Zn en HNO3 5%. 

- Multi-element calibration standard-4: 10 µg mL-1 de B, Ge, Mo, Nb, P, Re, S, Si, Ta, Ti, W, 

Zr en HNO3 5%. 

- Single Element Standard – Bismuth: 10 µg mL-1 de Bi en HNO3 2%. 

- Tin (Sn) standard: 10 µg mL-1 de Sn en HCl 5%. 

- Antimony (Sb) standard: 10 µg mL-1 de Sb en HNO3 1%. 

- Hafnium (Hf) standard: 1000 µg mL-1 de Hf en agua con HCl diluido y trazas de HF. 

Los componentes y las condiciones instrumentales del ICP-MS utilizado para el análisis de las 

muestras se resumen a continuación en las Tablas 3.7 y 3.8. 
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Tabla 3.7. Componentes instrumentales ICP-MS. 

Modelo modelo Agilent 7900 (Tokyo, Japón) 

Nebulizador Micromist 

Cámara de nebulización doble paso (Scott) 

Antorcha Antorcha de cuarzo (id injector: 2.5 mm) 

Generador de radiofrecuencia 27 MHz 

Cono sampling Punta de níquel con base de cobre 

Cono skimmer Níquel 

Lentes del sistema focalizador Extraction lens-omega 

Celda de colisión ORS (Sistema de reacción octopolar) 

Analizador de masas Cuadrupolo 

Detector EM (multiplicador de electrones) 

Tratamiento de datos softwate “Mass Hunter”, version 4.4 

 

Tabla 3.8. Condiciones instrumentales ICP-MS. 

Potencia RF aplicada  1550 W 

Caudal de Ar   

Nebulizador  1.17 L min-1 

Auxiliar  0.1 L min-1 

Caudal de He (ORS)  5.0 mL min-1 

Temperatura cámara de 

nebulización 

 
2º C 

Tiempo de integración  0.1 s 

Puntos por pico  3 

   

 

3.4.1.4. Cromatografía Iónica  

La cromatografía iónica es una técnica que permite la separación de los iones presentes en la 

muestra según su afinidad por el relleno (fase estacionaria) de una columna cromatográfica. El 

cromatógrafo iónico (Tabla 3.9) que se utilizó consta de una columna con grupos de amonio 

cuaternario como fase estacionaria para la detección de aniones, y otra con base de gel de sílice 

con grupos carboxilo C6 para la detección de cationes. Además, dispone de un supresor químico 

con el fin de evitar que eluyentes de alta conductividad interfieran en el análisis de aniones. Para 

la determinación de los iones se realizó una calibración externa utilizando disoluciones patrones 

preparadas a partir de disoluciones comerciales de Chem-Lab® (Tabla 3.10) 

Tabla 3.9. Componentes y condiciones cromatográficas.  

Modelo Methrom 883 Basic IC Plus,  

Columna  

Aniones Metrosep A Supp 5-250/4.0 

Cationes Metrosep C 4 Guard/4.0 

Fase móvil   

Aniones 3.2 mM Na2CO3 / 1.0 mM NaHCO3 

Cationes 1.7 mM HNO3/ 1.7 mM ácido dipicolínico 

Flujo  

Aniones 0.7 mL min-1 

Cationes 1.1 mL min-1 

Volumen de inyección 20 µL 

Detección Detector de conductividad 

Tratamiento de datos MagIC Net Basic, versión 3.2 
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Tabla 3.10. Rangos de calibración de los iones analizados por cromatografía iónica  

Iones Rango de calibración (mg L-1) 

F- 0.025 – 12 

Cl- 0.25 – 120 

NO3
- 0.125 – 60 

SO4
2- 0.25 – 120 

NH4
+ 0.025 – 25 

 

3.4.1.5. Análisis de las especies de carbono 

Del cuarto restante de filtro se tomó una porción rectangular de 1.5 cm2 para el análisis de 

carbono orgánico (OC) y carbono elemental (EC).  La porción fue introducida en el analizador de 

carbono Sunset Laboratory OC-EC Analyzer (Figura 3.17) y para el análisis se siguió el protocolo 

EUSAAR-2 (Cavalli et al., 2010). Mediante este proceso el filtro se expuso a diferentes 

condiciones térmicas. En primer lugar, se produjo la desorción térmica del medio filtrante bajo 

una atmósfera de He inerte libre de O2 y a una temperatura de entre 200 ºC y 650 ºC. Después, se 

aplicó una atmósfera oxidante con una mezcla de O2/He con una temperatura de entre 500 ºC y 

850 ºC (Tabla 3.11). Durante la primera etapa se produce la volatilización del OC presente en la 

muestra; y en la segunda, el EC se convierte en vapor al exponerse a una temperatura más alta y 

a una atmósfera de oxidación. Para asegurar la calidad de las medidas de la técnica se usó una 

disolución acuosa de sacarosa (42 µg cm-2). 

 

Tabla 3.11. Programa térmico del protocolo EUSAAR2.  

Paso Gas T (ºC) Tiempo (s) 

1 He 200 120 

2 He 300 150 

3 He 450 180 

4 He 650 180 

5 He/O2 500 120 

6 He/O2 550 120 

7 He/O2 700 70 

8 He/O2 850 80 
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Figura 3.17. Equipos empleados para la determinación de la composición química de PM10: 

A) ICP-OES, B) ICP-MS, C) Cromatógrafo iónico, D) Analizador de carbono. 

 

3.4.2. Determinaciones indirectas 

A partir de los resultados obtenidos en las técnicas anteriores, se obtuvieron determinaciones 

indirectas de ciertos compuestos según las siguientes consideraciones: 

- Las concentraciones de sílice (SiO2) y carbonato (CO3
2-) fueron calculadas indirectamente por 

estequiometría a partir del contenido de Al, Ca y Mg, en base a las ecuaciones experimentales 

descritas por Querol et al. (2001): 

 

3Al2O3 = SiO2   1.5Ca + 2.5Mg = CO3
2- 

 

- La concentración de SO4
2-

no-marino se obtuvo restando el SO4
2-

marino (indirectamente calculado 

por estequiometría de la concentración de Na) del SO4
2-

total: 

SO4
2-

marino = Na · 0.25 SO4
2-

no-marino = SO4
2-

total - SO4
2-

marino 

 

 

 

A B 

C D 
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3.4.6. Especiación de arsénico en PM10 

De las muestras de PM10 obtenidas en el muestreo de Campus y La Rábida en el período 

2015-2017, fueron seleccionadas aquellas con altas concentraciones de As para llevar a cabo 

análisis de especiación. 

La determinación de las especies de As se realizó siguiendo la metodología descrita por 

Oliveira (2006). Se cortaron fracciones circulares (1.2 cm2) de cada filtro, las cuales fueron 

extraídas adicionando 10 mL de una disolución de NH2OH·HCl 100 mmol·L-1. La extracción fue 

asistida con radiación microondas (100 W) durante 4 minutos (microondas doméstico Samsung 

TDS). El tiempo transcurrido entre la extracción y el análisis fue siempre inferior a una hora. El 

extracto líquido resultante se filtra utilizando filtros de jeringa de 0.45 µm. 

El análisis de los extractos se llevó a cabo mediante el acoplamiento instrumental de 

Cromatografía Líquida de Alta Resolución, Generación de Hidruros y Espectroscopía de 

Fluorescencia Atómica (HPLC-HG-AFS, Tabla3.12, Figura 3.18) (Gómez-Ariza et al., 2000). 

 

Tabla 3.12. Componentes instrumentales del acoplamiento HPL-HG-AFS  

Bomba HPLC Jasco PU-2080 plus (Japón) 

Válvula de inyección Rheodyne 7725i (CA, EE.UU.) con bucle de inyección de 200 µl 

Columna de intercambio 

aniónico 
Hamilton PRP-X100 100 mm × 4.1 mm, d partícula 10 μm 

Detector AFS 
Millenium Excalibur 10.055, PS Analytical (Orpington, Reino 

Unido) 

Fuente de excitación 
lámpara de cátodo hueco (Superlamp; Photon, Victoria, 

Australia) 

Separador gas-líquido tipo- ME 

Membrana de secado membrana de nafión (Perma Pure, NY, EE.UU) 

Tratamiento de datos 
programa Clarity, versión 2.6.2.226 

(DataApex Ltd. Praga, República Checa) 

 

Esta técnica permite la separación de las especies As (III) y As (V) mediante un procedimiento 

cromatográfico. En una posterior etapa de derivatización, como es la generación de hidruros, se 

aumenta la sensibilidad y se separan los analitos de las impurezas de la matriz de la muestra. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.18. Acoplamiento instrumental HPLC-HG-AFS para la especiación de As. 
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Para la separación cromatográfica se empleó una bomba cuaternaria con desgasificador de la 

fase móvil, equipada con una columna de intercambio aniónico fuerte y una válvula de inyección 

manual de seis vías con un bucle de 200 μL. La fase móvil optimizada fue una disolución acuosa 

de 25 mmol L-1 de K2HPO4/KH2PO4 (pH 5.8) con un caudal de 1 mL min-1. El orden de elución 

de los compuestos de As es As(III) y As(V), siendo los tiempos de retención de 1.4 y 5.2 minutos, 

respectivamente. 

La calibración externa se llevó a cabo individualmente para cada especie de As con 

disoluciones patrones de concentraciones comprendidas entre 2 y 15 µg L-1 (Tabla 3.13). Los 

límites de detección fueron 0.1 ng m-3 para As (III) y 0.4 ng m-3 para As (V).  

 

Tabla 3.13. Parámetros de calibración de los análisis de especiación de As por HPLC-HG-

AFS. Los datos de precisión corresponden al análisis de 5 replicados. 

 As (III) As (V) 

Ecuación de calibración y = 695 x + 83 y = 465 x + 16 

Rango de calibración (µg L-1) 2-15 2-15 

r (coeficiente de correlación) 0.9996 0.9997 

   

Precisión a 2 µg L-1 (% RSD) 4.5 4.3 

Precisión a 15 µg L-1 (% RSD) 4.6 5.9 

 

3.5. Tratamiento estadístico y contribución de fuentes 

3.5.1. OpenAir 

Para el análisis estadístico y gráfico de los datos obtenidos se utilizó el programa R y su 

paquete OpenAir (Carslaw y Ropkins, 2012; Carslaw, 2015). Este paquete ofrece diferentes 

funciones que permiten observar las tendencias de los contaminantes. Las principales funciones 

estadísticas empleadas fueron: 

- Función de tendencias suavizadas (smoothTrend): genera una gráfica de concentraciones 

medias mensuales de un parámetro seleccionado, dando lugar al diagrama de dispersión de 

pares de datos sobre el que construye una línea de tendencia suavizada, y finalmente muestra 

el intervalo de confianza al 95%. 

- Función de variación temporal (timeVariation): permite analizar la variación que presentan 

uno o más parámetros con respecto a distintos periodos temporales de carácter cíclico (días, 

semanas, años, etc), estableciendo así patrones de evolución en el comportamiento de dichos 

parámetros en la zona de estudio. 

- Gráfica polar (polarPlot): representa un parámetro seleccionado en función de las distintas 

combinaciones de dirección y velocidad del viento. Su función es identificar con bastante 

detalle fuentes potenciales de origen de la contaminación. 

- Función de regresión lineal (Theil-Sen) es un método estadístico de estimación de líneas de 

regresión robustas muy eficiente. Permite el cálculo de los parámetros de regresión de la 
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tendencia del conjunto de datos (pendiente, incertidumbre de la pendiente y significancia 

estadística, ρ). 

 

3.5.2. Contribución de fuentes (PMF) 

Con el fin de identificar y cuantificar la contribución de fuentes de PM10 a partir de los 

resultados de composición química obtenidos, se utilizó el modelo receptor Positive Matrix 

Factorization (PMF), versión 5.0 (US EPA, 2014). El PMF es una técnica de optimización por 

mínimos cuadrados con un modelo de ajuste que está basado en el balance de materia. Dicha 

técnica que fue desarrollada por Paatero y Tapper (1994) y está explicada en detalle en Paatero 

(1997). Se basa en el siguiente algoritmo matemático: 

 

𝜒𝑖𝑗 = ∑ 𝑔𝑖𝑘 ∗ 𝑓𝑘𝑗 + 𝑒𝑖𝑗

𝑝

𝑘−1

 

 

En la ecuación, p es el número de factores independientes (fuentes), xij representa la 

concentración media de la especie j en la muestra i, fkj es la fracción másica de la especie j en la 

fuente k (perfil de cada una de las fuentes), gik es la concentración con la que la fuente k contribuye 

a la muestra i (contribución de cada una de las fuentes) y eij es la parte de las medidas que no 

puede ser explicada por el modelo, llamada residual. 

Las incertidumbres constituyen las principales fuentes de error del método. Para el cálculo de 

la incertidumbre asociada al procedimiento analítico se utilizó la siguiente ecuación (Amato et 

al., 2009): 

𝜎𝑎
2 = 𝜎𝑜

2 + (𝑎𝑚)2, 

donde 𝜎𝑎 es la incertidumbre del proceso analítico, 𝑚 es la masa del analito en el filtro y 𝜎𝑜 y 

𝛼 son parámetros de ajuste (Thompson, 1988). Además, para el cálculo de las incertidumbres, se 

tuvo en cuenta la asociada a los filtros blancos (𝜎𝐵𝐿𝐾). De esta forma, la incertidumbre general de 

la determinación analítica (𝜎𝐴) se expresó como: 

𝜎𝐴
2 = 𝜎𝑎

2 + 𝜎𝐵𝐿𝐾
2  

 En la matriz de datos, las concentraciones no disponibles fueron sustituidas por la media 

geométrica de las concentraciones determinadas para cada especie (Amato el al., 2009). 

Los elementos se clasificaron en función de su ratio señal-ruido S/Nj definido por Paatero y 

Hopke (2003). Aquellos elementos con S/N entre 0.2 y 2 son definidos como variables débiles, 

mientras que si el valor de S/N es inferior a 0.2 se consideran variables malas. Dado que el ratio 

S/N es muy sensible a valores esporádicos, mucho mayores que el ruido, el porcentaje de datos 

por encima del límite de detección se usa como un criterio complementario. 
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En este capítulo se presentan los resultados obtenidos en esta investigación a través de tres 

publicaciones científicas que responden a los objetivos planteados. Cada publicación se 

corresponde con un apartado dentro de este capítulo y consta de introducción, metodología, 

resultados y discusión, conclusiones y referencias. Los artículos se presentan en orden de 

aceptación y se realiza un pequeño resumen de los principales hallazgos y conclusiones de los 

mismos (Tabla 4.1). 
 

Tabla 4.1. Relación de artículos presentados en este trabajo y de las correspondientes revistas 

científicas en las que han sido publicados. 
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Título 
Source contribution and origin of PM10 and arsenic in a complex industrial 

region (Huelva, SW Spain) 

Autores 
María Millán-Martínez, Andrés Alastuey, Daniel Sánchez-Rodas, A.M. 

Sánchez de la Campa, Xavier Querol, Jesús D. de la Rosa 

Revista 
Environmental Pollution, 274 (2021), 116268 

Índice de impacto: 8.071 

Clasificación Q1, 23/274, Categoría: Environmental Sciences 
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Título 
Contribution of anthropogenic and natural sources in PM10 during North 

African dust events in Southern Europe 

Autores 
María Millán-Martínez, Daniel Sánchez-Rodas, A.M. Sánchez de la Campa, 

Jesús D. de la Rosa 

Revista 
Environmental Pollution, 290 (2021), 118065 

Índice de impacto: 8.071 

Clasificación Q1, 23/274, Categoría: Environmental Sciences 
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Título 
Impact of the SARS-CoV-2 lockdown measures in Southern Spain on PM10 

trace elements concentrations 

Autores 
María Millán-Martínez, Daniel Sánchez-Rodas, A.M. Sánchez de la Campa, 

Jesús D. de la Rosa 

Revista 
Chemosphere, 303 (2022), 134853 

Índice de impacto: 7.086 

Clasificación Q1, 30/274, Categoría: Environmental Sciences 
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4.1. Artículo I: Source contribution and origin of PM10 and arsenic in a complex industrial 

region (Huelva, SW Spain). 

Se ha realizado un estudio de contribución de fuentes de PM10 en el entorno industrial de la 

Ría de Huelva y se han determinado los posibles orígenes del As presente en PM10 en la zona. 

Para ello, se han evaluado series temporales (1996-2017) de niveles de PM10 y gases 

contaminantes (NO2, SO2 y O3). En comparación con estudios anteriores, además de la estación 

Campus se ha tenido en cuenta por primera vez la estación de La Rábida, situada en el triángulo 

formado por los polígonos industriales Nuevo Puerto (petroquímica y refinería) y Punta del Sebo 

(fundición de Cu y fábricas de fertilizantes), y el Puerto Exterior de Huelva (carga, descarga y 

almacenamiento de graneles). Los resultados mostraron una evolución negativa interanual de los 

contaminantes, especialmente a partir del año 2008, debido a la recesión económica y al 

endurecimiento de la legislación europea de calidad del aire. El estudio de variaciones horarias y 

semanales de dichos contaminantes, así como la utilización de parámetros meteorológicos han 

permitido relacionar su origen con determinadas actividades antropogénicas específicas. Así, se 

observó como el SO2 posee un fuerte origen industrial mientras que el NO2 se asocia 

principalmente a emisiones de tráfico. Además, se ha determinado una importante fuente de PM10 

en la zona portuaria de la Ría de Huelva, derivada de la resuspensión que provoca la manipulación 

de distintos tipos de graneles. 

Teniendo en cuenta los datos de composición química de muestras de PM10 obtenidas durante 

los años 2015-2017, el As fue la principal anomalía geoquímica en comparación con otras 

estaciones de Andalucía y España. Las concentraciones anuales de As en PM10 en La Rábida 

superaron el valor límite anual establecido por la normativa europea (6 ng m-3) (7.95, 6.18 y 6.76 

μg·m-3 en 2015, 2016 y 2017, respectivamente). Mediante el análisis factorial (Positive Matrix 

Factorization) de PM10 se identificaron dos fuentes industriales que contribuían a la 

concentración de As en PM10. La primera estaba relacionada con industria de la metalurgia del 

Cu desarrollada en la zona, con una contribución a la masa total de PM10 de 3.5 µg·m-3 (11%). 

Al mismo tiempo, la manipulación de sulfuros polimetálicos en un área portuaria cercana 

provocaba emisiones fugitivas de As, lo cual supuso una contribución a la concentración de PM10 

de 2.1 µg·m-3 (7%). El análisis de especiación de As permitió discriminar entre ambas fuentes 

aquellos días en los se obtuvieron altas concentraciones de As a través de tres factores 

determinantes: el porcentaje de extracción de As de las muestras de PM10, la existencia de 

impactos de SO2, y la componente dominante de la dirección del viento el día de muestreo.  
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El artículo “Source contribution and origin of PM10 and arsenic in a complex industrial 
region (Huelva, SW Spain)”, debido a restricciones relativas a derechos de autor, ha sido 
retirado de la tesis. En sustitución del artículo ofrecemos la siguiente información: 
referencia bibliográfica, enlace a la revista y resumen.  
 

Millán-Martínez, M., Sánchez-Rodas, D., Sánchez de la Campa, A. M., Alastuey, A., Querol, X., & 
de la Rosa, J. D. (2021). Source contribution and origin of PM10 and arsenic in a complex 
industrial region (Huelva, SW Spain). In Environmental Pollution (Vol. 274, p. 116268). Elsevier 
BV. https://doi.org/10.1016/j.envpol.2020.116268 

 

Enlace al texto completo del artículo: https://doi.org/10.1016/j.envpol.2020.116268 

 

RESUMEN: 

Air pollution coming from industrial activities is a matter of interest since their 
emissions can seriously affect to the human health of nearby populations. A more 
detailed study about industrial emissions is required in order to discriminate different 
activities contributing to pollutant sources. In this sense, gaseous pollutants (NO2, 
SO2 and O3) and PM10 levels has been studied in a complex industrial area in the 
southwest of Spain (La Rabida and the nearby city of Huelva) during the period 1996–
2017. Hourly, daily, monthly and annual variations of PM10 and gaseous pollutants 
concentrations point to the industrial activity as the main SO2 source. Furthermore, 
traffic and resuspension emissions contribute to the NO2 and PM10 levels, 
respectively. Results from chemical composition of PM10 at both sites during the 
period 2015–2017 are characterized by high concentrations of the crustal components 
derived from natural and local resuspension. Arsenic is found to be the main 
geochemical anomaly at La Rabida (annual mean of 7 ng m−3), exceeding the 
European annual target of 6 ng m−3, which supposes a risk for the nearby population. 
An emission source from Cu-smelter has been identified in La Rabida and Huelva. A 
second source corresponding to emissions from polymetallic sulfides handling in a port 
area has been described for the first time in La Rabida. In addition, arsenic speciation 
results have identified three different As impacts scenarios as a function of the 
dominant wind direction, the SO2 episodes and the As extraction efficiency: impact of 
the Cu-smelter, impact of the bulk polymetallic sulfides and a mixed impact of both 
sources. 

 

https://doi.org/10.1016/j.envpol.2020.116268
https://doi.org/10.1016/j.envpol.2020.116268
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/pollutant-source
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/gaseous-pollutant
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/resuspension
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4.2. Artículo II: Contribution of anthropogenic and natural sources in PM10 during North 

African dust events in Southern Europe. 

Desde el punto de vista climático, la incidencia de intrusiones de masas de aire norteafricana 

en Andalucía Occidental y Oriental es del 25% y 31% de días al año, respectivamente. Estas 

masas de aire se caracterizan por su alta concentración de PM que incide negativamente en la 

calidad del aire. La legislación vigente permite tener en cuenta el descuento de días con incidencia 

de aire norteafricano si se supera el valor límite diario de 50 µg m-3. Sin embargo, estudios 

recientes en las Islas Canarias sobre la incidencia de las calimas en la salud pública aplicando 

biomarcadores moleculares en esputo de pacientes, han mostrado como el polvo sahariano puede 

provocar procesos inflamatorios de las vías respiratorias. A pesar de ello, en estos estudios no se 

ha tenido en cuenta el efecto de la calima sobre otras contribuciones de tipo antropogénico tales 

como el tráfico, industria, combustión y transporte a larga distancia. 

En este trabajo, se ha estudiado la contribución de fuentes naturales y antropogénicas de PM10 

a escala regional (Andalucía) bajo la influencia de masas de aire del norte de África desde un 

punto de vista histórico (8 años). La concentración de PM10, así como su composición química 

en diferentes estaciones de Andalucía (rurales, urbanas, urbanas-industriales, y tráfico) fueron 

consideradas durante el período 2007-2014. Además, se realizó un análisis factorial (PMF v5.0) 

para la identificación y cuantificación de las fuentes de PM10 en las distintas localizaciones. Los 

datos fueron divididos teniendo en cuenta dos orígenes principales de masas de aire: atlántico 

(ATL) y norte de África (NAF).  

Los resultados mostraron mayores concentraciones de PM10 cuando las masas de aire 

procedían del norte de África. Asimismo, bajo estas condiciones también se determinaron 

concentraciones más elevadas de compuestos inorgánicos secundarios y determinados elementos 

traza (As, V, Ni, Pb y B), relacionados en su mayoría con emisiones industriales. En cuanto a las 

fuentes de PM10, se identificaron tres fuentes antropogénicas principales en las estaciones 

estudiadas: tráfico, regional e industrial. Estas fuentes mostraron un incremento del 51 % cuando 

se producían eventos de polvo norteafricanos. Esto implica que las masas de aire NAF, además 

de afectar al incremento de los niveles de PM10, aumentan la concentración de componentes 

químicos relacionados con actividades antropogénicas, y, en consecuencia, se refuerzan los 

efectos adversos en la salud de la población. 
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4.3. Artículo III: Impact of the SARS-CoV-2 lockdown measures in Southern Spain on 

PM10 trace elements concentrations. 

Se ha estudiado la concentración de elementos traza en PM10, y los niveles de gases 

contaminantes (NO2 y SO2) y PM10 durante el año 2020 en la región de Andalucía. De este modo, 

se pretende conocer la influencia de las restricciones debidas a la pandemia de la Covid-19 sobre 

la emisión de dichos contaminantes, y hasta donde se puede aplicar medidas de restricciones por 

parte de los gestores de calidad del aire, para su mejora. Con objeto de alcanzar una mejor 

comprensión de la evolución de los contaminantes, se han considerado tres subperíodos de 

estudios: pre-confinamiento, confinamiento y relajación,  

La comparación entre los datos obtenidos en 2020 y los correspondientes al período 2013-

2016, mostraron un descenso general de los niveles de NO2 durante el confinamiento. Este 

descenso es especialmente acusado en los emplazamientos con tráfico denso, ya que la emisión 

de este contaminante gaseoso está directamente relacionada con el tráfico rodado. El descenso de 

los niveles de PM10 en el período de confinamiento fue menor que en el caso del NO2, debido a 

la variedad de sus fuentes de origen tanto naturales como antropogénicas. 

En cuanto a la concentración de elementos traza en PM10, se observó un claro descenso en 

aquellos que están asociados a las emisiones de tráfico (principalmente Sn y Sb) durante los meses 

de confinamiento cuando se comparó con años anteriores. Sin embargo, teniendo en cuenta la 

concentración de elementos derivados de emisiones industriales específicas, se dieron diferentes 

escenarios. En la Bahía de Algeciras, la variación de las concentraciones de V, Ni y Cr durante 

los tres subperíodos considerados fue similar. Además, tampoco se observó una reducción en los 

impactos de SO2, indicando que la actividad industrial se mantuvo constante durante el 

confinamiento. Por el contrario, en la zona de Bailén, sí se produjo un descenso en las 

concentraciones de Ni, V, Cu, Zn, y Pb en el confinamiento (20–30%). Estos elementos se asocian 

a la producción de cerámica que se desarrolla en esta área, por lo que la disminución podría 

deberse a una menor demanda de estos productos por parte del sector de la construcción. 

Finalmente, en la ciudad de Huelva, los elementos derivados de la industria de fundición de Cu 

(mayoritariamente As, Cu y Zn) mostraron una mayor disminución de su concentración durante 

los períodos de confinamiento y relajación (50-70%). Sin embargo, desde el punto de vista anual 

en la estación de La Rábida se ha alcanzado una concentración de As de 6.1 ng m-3, superando el 

límite objetivo europeo, a pesar de las reducciones observadas en el confinamiento. Asimismo, 

los impactos de SO2, procedentes en su mayoría de esta industria, disminuyeron en marzo de 

2020, apuntando a una reducción de las emisiones de la actividad metalúrgica. 
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Este trabajo se ha enfocado en la caracterización y cuantificación de fuentes de PM10 en zonas 

industriales complejas. Se ha prestado especial atención a las fuentes de origen antropogénico, 

dado el mayor impacto negativo que provocan en la salud humana. Partiendo de la problemática 

existente en el Entorno de la Ría de Huelva, donde se ubican importantes complejos industriales, 

el estudio ha sido extendido a nivel regional (Andalucía). Las principales contribuciones 

antropogénicas a la concentración de PM10 se han evaluado, además, bajo episodios de 

intrusiones de polvo norteafricanas, que suceden con frecuencia en esta zona del sur de Europa. 

Finalmente, la pandemia mundial ocurrida en 2020 debido a la Covid-19, ha representado una 

oportunidad excepcional para evaluar dichas contribuciones antropogénicas con una disminución 

máxima de la presencia humana en el entorno. 

En cada uno de los tres manuscritos que componen este trabajo de Tesis Doctoral están 

incluidas sus principales conclusiones. De manera más detallada, las conclusiones finales de este 

trabajo son las siguientes: 

Entre los años 2015-2017, se ha observado una contribución industrial al PM10 en el entorno 

de la Ría de Huelva, tanto en el centro urbano de la ciudad (1.9 µg m-3, 7%), como en la localidad 

de La Rábida (3.5 µg m-3, 11%), más cercana a los focos industriales. El perfil químico de la 

fuente señala a la fundición de Cu localizada (Polígono Industrial Punta del Sebo) como la 

principal industria emisora de metales. Además, se ha identificado una segunda fuente industrial 

en La Rábida (2.1 µg·m-3, 7%) relacionada con la resuspensión de sulfuros polimetálicos en la 

zona portuaria. 

La concentración de As en PM10 constituye la principal anomalía geoquímica en la zona 

industrial (6.8 ng m-3 en La Rábida en 2017), como ya había sido demostrado en el área urbana 

de Huelva. Por primera vez se han identificado dos fuentes diferentes de As en un área industrial 

compleja mediante análisis de especiación: emisiones canalizadas procedentes de la fundición de 

Cu y emisiones fugitivas derivadas de la manipulación de graneles de sulfuros polimetálicos. 

Aunque las concentraciones más elevadas de As se obtienen por la manipulación de los sulfuros 

polimetálicos en la zona porturia, sus bajos porcentajes de extacción en las muestras no implican 

un impacto especialmente serio para la salud.  

 El estudio de las concentraciones de PM10 en distintas estaciones de muestreo de Andalucía 

durante el período 2007-2014, ha permitido comprobar que las intrusiones de polvo norteafricanas 

(NAF) provocaban su aumento a nivel regional. Los componentes químicos crustal, SIC y C total 

de PM10 presentaron mayores concentraciones bajo la influencia de NAF en comparación con 

masas de aire atlánticas (ATL). De la misma forma, los elementos traza de origen industrial que 

constituyen anomalías geoquímicas específicas (As en Huelva, V en Bailén o Cr en Bahía de 

Algeciras) se vieron también incrementados por las masas de aire NAF. Aunque el mayor 

aumento bajo la influencia NAF se produjo en la contribución crustal de PM10 (128%), las 

fuentes antropogénicas presentaron una concentración un 50% más elevadas bajo estos episodios 

NAF. Se pone de manifiesto que la población está especialmente expuesta a una peor calidad del 

aire durante estos días. El estudio de largas series temporales a nivel regional es fundamental para 

los gestores de calidad, que ante eventos de calima deben de modular, en la medida de lo posible, 

las emisiones industriales, de tráfico y de combustión de biomasa.  

 El confinamiento de la población debido a la Covid-19 ha provocado una importante reducción 

en las emisiones de tráfico, reflejada en la drástica disminución de las concentraciones de NO2 y 
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de ciertos elementos traza en PM10 (Sn y Sb) en Andalucía. Sin embargo, las concentraciones de 

los elementos derivados de emisiones industriales específicas mostraron diferentes tendencias 

durante el confinamiento. En el área cerámica de Bailén las concentraciones de V y Ni 

disminuyeron debido a la reducción de la demanda en el sector de la construcción. En la Bahía de 

Algeciras se observó una continuidad de la actividad industrial dado que las concentraciones de 

V, Ni y Cr se mantuvieron en el confinamiento. Finalmente, en Huelva, los elementos asociados 

a la fundición de Cu (As, Ni, Cu, Zn y Pb), experimentaron un mayor descenso en los meses de 

confinamiento. Sin embargo, desde el punto de vista anual en la estación de La Rábida se ha 

alcanzado una concentración de As de 6.1 ng m-3, superando el límite objetivo europeo, a pesar 

de las reducciones observadas en el confinamiento. 

El estudio de la composición química y contribución de fuentes de PM10 a nivel regional de 

Andalucía revela la importancia de las emisiones industriales. Las altas concentraciones de 

elementos y compuestos tóxicos en PM10 se asocian a actividades industriales específicas, que 

en muchas ocasiones impactan sobre las poblaciones cercanas. Estas anomalías han sido 

observadas incluso bajo condiciones de confinamiento de la población. Por tanto, los resultados 

de este tipo de estudios han de tenerse en cuenta para imponer medidas de abatimiento en las 

industrias y elaborar nuevas normativas de calidad del aire. Dichas concentraciones pueden verse 

además incrementadas bajo la influencia de fenómenos naturales como masas de aire 

norteafricanas. 
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Anexo I. Parámetros de validación de los métodos analíticos 

I.1. Linealidad, límite de detección (LD) y límite de cuantificación (LQ) 

Tabla A.1. ICP-OES 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Elemento 

Rango de 

calibración 

(mg L-1) 

Recta de calibrado 

(y = ax + b) 

Coeficiente de 

correlación (r2) 

LD 

(mg L-1) 

LQ 

(mg L-1) 

Al 0.05 – 100 y = 3351.5 x + 783.85 0.99995 0.56 1.87 

Ca 0.05 – 100 y = 7868.6 x + 171.00 0.99993 0.57 1.90 

Fe 0.05 – 100 y = 9840.7 x + 190.16 0.99991 0.14 0.48 

K 0.05 – 50 y = 754.77 x - 38.515 0.99999 0.25 0.84 

Mg 0.05 – 50 y = 3541.1 x + 20.913 0.99990 0.07 0.22 

Mn 0.05 – 100 y = 37169 x + 179.50 0.99997 0.00 0.00 

Na 0.05 – 100 y = 5771.7 x + 114.79 1.00000 0.27 0.89 

P 0.05 – 100 y = 176.46 x + 4.4022 0.99999 0.06 0.20 

S 0.05 – 100 y = 3.8067 x + 4.5392 0.99974 2.09 6.97 

Ti 0.05 – 50 y = 53844 x + 409.50 0.99994 0.02 0.05 
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Tabla A.2. ICP-MS 

 

 

 

 

 

 

Elemento 

Rango de 

calibración  

(µg L-1) 

Recta de calibrado 

(y = ax + b) 

Coeficiente de 

correlación (r2) 

LD 

(µg L-1) 

LQ 

(µg L-1) 

Li 1 – 250 y = 6.56 10-5 x + 1.41 10-5 0.99991 0.29 0.95 

Be 1 – 250 y = 7.29 10-5 x + 1.00 10-5 0.99992 0.03 0.10 

Sc 1 – 250 y = 2.09 10-3 x + 4.30 10-4 0.99998 0.12 0.40 

V 1 – 250 y = 8.42 10-3 x + 4.48 10-3 0.99998 0.46 1.54 

Cr 1 – 250 y = 1.27 10-2 x + 8.01 10-3   0.99989 0.92 3.07 

Co 1 – 250 y = 2.64 10-2 x + 5.47 10-3 0.99997 0.10 0.34 

Ni 1 – 250 y = 7.62 10-3 x + 5.64 10-3 0.99999 0.60 2.00 

Cu 1 – 250 y = 2.13 10-2 x + 0.00 0.99999 0.00 0.00 

Zn 1 – 250 y = 1.66 10-3 x + 0.00 0.99989 0.21 0.71 

Ga 1 – 250 y = 2.29 10-3 x + 5.04 10-4 1.00000 0.24 0.80 

Ge 1 – 250 y = 1.79 10-3 x + 3.95 10-4 1.00000 0.07 0.24 

As 1 – 250 y = 8.56 10-4 x + 2.16 10-4   0.99999 0.27 0.88 

Se 1 – 250 y = 2.58 10-4 x + 6.00 10-5   1.00000 0.24 0.81 

Rb 1 – 250 y = 3.02 10-3 x + 1.10 10-3   0.99999 0.90 2.99 

Sr 1 – 250 y = 3.95 10-3 x + 2.57 10-3 0.99999 0.48 1.62 

Y 1 – 250 y = 1.21 10-2 x + 3.20 10-3 0.99998 0.10 0.33 

Zr 1 – 250 y = 1.38 10-2 x + 1.24 10-2 0.99998 2.47 8.25 

Nb 1 – 250 y = 3.39 10-2 x + 9.78 10-3 0.99996 0.27 0.90 

Mo 1 – 250 y = 9.39 10-3 x + 2.35 10-2 0.99996 0.73 2.42 

Cd 1 – 250 y = 3.66 10-3 x + 5.99 10-4   0.99983 0.09 0.29 

Sn 1 – 250 y = 6.73 10-3 x + 1.66 10-3 0.99997 0.04 0.12 

Sb 1 – 250 y = 5.43 10-3 x + 1.13 10-3 1.00000 0.36 1.20 

Cs 1 – 250 y = 1.14 10-2 x + 1.83 10-3 0.99999 0.15 0.52 

Ba 1 – 250 y = 2.50 10-3 x + 4.68 10-3 1.00000 0.99 3.29 

La 1 – 250 y = 4.94 10-2 x + 1.26 10-2 0.99998 0.11 0.37 

Ce 1 – 250 y = 6.81 10-2 x + 2.47 10-2  0.99998 0.23 0.75 

Pr 1 – 250 y = 6.23 10-2 x + 1.16 10-2 1.00000 0.04 0.13 

Nd 1 – 250 y = 1.27 10-2 x + 3.03 10-3 0.99999 0.10 0.32 

Sm 1 – 250 y = 1.07 10-2 x + 1.97 10-3 0.99998 0.03 0.11 

Eu 1 – 250 y = 3.82 10-2 x + 6.27 10-3 0.99997 0.04 0.12 

Gd 1 – 250 y = 2.63 10-2 x + 4.75 10-3 0.99994 0.04 0.13 

Tb 1 – 250 y = 1.33 10-1 x + 2.13 10-2 0.99998 0.04 0.12 

Dy 1 – 250 y = 3.10 10-2 x + 5.56 10-3 0.99999 0.04 0.13 

Ho 1 – 250 y = 1.38 10-1 x + 2.19 10-2 0.99999 0.04 0.12 

Er 1 – 250 y = 4.64 10-2 x + 7.92 10-3 0.99999 0.04 0.12 

Tm 1 – 250 y = 1.59 10-1 x + 2.21 10-2 0.99999 0.03 0.12 

Yb 1 – 250 y = 3.92 10-2 x + 6.43 10-3 0.99999 0.04 0.12 

Lu 1 – 250 y = 7.03 10-2 x + 1.17 10-2  1.00000 0.03 0.12 

Hf 1 – 250 y = 4.08 10-2 x + 7.46 10-3 0.99999 0.06 0.20 

W 1 – 250 y = 7.06 10-2 x + 3.86 10-1 0.99996 0.72 2.39 

Tl 1 – 250 y = 1.26 10-1 x + 2.24 10-2 0.99998 0.17 0.55 

Pb 1 – 250 y = 8.13 10-2 x + 6.20 10-2 0.99995 0.74 2.48 

Bi 1 – 250 y = 9.99 10-2 x + 2.13 10-2  0.99999 0.07 0.23 

Th 1 – 250 y = 1.46 10-1 x + 2.76 10-2  0.99998 0.04 0.13 

U 1 – 250 y = 1.84 10-1 x + 3.46 10-2 0.99997 0.04 0.14 
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Tabla A.3. Cromatografía Iónica 

 

I.2. Precisión: repetitividad y reproducibilidad 

- Repetitividad: Para cada elemento o compuesto, se ha tomado un patrón de calibración de 

rango bajo y otro patrón de rango bajo, realizando 5 replicados de cada uno el mismo día de 

análisis. La precisión se ha calculado a través de la RSD de la media de las concentraciones 

obtenidas. 

- Reproducibilidad: Para cada elemento o compuesto, se ha tomado un patrón de calibración de 

rango bajo y otro de rango alto. En este caso, los replicados se han realizado distintos días de 

análisis no consecutivos. La precisión se ha calculado a través de la RSD de la media de las 

concentraciones obtenidas. 

 

Tabla A.4. ICP-OES 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Elemento 

Rango de 

calibración 

(mg L-1) 

Recta de calibrado 

(y = ax + b) 

Coeficiente de 

correlación (r2) 

LD 

(mg L-1) 

LQ 

(mg L-1) 

F- 0.025 – 12 y = 0.3204x - 0.0883 0.9997 0.03 0.09 

Cl- 0.25 – 120 y = 0.279 x - 1.3043 0.9997 0.90 3.01 

NO3
- 0.125 – 60 y = 0.1167x - 0.1963 0.9989 0.09 0.29 

PO4
3- 0.125 – 60 y = 0.0608x - 0.1081 0.9991 0.15 0.49 

SO4
2- 0.25 – 120 y = 1.9737x - 3.2332 0.9999 0.47 1.57 

NH4
+ 0.025 – 25 y = 0.2418x + 0.0092 1.0000 0.19 0.62 

 REPETITIVIDAD REPRODUCIBILIDAD 

Elemento 
% RSD 

0.5 mg L-1 

% RSD 

50 mg L-1 

% RSD 

0.5 mg L-1 

% RSD 

50 mg L-1 

Al 0.86 2.16 1.81 2.23 

Ca 1.01 0.79 2.73 0.71 

Fe 0.99 1.78 5.17 3.62 

K 1.92 1.58 2.61 1.36 

Mg 1.00 1.77 1.41 1.11 

Mn 0.91 2.54 1.77 1.63 

Na 2.06 2.54 3.59 2.51 

P 1.33 2.07 3.64 1.95 

S 1.57 2.62 3.67 1.34 

Ti 1.03 2.98 2.98 4.64 
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Tabla A.5. ICP-MS  

 

 

 

 

 

 REPETITIVIDAD REPRODUCIBILIDAD 

Elemento 
% RSD 

10 µg L-1 

% RSD 

250 µg L-1 

% RSD 

10 µg L-1 

% RSD 

250 µg L-1 

Li 5.72 0.54 5.00 0.69 

Be 4.23 0.96 9.25 0.58 

Sc 0.84 0.92 3.55 0.39 

V 0.27 0.71 4.63 0.56 

Cr 0.43 0.41 4.67 0.45 

Co 0.41 0.74 3.80 0.19 

Ni 0.41 0.31 13.5 0.62 

Cu 0.48 0.36 18.9 0.53 

Zn 0.52 0.71 5.02 0.94 

Ga 0.49 0.65 4.02 0.31 

Ge 0.70 0.65 4.20 0.29 

As 0.64 0.94 9.14 0.39 

Se 1.78 0.85 3.52 0.28 

Rb 0.32 1.07 3.90 0.37 

Sr 0.89 1.05 4.16 0.39 

Y 0.49 0.66 4.13 0.26 

Zr 0.22 0.61 5.34 0.34 

Nb 0.46 0.54 4.85 0.41 

Mo 4.36 0.96 4.56 0.45 

Cd 0.51 0.31 3.15 0.32 

Sn 0.74 0.28 3.50 0.29 

Sb 0.33 0.55 7.59 0.17 

Cs 0.47 0.86 3.96 0.34 

Ba 0.57 0.58 3.73 0.31 

La 0.23 0.22 2.50 0.30 

Ce 0.39 0.11 4.37 0.32 

Pr 0.40 0.37 2.68 0.27 

Nd 0.83 0.49 2.33 0.25 

Sm 0.91 0.35 3.33 0.42 

Eu 0.44 0.30 2.42 0.26 

Gd 0.72 0.58 2.09 0.13 

Tb 0.65 0.45 1.80 0.28 

Dy 0.67 0.48 1.66 0.23 

Ho 0.58 0.56 2.02 0.26 

Er 0.62 0.48 1.61 0.17 

Tm 0.80 0.47 1.51 0.15 

Yb 0.818 0.50 1.61 0.16 

Lu 0.796 0.45 3.438 0.20 

Hf 0.816 0.62 1.766 0.13 

W 9.835 1.80 3.056 0.26 

Tl 0.762 0.91 1.408 0.08 

Pb 0.846 0.84 4.450 0.21 

Bi 0.787 0.63 10.30 0.27 

Th 0.620 1.14 1.634 0.20 

U 0.912 0.99 1.584 0.19 
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Tabla A.6. Cromatografía Iónica 

*Patrones de calibración de rango alto y bajo específicos para cada ion. 

 

I.3. Exactitud 

La exactitud de los elementos analizados por ICP-MS e ICP-OES se determinó mediante el 

análisis del material de referencia NIST® SRM® 1633c (ceniza volante). 

Tabla A.7. ICP-MS 

aValores certificados, bValores de referencia, cValores orientativos 

 

 

 REPETITIVIDAD REPRODUCIBILIDAD 

Elemento 
Rango bajo 

(mg L-1)* 

Rango alto 

(mg L-1)* 

% RSD 

Rango bajo 

% RSD 

Rango bajo 

% RSD 

Rango bajo 

% RSD 

Rango bajo 

F- 0.30 9.0 1.80 1.38 1.87 1.42 

Cl- 3.0 90 1.64 1.33 1.18 1.33 

NO3
- 3.0 45 1.53 1.36 1.83 1.09 

SO4
2- 3.0 90 1.52 1.48 1.12 1.36 

NH4
+ 0.25 20 2.28 0.64 2.16 0.33 

Elemento 
Valor analizado  

(mg kg-1) 

Valor certificado 

(mg kg-1) 
% RSD 

Be 17 16c 3.35 

Sc 41.0 37.6 ± 0.6b 9.08 

V 295.6 286.2 ± 7.9a 3.27 

Cr 225 258 ± 6b -12.9 

Co 41.0 42.9 ± 3.5a -4.42 

Ni 128 132 ± 10a -3.10 

Cu 160.5 173.7 ± 6.4a -7.58 

Zn 254 235 ± 14b 7.90 

As 178.3 186.2 ± 3.0a -4.24 

Se 16.2 13.9 ± 0.5b 16.2 

Rb 120.29 117.42 ± 0.53a 2.45 

Sr 935 901 ± 56a 3.78 

Cd 1.023 0.758 ± 0.005a 34.9 

Sb 8.78 8.56 ± 0.29a 2.56 

Cs 9.74 9.39 ± 0.22b 3.67 

Ba 1091 1126 ± 0.0033 -3.10 

Ce 204 180c 7.37 

Nd 88 87c 1.27 

Sm 21 19c 6.55 

Eu 4.94 4.67 ± 0.07b 5.71 

Tb 3.08 3.12 ± 0.06b -1.28 

Dy 19.8 18.7 ± 0.30b 6.10 

Yb 8.4 7.7c 9.23 

Lu 1.38 1.32 ± 0.03b 4.58 

Pb 95.7 95.2 ± 2.5a 0.53 

Th 23.3 23.0 ± 0.4b 1.34 

U 9.28 9.25 ± 0.45b 0.28 
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Tabla A.8. ICP-OES 

aValores certificados, bValores de referencia 

 

 

Elemento 
Valor analizado  

(mg L-1) 

Valor certificado 

(mg L-1) 
% RSD 

Al 128.07 132.8 ± 6.1ª 3.56 

Ca 12.52 13.65 ± 0.40ª 8.28 

Fe 100.3 104.9 ± 3.9ª 4.36 

K 16.90 17.73 ± 0.66ª 4.68 

Mg 4.63 4.98 ± 0.52ª 7.03 

Mn 0.220 0.240 ± 0.003ª 8.33 

Na 1.870 1.707 ± 0.059ª 9.55 

P 1.83 1.92 ± 0.10b 4.69 

S 1.56 1.10 ± 0.19b 41.8 

Ti 6.96 7.24 ± 0.30ª 3.87 
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