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Para diagnosticar correctamente los problemas de contaminación atmosférica 

causados por actividades humanas y fuentes naturales, se requiere de disponer de 

herramientas analíticas capaces de ofrecer información exacta y representativa sobre la 

presencia y la concentración de sustancias contaminantes en el aire. En el caso del ozono 

troposférico, regulado como contaminante atmosférico peligroso por la normativa de 

protección de la calidad del aire, es monitorizado continuamente en costosas unidades 

de vigilancia, por lo que las mediciones se limitan a lugares específicos que carecen de 

la resolución espacial deseable para evaluar los niveles en entornos complejos, 

especialmente en áreas urbanas.  

Por lo tanto, en esta Tesis Doctoral se aborda el desarrollo y aplicación de 

nuevas metodologías analíticas portátiles, miniaturizadas y de bajo coste para la 

monitorización descentralizada de ozono troposférico y sus precursores, como es el 

dióxido de nitrógeno. Asimismo, se pretende aplicar procedimientos de interpretación 

de datos de ozono y precursores para estudiar el comportamiento de estos 

contaminantes en nuestra región.  

La presente Memoria se encuentra estructurada en las siguientes partes: 

Introducción y Antecedentes, Resultados y Discusión, y Conclusiones.  En la sección de 

Resultados y Discusión se presentan las publicaciones científicas derivadas de este 

trabajo, seguido de un resumen y discusión de los mismos en castellano.  

En la primera publicación se desarrolla una novedosa metodología analítica 

para la determinación de ozono troposférico en el aire ambiente. Este método se basó 

en el muestreo pasivo de ozono en electrodos serigrafiados de carbono modificados 

químicamente con indigotrisulfonato, seguido de la medición indirecta del ozono 

troposférico mediante voltamperometría de onda cuadrada.  

En la segunda publicación se describe el desarrollo y aplicación de un método 

simple para la determinación de ozono troposférico en el aire. La medición se basó en 

el análisis de imágenes digitales de discos de muestreo pasivo impregnados de 

indigotrisulfonato utilizando como instrumento de medida la cámara de un smartphone.  

La tercera publicación se basa en la optimización y validación de la 

metodología descrita en la publicación anterior, pero aplicada a la determinación de 
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dióxido de nitrógeno en el aire ambiente. En este caso se utilizó la reacción colorimétrica 

de Griess-Saltzman para la monitorización activa del dióxido de nitrógeno capturado en 

discos impregnados con trietanolamina. También se desarrolló una aplicación ad hoc 

para smartphone para procesar las imágenes digitales y cuantificar la concentración de 

dióxido de nitrógeno in-situ.  

La cuarta publicación se centra en la identificación y caracterización de los 

episodios de alta concentración de ozono ocurridos en Extremadura durante el período 

2014 – 2015. Para cada episodio de ozono, se evaluó la influencia atmosférica teniendo 

en cuenta la clasificación de los patrones sinópticos descrita por Font-Tullot y las 

retrotrayectorias de las masas de aire.  

Finalmente, la quinta la publicación describe el efecto de las medidas de 

confinamiento debido a la COVID-19 en los niveles de ozono, dióxido de nitrógeno y 

compuestos orgánicos volátiles medidos en unidades de vigilancia suburbanas y rurales 

de Extremadura. Se cuantificaron las reducciones de estos contaminantes en 

comparación con el período de referencia 2010 – 2019.  
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El ozono troposférico es un contaminante atmosférico secundario con un 

fuerte impacto negativo sobre la salud humana y sobre los ecosistemas naturales, 

además de ser un importante gas de efecto invernadero. Por ello, es necesario disponer 

de herramientas analíticas que permitan obtener un control rápido y eficaz de los niveles 

de este contaminante y sus precursores, así como de procedimientos de interpretación 

de resultados para facilitar su predicción y gestión.  

Por lo tanto, el objetivo principal de esta Tesis es desarrollar metodologías 

analíticas simples y miniaturizadas, aplicables en condiciones de campo, para la 

detección de ozono y dióxido de nitrógeno en el medio ambiente. Con esto se pretende 

obtener una mejor información ambiental, con una mayor resolución espacial y 

temporal de los datos a un menor coste. Además, se pretende llevar a cabo el análisis 

de interpretación de datos para estudiar el comportamiento del ozono y sus precursores 

en Extremadura. Con estos objetivos se conseguiría, en definitiva, una mejora 

significativa de la eficacia de los sistemas de protección de la salud humana y del medio 

ambiente frente a estos contaminantes.   

El objetivo general de la Tesis se desglosa en los siguientes objetivos 

específicos: 

1. Desarrollar una nueva metodología analítica basada en la combinación del muestreo 

pasivo y la detección voltamperométrica utilizando electrodos impresos comerciales 

para la determinación de ozono en el aire ambiente.  

2. Aplicar la metodología desarrollada en el objetivo 1 para la determinación de ozono 

troposférico en un área suburbana de la ciudad de Badajoz, contrastando los 

resultados con los medidos por el analizador de referencia. 

3. Desarrollar y validar un método colorimétrico de bajo coste basado en el análisis de 

imágenes digitales capturadas mediante la cámara de un smartphone para la 

determinación de ozono troposférico en el aire ambiente.  

4. Desarrollar y validar un sensor colorimétrico basado en la cámara de un smartphone 

para la medida in-situ de la concentración de dióxido de nitrógeno en una zona de 

tráfico de la ciudad de Badajoz. 



Objetivos 

8 

5. Caracterizar los episodios de ozono en Extremadura para evaluar la contribución de 

los procesos fotoquímicos locales y del transporte a largo alcance en los niveles de 

ozono.   

6. Evaluar los efectos del confinamiento debido a la COVID-19 en los niveles de ozono, 

dióxido de nitrógeno y compuestos orgánicos volátiles medidos en unidades de 

vigilancia de la calidad del aire ubicadas en zonas suburbanas y rurales de 

Extremadura.  
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3.1 El ozono troposférico como contaminante ambiental 

3.1.1 Generalidades 

El ozono (O3) es un gas de color azul a temperatura ambiente cuando se genera 

a partir de aire seco, pero incoloro cuando se genera a partir de oxígeno de alta pureza. 

Está formado por tres átomos de oxígeno situados en los vértices de un triángulo de 

ángulo obtuso con un ángulo central de aproximadamente 116° 49’ y una longitud de 

enlace (O-O) de 1,26 Å (Annel K. Greene, 2012; Batakliev et al., 2014; Delgado, 2005). El 

ozono es ligeramente más denso (2,14 g L-1) que el aire (1,28 g L-1) a 0 °C y presión 

atmosférica (Annel K. Greene, 2012). A temperatura ambiente, se trata de un gas 

inestable, pero con una vida media más larga en estado gaseoso que en solución acuosa. 

Además, tiene una alta capacidad oxidante (potencial de reducción de 2,07 V) (Annel K. 

Greene, 2012).  

El ozono es un componente natural de la atmósfera presente en sus dos capas 

inferiores: la estratosfera (entre 15-50 km por encima de la superficie terrestre) y la 

troposfera (desde la superficie terrestre hasta los 15 km de altitud). Estas distancias son 

aproximadas debido a que la altitud a la que termina la troposfera y comienza la 

estratosfera varía con la latitud y la estación del año (Baird and Cann, 2014).  

En la estratosfera y a unos 20 km de altura sobre la superficie terrestre, se 

encuentra la llamada capa de ozono u ozono estratosférico, donde se concentra la 

mayor parte del ozono (aproximadamente el 90 %) (Baird and Cann, 2014; Lelieveld and 

Dentener, 2000). La capa de ozono actúa de forma beneficiosa para los seres vivos, 

filtrando la mayor parte de la radiación solar ultravioleta proveniente del sol (longitudes 

de onda entre 100 y 400 nm) evitando que alcancen la superficie terrestre (Abellán et 

al., 2009). A estos niveles (por encima de los 20 km) el ozono se forma principalmente a 

partir del oxígeno molecular y la energía aportada por la radiación solar ultravioleta. La 

formación de ozono comienza con la fotodisociación de las moléculas de oxígeno por la 

radiación solar ultravioleta (Ec. 1). Posteriormente, los átomos de oxígeno, que son 

altamente reactivos, se combinan con las moléculas de oxígeno para formar 

ozono (Ec. 2). Esta reacción es exotérmica, donde 𝑀 es una molécula inerte cuya función 
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es absorber parte del exceso de la energía liberada y estabilizar la molécula de ozono 

(Jacob, 1999). 

 𝑂2 + ℎ𝑣 (λ < 240) → 2𝑂  (1) 

 𝑂2 + 𝑂 + 𝑀 → 𝑂3 + 𝑀  (2) 

El ozono situado en la troposfera es lo que se denomina ozono troposférico. 

Se trata de un contaminante secundario, es decir, no emitido directamente a la 

atmósfera, sino formado mediante reacciones fotoquímicas a partir de contaminantes 

primarios (Figura 1). Los principales precursores del ozono son los óxidos de nitrógeno 

(NOx), fundamentalmente monóxido de nitrógeno (NO) y dióxido de nitrógeno (NO2), 

los compuestos orgánicos volátiles (COVs), el metano (CH4) y el monóxido de carbono 

(CO) (Monks et al., 2015). Estas especies químicas, al reaccionar mediante procesos 

cuyas cinéticas pueden alcanzar varias horas, y especialmente bajo unas condiciones 

meteorológicas determinadas de altas presiones y temperaturas con radiación solar 

intensa, producen el consiguiente aumento de concentración de ozono, principalmente 

en la época estival (Adame and Sole, 2013; Duncan et al., 2008; García et al., 2005; 

Saavedra et al., 2012). 

 

Figura 1. Precursores de la formación de ozono troposférico. 

Además, la troposfera sufre intrusiones de ozono procedente desde la 

estratosfera. Estas intrusiones son de carácter episódico, alcanzado su máximo efecto 
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en primavera (Pendlebury et al., 2018). Inicialmente, se pensó que la estratosfera era la 

principal fuente del ozono troposférico. Sin embargo, estudios de los años 50  del s. XX 

revelaron que el ozono era un componente de la niebla tóxica de Los Ángeles (Haagen-

Smit, 1952) generado localmente, e investigaciones posteriores en los años 70 y 80 

concluyeron que el ozono se produce principalmente por la oxidación fotoquímica de 

precursores (Chameides and Walker, 1973; Crutzen, 1974; Levy, 1972; Logan et al., 

1981; S. C. Liu, M. Trainer, F. C. Fehsenfeld, D. D. Parrish and D. W. Fahey, G . Hobler, 

1985). Los modelos atmosféricos químicos y climáticos mundiales varían en sus 

estimaciones de la cantidad de ozono troposférico originado a partir de la estratosfera 

o de la fotoquímica in situ (Wu et al., 2007). Varios autores han observado que la 

intrusión estratosférica contribuye en un 20-30 % en las latitudes medias del hemisferio 

norte (Emmons et al., 2003; Lelieveld and Dentener, 2000; Liang et al., 2011). Pero todos 

están de acuerdo en que la fotoquímica es la fuente dominante, superando el flujo de 

la estratosfera por factores de 7 a 15 (Cooper et al., 2014; Young et al., 2013).  

3.1.2 Química del ozono troposférico 

La formación de ozono en la troposfera es un proceso complejo que involucra 

diversas reacciones no lineales, con la participación de numerosos precursores 

(Figura 2). El fenómeno en el cual se acumulan estos precursores y se forman los 

productos secundarios es conocido como smog fotoquímico (contracción de las palabras 

inglesas smoke, humo, y fog, niebla). Los principales oxidantes que participan en el smog 

fotoquímico son el ozono, el nitrato de peroxiacilo (PANs), peróxido de hidrógeno 

(H2O2), ácido fórmico (HCOOH) y otras sustancias trazas (Dam Duy An, Hoang Xuan Co, 

2008).  

Los formación de ozono troposférico es un paso crítico en un episodio de smog 

fotoquímico, debido a que el resto de reacciones fotoquímicas que ocurren durante el 

mismo deben su origen a la producción de ozono (Baird, 2001). En el presente trabajo, 

el aspecto del smog fotoquímico que más nos interesa es el relacionado con la formación 

del ozono. A continuación, se resumen los mecanismos de formación de ozono 

troposférico. 
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Figura 2. Esquema de las principales reacciones químicas involucradas en la formación y 

destrucción de ozono troposférico. 

➢ Óxidos de nitrógeno 

Sólo se conoce una reacción que da lugar a la formación de ozono en la 

troposfera, la adición de un átomo de oxígeno a una molécula de oxígeno (Ec. 2). En la 

troposfera, los átomos de oxígeno se producen fundamentalmente por fotólisis del NO2, 

causada por la radiación ultravioleta con una  𝜆 mayor a 280 nm (Ec. 3):  

 𝑂2 + 𝑂 + 𝑀 → 𝑂3 + 𝑀  (2) 

 𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 (𝜆 > 280) → 𝑁𝑂 + 𝑂  (3) 

El ozono generado en la reacción 2 y el NO generado en la reacción 3 

reaccionan para formar oxígeno molecular y NO2, completando así el denominado “ciclo 

del nitrógeno” (Ec. 4): 

 𝑁𝑂 + 𝑂3 → 𝑁𝑂2 + 𝑂2  (4) 

Las reacciones 2 y 4 son relativamente rápidas frente a la reacción fotólisis 3, 

que es habitualmente la reacción limitante de la velocidad del ciclo del nitrógeno. Por 

esta causa no se forman cantidades apreciables de ozono durante la noche. Y por la 

misma razón se observan altas concentraciones de ozono en verano, cuando la 

temperatura es alta y la radiación solar es intensa. El ciclo temporal de las tres 

reacciones es tan sólo de unos minutos. Por lo tanto, el ciclo del nitrógeno opera lo 
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suficientemente rápido para mantener un estado fotoestacionario de concentración de 

ozono (Ec. 5) dependiente de las concentraciones relativas de NO2 y de NO: 

    [𝑂3]𝑒𝑠𝑡𝑎𝑑𝑜𝑓𝑜𝑡𝑜𝑒𝑠𝑡𝑎𝑐𝑖𝑜𝑛𝑎𝑟𝑖𝑜 = (
𝑘3

𝑘4
) 𝑥

[𝑁𝑂2]

[𝑁𝑂]
 (5) 

El cociente de las constantes de velocidad de las reacciones 3 y 4 (
𝑘3

𝑘4
) es del 

orden de 1:100. Suponiendo que se pudiera alcanzar el equilibrio en el aire ambiente, 

sería necesario una relación de NO2 a NO  de 10:1 para que se generara una 

concentración de ozono de 100 ppb. Pero la relación real de emisiones de NO2 a NO es 

1:10, por lo tanto, las concentraciones de NO2, NO y O3 forman un equilibrio estable. El 

ozono oxidará al NO para regenerar al NO2 (Ec. 4) sin resultar ganancia neta de ozono. 

Por consiguiente, para que se acumule ozono en el aire ambiente se necesita otra ruta 

de conversión de NO a NO2, una ruta que no consuma ozono. Esta ruta alternativa viene 

dada por diversas reacciones fotoquímicas que tienen lugar en presencia de otros 

contaminantes atmosféricos, dando lugar a la formación de ozono y otros 

contaminantes secundarios (California Environmental Protection Agency, 2004; 

Delgado, 2005). 

➢ Compuestos orgánicos volátiles 

Los COVs se oxidan en la atmósfera a través de una cadena de reacciones que 

conducen a la formación de O3, CO, CO2 y H2O. Las etapas intermedias del proceso 

involucran el ataque del radical hidroxilo (OH) sobre los COVs originales y sobre 

intermedios parcialmente oxidados. El radical OH se encuentra en el aire ambiente de 

forma natural, se forma principalmente por la fotólisis del ozono en presencia de vapor 

de agua (Avino and Manigrasso, 2015).  

• Mecanismo de oxidación de hidrocarburos saturados 

El mecanismo de oxidación empieza con el ataque del radical OH sobre un 

hidrocarburo (RH) (Ec. 6): 

 𝑅𝐻 + 𝑂𝐻 → 𝐻2𝑂 + 𝑅  (6) 

A continuación, se produce la reacción del radical libre R con el oxígeno del aire 

para formar un radical peroxi (RO2), en presencia de un receptor M (Ec. 7): 

 𝑅 + 𝑂2 + 𝑀 → 𝑅𝑂2 + 𝑀 (7) 
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El radical RO2 reacciona con NO mediante una reacción rápida, generándose 

NO2 (Ec. 8):  

 𝑅𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝑁𝑂2 + 𝑅𝑂 (8) 

Seguidamente, el radical RO reacciona con oxígeno molecular para formar un 

aldehído (R’CHO) y un nuevo radical, hidroperóxido (HO2) (Ec. 9), que oxida otra 

molécula de NO a NO2 (Ec. 10): 

 𝑅𝑂 + 𝑂2 → 𝐻𝑂2 + 𝑅′𝐶𝐻𝑂 (9) 

 𝐻𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (10) 

Una vez que el NO es oxidado a NO2 (Ec. 8) y (Ec. 10), se produce la 

descomposición fotoquímica del NO2 para formar oxígeno atómico (Ec. 3) y éste 

rápidamente reacciona con el oxígeno molecular para dar lugar a ozono (Ec. 2). Las 

reacciones 8 y 10, son clave para desequilibrar el ciclo del nitrógeno, y de esta manera 

producir la correspondiente acumulación de ozono troposférico debido a que los 

radicales peroxi (RO2 y HO2) pueden oxidar el NO a NO2  sin consumir ozono (California 

Environmental Protection Agency, 2004; Delgado, 2005; Friedrich, 2000).  

 

 2(𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 (𝜆 > 280) → 𝑁𝑂 + 𝑂)  (3) 

 2(𝑂2 + 𝑂 + 𝑀 → 𝑂3 + 𝑀)  (2) 

La reacción neta resultante es (Ec. 11): 

 𝑅𝐻 + 4𝑂2 + 2ℎ𝑣 → 𝑅′𝐶𝐻𝑂 + 𝐻2𝑂 + 2𝑂3 (11) 

• Mecanismo de oxidación de hidrocarburos insaturados 

El mecanismo de oxidación de hidrocarburos con enlaces múltiples varía 

ligeramente con respecto al anterior. En este caso se produce la adición del radical 

hidroxilo al enlace múltiple. Este tipo de reacciones son más rápidas que las de 

abstracción de hidrógeno. Esto quiere decir que posee una energía de activación más 

baja y, por lo tanto, en moléculas que contienen simultáneamente enlaces múltiples y 

átomos de hidrógeno, la reacción de adicción va a ocurrir siempre de manera preferente 

(Baird and Cann, 2014). Este mecanismo de oxidación comienza con la adición del radical 

OH al doble enlace (Ec. 12): 
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 𝑅𝐻𝐶 = 𝐶𝐻𝑅 + 𝑂𝐻 → 𝑅𝐻𝐶 − 𝐶𝐻𝑅 − 𝑂𝐻 (12) 

Seguidamente, se produce la reacción del radical formado con el hidrocarburo 

y el oxígeno molecular para formar un radical peroxi (Ec. 13), el cual a su vez oxida el NO 

a NO2 (Ec. 14): 

 𝑅𝐻𝐶 − 𝐶𝐻𝑅 − 𝑂𝐻 + 𝑂2 + 𝑀 → 𝑂2𝐶𝐻𝑅 − 𝑅𝐻𝐶 − 𝑂𝐻 + 𝑀 (13) 

 𝑂2𝐶𝐻𝑅 − 𝑅𝐻𝐶 − 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐶𝐻𝑅 − 𝑅𝐻𝐶 − 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (14) 

A continuación, se produce la descomposición espontánea del radical cetónico 

(OCHR-RHC-OH) por rotura del enlace C-C para dar lugar a un aldehído (RHC=O) y otro 

radical (RCHOH) (Ec. 15): 

 𝑂𝐶𝐻𝑅 − 𝑅𝐻𝐶 − 𝑂𝐻 → 𝑅𝐻𝐶 = 𝑂 + 𝑅𝐶𝐻𝑂𝐻 (15) 

El radical RCHOH reacciona con una molécula de oxígeno eliminando un átomo 

de hidrógeno y dando lugar a un nuevo aldehído y a un radical hidroperóxido (HO2) 

(Ec. 16), que a su vez oxida el NO a NO2 (Ec. 10) y se produce la formación de ozono se 

produce la descomposición fotoquímica del NO2 para formar oxígeno atómico (Ec. 3) y 

éste rápidamente reacciona con el oxígeno molecular para dar lugar a ozono (Ec. 2): 

 𝑅𝐶𝐻𝑂𝐻 + 𝑂2 → 𝐻𝑂2 + 𝑅𝐻𝐶 = 𝑂 (16) 

 𝐻𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (10) 

 2(𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 (𝜆 > 280) → 𝑁𝑂 + 𝑂)  (3) 

 2(𝑂2 + 𝑂 + 𝑀 → 𝑂3 + 𝑀)  (2) 

Después de la oxidación de NO (Ec. 14) y (Ec. 10), el mecanismo continúa hasta 

la formación de ozono (Ec. 3) y (Ec. 2). Como podemos observar, los hidrocarburos con 

enlaces múltiples se transforman en moléculas de aldehído (Ec. 15) y (Ec. 16). Este hecho 

es observado en la atmósfera urbana (Figura 3), donde la mayor parte de los 

hidrocarburos emitidos en horas punta de tráfico se transforman en aldehídos a lo largo 

de la tarde. Finalmente, los aldehídos se fotodescomponen al final de la tarde para dar 

lugar a radicales libres CHO y R (Ec. 17): 

 2(𝑅𝐶𝐻 = 𝑂 + ℎ𝑣 → 𝑅 + 𝐻𝐶 = 𝑂) (17) 
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La reacción neta resultante del mecanismo de oxidación de hidrocarburos 

insaturados es (Ec. 18): 

 𝑅𝐶𝐻 = 𝐶𝐻𝑅 + 4𝑂2 + 4ℎ𝑣 → 2𝐻𝐶 = 𝑂 + 2𝑅 + 2𝑂3 (18) 

Los productos finales de la oxidación de hidrocarburos son moléculas de 

ozono, radicales R y CHO, y aldehídos. Estos últimos son relativamente estables y 

permanecen un tiempo en la atmósfera. Sin embargo, sufren fotolisis y se descomponen 

dando lugar a la formación de nuevos radicales hidroxilos y orgánicos, que a su vez 

reaccionan generando mayor cantidad de ozono. El número de moléculas de ozono 

formadas por oxidación de hidrocarburos dependerá de su estructura y de la 

composición atmosférica; por ejemplo, hidrocarburos de 2 a 6 átomos de carbono 

pueden generar cada molécula de 4 a 14 moléculas de ozono (Baird, 2001).  

Los compuestos carbonilos pueden seguir reaccionando, dando lugar a la 

producción dióxido de nitrógeno, dióxido de carbono y radicales hidroxilos. El 

mecanismo de oxidación de los aldehídos comienza con la descomposición fotoquímica 

del aldehído (Ec. 17) dando lugar a la formación de los radicales R y CHO. Seguidamente, 

el radical R reacciona con oxígeno molecular para formar el radical peroxi (𝑅𝑂𝑂) (Ec. 19), 

que a su vez oxida el NO a NO2 (Ec. 20): 

 𝑅𝐶𝐻 = 𝑂 + ℎ𝑣 → 𝑅 + 𝐻𝐶 = 𝑂 (17) 

 𝑅 + 𝑂2 → 𝑅𝑂𝑂 (19) 

 𝑅𝑂𝑂 + 𝑁𝑂 → 𝑁𝑂2 + 𝑅𝑂 (20) 

El radical CHO reacciona con el oxígeno molecular eliminando un átomo de 

hidrógeno y formando CO y HOO (Ec. 21), este último oxida el NO a NO2 (Ec. 22):  

 𝐻𝐶 = 𝑂 + 𝑂2 → 𝐻𝑂𝑂 + 𝐶𝑂 (21) 

 𝐻𝑂𝑂 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (22) 

Finalmente, el CO es oxidado a CO2 en presencia de oxígeno molecular (Ec. 23): 

 𝐶𝑂 + 1
2⁄ 𝑂2 → 𝐶𝑂2  (23) 

La reacción resultante es (Ec. 24) (Delgado, 2005): 

 𝑅𝐻𝐶 = 𝑂 + 5
2⁄ 𝑂2 + 2𝑁𝑂 + ℎ𝑣 → 𝐶𝑂2 + 2𝑁𝑂2 + 𝑅𝑂 + 𝑂𝐻 (24) 
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➢ Monóxido de carbono 

El mecanismo de oxidación del CO para la formación de ozono troposférico no 

es tan relevante como los anteriores. Aunque el CO se encuentra fácilmente en la 

atmósfera, es el NOx el precursor que actúa como reactivo limitante para la producción 

de ozono (Delgado, 2005). El monóxido de carbono reacciona con el radical OH y el 

átomo de hidrógeno formado en la reacción (Ec. 25) se combina rápidamente con el 

oxígeno molecular para formar el radical hidroperoxilo (Ec. 26): 

 𝐶𝑂 + 𝑂𝐻 → 𝐶𝑂2 + 𝐻 (25) 

 𝐻 + 𝑂2 + 𝑀 → 𝐻𝑂2 + 𝑀 (26) 

La adición de un átomo de hidrógeno al oxígeno debilita el enlace O-O en el 

oxígeno, y el radical HO2 resultante reacciona mucho más libremente que el propio 

oxígeno. El radical HO2 puede reaccionar consigo mismo para producir peróxido de 

hidrógeno. El peróxido de hidrógeno es bastante soluble en el agua y se elimina de la 

atmósfera por deposición en una escala de tiempo de una semana. También puede 

descomponerse fotoquímicamente o reaccionar con radicales OH. Aunque si los niveles 

de NOx son lo suficientemente elevados, el radical HO2 puede reaccionar con NO dando 

lugar a NO2 (Ec. 10) y posteriormente generar ozono a partir de las reacciones (Ec. 3) y 

(Ec. 2).  

 𝐻𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (10) 

 𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 (𝜆 > 280) → 𝑁𝑂 + 𝑂  (3) 

 𝑂2 + 𝑂 + 𝑀 → 𝑂3 + 𝑀  (2) 

La reacción neta es (Jacob, 1999; Seinfeld and Pandis, 2006): 

 𝐶𝑂 + 2𝑂2 + ℎ𝑣 → 𝐶𝑂2 + 𝑂3 (27) 

➢ Metano 

El mecanismo de oxidación del CH4 implica más pasos que la oxidación del CO 

pero sigue un esquema similar. La secuencia comienza con la sustracción de un átomo 

de hidrógeno por parte del radical OH dando lugar al radical metilo (CH3) (Ec. 28) que 

reacciona rápidamente con oxígeno molecular (Ec. 29):  

 𝐶𝐻4 + 𝑂𝐻 → 𝐶𝐻3 + 𝐻2𝑂 (28) 
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 𝐶𝐻3 + 𝑂2 + 𝑀 → 𝐶𝐻3𝑂2 + 𝑀 (29) 

El coeficiente de la velocidad de la reacción de oxidación del metano (Ec. 28) es 

muy lento, el tiempo de vida media es de aproximadamente 9 años (T= 273 K; [OH]=106 

moléculas cm-3) (Seinfeld and Pandis, 2006). La mayor parte de los hidrocarburos 

reaccionan más rápidamente que el metano, debido a que los enlaces C-H son más 

débiles o que la reacción con el radical OH son más rápidas (Baird, 2001). En condiciones 

troposféricas, el radical peróxido de metilo (CH3O2) puede reaccionar con NO, NO2 y el 

HO2, siendo las reacciones con el NO y HO2 las más importantes. En régimen de alto 

contenido de NOx, el NO reacciona con el radical peróxido de metilo dando lugar al 

radical metoxi (CH3O) (Ec. 30): 

 𝐶𝐻3𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝐶𝐻3𝑂 + 𝑁𝑂2 (30) 

El radical CH3O pierde un átomo de hidrógeno al reaccionar con el oxígeno 

dando lugar a la formación de un producto no radicalario, el  formaldehído (CH2O), y el 

radical HO2 (Ec. 31) (Seinfeld and Pandis, 2006): 

 𝐶𝐻3𝑂 + 𝑂2 → 𝐻𝑂2 + 𝐶𝐻2𝑂 (31) 

De esta manera, el metano se convierte en formaldehído, sustancia muy 

reactiva en la atmósfera. El radical HO2 oxida el NO a NO2 (Ec. 10), y el mecanismo 

continúa hasta la formación de ozono (Ec. 3) y (Ec. 2).  

 𝐻𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (10) 

 2(𝑁𝑂2 + ℎ𝑣 (𝜆 > 280) → 𝑁𝑂 + 𝑂)  (3) 

 2(𝑂2 + 𝑂 + 𝑀 → 𝑂3 + 𝑀)  (2) 

La reacción resultante es (Ec. 32) (Baird, 2001): 

 𝐶𝐻4 + 4𝑂2 + 2ℎ𝑣 → 𝐶𝐻2𝑂 + 𝐻2𝑂 + 2𝑂3 (32) 

La discusión previa permite explicar el comportamiento observado para el 

ozono y los diferentes gases que intervienen en un episodio de smog fotoquímico 

(Figura 3). A primera hora de la mañana, la luz solar inicia la formación de radicales OH 

a partir de la descomposición fotoquímica del HNO2 y el O3 que subsisten del día 

anterior. El tráfico temprano en la mañana aumenta las emisiones de COVs y NO. Las 

emisiones primarias de NOx son principalmente NO porque no hay suficiente cantidad 
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de radicales HO2, necesarios para convertir el NO en NO2 (Dam Duy An, Hoang Xuan Co, 

2008; Delgado, 2005). Los COVs emitidos empiezan su oxidación, lo cual queda de 

manifiesto por el rápido incremento de la concentración de uno de sus intermediarios 

de oxidación, los aldehídos.  

 

Figura 3. Evolución de los diferentes gases que intervienen en un episodio de smog fotoquímico. 

Más tarde en la mañana, el tráfico se reduce y los radicales libres formados 

comienzan a oxidar el NO a NO2. A medida que la luz solar se vuelve más intensa durante 

el día, el NO2 se descompone y sus subproductos forman concentraciones crecientes de 

O3. Al mismo tiempo se comienzan a formar otros oxidantes como el PAN y el H2O2. Al 

atardecer, se produce un nuevo aumento del tráfico y, por lo tanto, un consiguiente 

aumento de las concentraciones de NO y COVs, que rápidamente reaccionan debido a 

la elevada concentración de radicales libres. A medida que se pone el sol, se detienen 

las reacciones de oxidación y con ello, la producción de O3. El O3 que queda en la 

atmósfera es luego consumido por varias reacciones diferentes (Baird and Cann, 2014). 

En ausencia o concentraciones muy bajas de NOx no se forma O3 por ninguno 

de los mecanismos descritos anteriormente. Los principales sumideros de ozono son la 

oxidación por radicales HO2 y OH, la fotólisis del ozono y la deposición seca.   

➢ Reacción química con oxidantes 

En el caso de la producción de ozono a partir de la oxidación del CO, los 

radicales (H, OH, HO2) y el NO actúan como catalizadores. La eficiencia de este ciclo es 

proporcional a las concentraciones de estos catalizadores en la atmósfera. Sin embargo, 

a bajas concentraciones de NO la reacción (Ec. 10) compite con la reacción (Ec. 33). Esto 
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significa que la eficiencia de la producción de ozono depende de manera crítica de la 

cantidad de NO en la atmósfera.  

 𝐻𝑂2 + 𝑁𝑂 → 𝑂𝐻 + 𝑁𝑂2 (10) 

 𝐻𝑂2 + 𝑂3 → 𝑂𝐻 + 2𝑂2 (33) 

Teniendo en cuenta también las reacciones (Ec. 25) y (Ec. 26), obtenemos la 

reacción neta de destrucción de ozono (Ec. 34): 

 𝐶𝑂 + 𝑂𝐻 → 𝐶𝑂2 + 𝐻 (25) 

 𝐻 + 𝑂2 + 𝑀 → 𝐻𝑂2 + 𝑀 (26) 

 𝐶𝑂 + 𝑂3 → 𝐶𝑂2 + 𝑂2 (34) 

La constante de velocidad de la reacción (Ec. 10) es lo suficientemente rápida 

para que el radical HO2 reaccione preferiblemente con el NO en lugar de con el O3 

(Ec. 33) en la troposfera, siempre que la relación de mezcla de NO sea igual o superior a 

10 ppt. Sin embargo, por encima de la tropopausa la relación entre el O3 y el CO aumenta 

rápidamente, de modo que en lugar de reaccionar el radical OH con el CO (Ec. 25), 

reacción preferiblemente con el 𝑂3 (Ec. 35): 

 𝑂𝐻 + 𝑂3 → 𝐻𝑂2 + 𝑂2 (35) 

Así, en la baja estratosfera las reacciones (Ec. 33) y (Ec. 35) se convierten en un 

sumidero catalítico para el ozono y compiten eficientemente con las reacciones que 

intervienen en el mecanismo de oxidación del CO (Liu et al., 1980). 

➢ Fotólisis 

El principal sumidero químico de ozono es la fotólisis (Ec. 36), seguido de la 

adición de un átomo de oxígeno electrónicamente excitado a una molécula de vapor de 

agua (Ec. 37).  

 𝑂3 + ℎ𝑣 (λ < 320) → 𝑂 + 𝑂2 (36) 

 𝑂 + 𝐻2𝑂 → 2𝑂𝐻 (37) 

Este proceso predomina en zonas remotas a baja latitud donde la 

concentración de agua puede ser importante. Además, es una de las fuentes principales 

de radicales OH, una de las especies oxidantes más importantes de la troposfera. La tasa 

real de destrucción de ozono depende de la cantidad de vapor de agua presente, debido 
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a que se puede producir la conversión de átomos de oxígeno electrónicamente excitado 

a átomos de oxígeno no excitados y volver a formar ozono (Ec. 2) (Delgado, 2005; 

Seinfeld and Pandis, 2006). 

➢ Deposición 

La deposición atmosférica es el proceso por el cual se elimina gases y partículas 

atmosféricas por deposición directa en el suelo, el agua superficial y la vegetación 

(deposición seca) o en forma de precipitación, como gotas de lluvia, nubes y aerosoles 

(deposición húmeda). La deposición seca es responsable de casi el 25 % de toda la 

pérdida de ozono troposférico (Silva and Heald, 2018; Wong et al., 2019). En cambio la 

deposición húmeda es muy baja, debido a la escasa solubilidad del ozono en agua 

(Delgado, 2005). 

Los principales sumideros de la deposición de ozono en la superficie son: la 

captación estomática y no estomática por parte de los vegetales, la radiación solar y 

temperatura de la superficie, la química en el dosel arbóreo y la absorción en agua 

(Monks et al., 2015). A continuación, se describen brevemente las características de 

cada uno de ellos. 

• Captación estomática y no estomática 

La vegetación juega un papel fundamental como sumidero de depósito seco 

de ozono. La deposición de ozono sobre la vegetación está modulada por un 

componente estomático y otro no estomático (Fitzky et al., 2019). En el primer caso, el 

ozono es absorbido a través de los estomas de las plantas, alcanzando la cavidad 

subestomática y, por lo tanto, afectando a la fotosíntesis (El-Madany et al., 2017). 

Además, el ozono, como oxidante potente, genera radicales libres dentro del apoplasto 

y los fluidos celulares y es responsable del daño al metabolismo celular (Monks et al., 

2015). En el segundo caso, el ozono se deposita en las superficies externas de las  plantas 

y el suelo, y  reacciona con la cera y las sales presentes en la superficie (Fitzky et al., 

2019). Generalmente, la absorción estomática es el principal sumidero y factor de 

control en la deposición de ozono (Monks et al., 2015).  

• Radiación solar y temperatura de la superficie 

La temperatura de la superficie y la radiación solar puede afectar a la tasa de 

reacción del ozono con los compuestos presentes en la superficie del dosel arbóreo. 
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Varios autores han demostrado una reducción en la absorción no estomática con el 

aumento de la radiación solar total y la temperatura de la superficie. Esto puede ser 

debido a la descomposición térmica del ozono en la superficie debido al aumento de la 

temperatura  (Monks et al., 2015).   

• Química en el dosel arbóreo 

El NO es un sumidero importante de ozono troposféricos en las zonas urbanas. 

La misma reacción también puede reducir el ozono cerca de la superficie donde las 

emisiones de NO del suelo son grandes. Otro sumidero importante son los COVs 

emitidos por la vegetación que reducen la concentración de ozono inmediatamente por 

encima del dosel (Monks et al., 2015; Neirynck et al., 2012). 

• Absorción de agua 

La deposición de ozono troposférico en la superficie de las masas de agua 

naturales es pequeña en comparación con la deposición en tierra, normalmente la tasa 

de deposición seca en el continente es casi seis veces más rápida que la tasa de 

deposición seca de ozono en los océanos. Sin embargo, considerando que el 70% del 

mundo tiene cobertura oceánica, la pérdida de ozono a través de la deposición oceánica 

seca representa un sumidero significativo (Coleman et al., 2010; Science Policy Report, 

2008). 

3.1.3 Dinámica atmosférica 

3.1.3.1 Variación espacial 

La distribución espacial del ozono viene determinada por las reacciones de 

formación y destrucción del ozono en la atmósfera, las concentraciones de sus 

precursores, la topografía del terreno y  por factores meteorológicos (especialmente la 

radiación solar y la dirección del viento) (Abellán et al., 2009). Anteriormente se pensaba 

que la contaminación fotoquímica del aire afectaba principalmente a escala local, sin 

embargo, las investigaciones de las dos últimas décadas han demostrado claramente 

que el ozono y sus precursores se exportan regularmente desde su fuente de emisión 

hasta regiones receptoras situadas a largas distancias a escala regional, intercontinental 

e incluso hemisférica. Estas vías de transporte son predominantes de oeste a este en las 

latitudes medias, es decir, de América del Norte a Europa o de Asia a América del Norte, 
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aunque también pueden dar la vuelta al globo terrestre (Monks et al., 2015; Srivastava 

et al., 2012). En Europa el transporte es más frecuente en el norte y oeste, donde 

predomina la advección de las masas de aire. Mientras que en el sur de Europa, estudios 

muestran que los episodios de ozono suelen ocurrir a escala regional como resultado de 

la recirculación de las masas de aire en condiciones de transporte neto débil (Ozone 

Directive and Reduction Strategy Development, 1999).  

Diferentes estudios han demostrado este transporte regional y de largo 

alcance.  Por ejemplo, se han observado altos niveles de ozono de hasta 200 ppb en el 

Parque Nacional Acadia (Maine), atribuido al transporte desde Boston (a 300 km) y 

Nueva York (a 700 km). Además, episodios de ozono regionales han afectado a amplias 

superficies, como el evento regional de ozono que se extendió desde Ohio hasta Virginia 

y Maine, aproximadamente 1000 x 1000 km (Sillman, 1993).  Incluso se ha identificado 

transporte  intercontinental desde el este de Asia a América del Norte y de América del 

Norte a Europa (Sillman, 2013). 

➢ El ozono a escala urbana y rural 

Para una visión general del comportamiento del ozono, es importante 

distinguir entre escalas espaciales. En la Figura 4 se muestra la comparación de los 

niveles típicos de ozono y NOx a escala rural y urbana. En el caso del NOx, se puede 

observar que cerca de las fuentes de emisión (áreas urbanas) las concentraciones son 

altas, mientras que en las zonas rurales los niveles son bajos. En el caso del ozono, las 

concentraciones más altas se registran a unos 50 – 100 km del centro de la ciudad, en la 

dirección predominante del viento. Una vez formado, el ozono tiene una vida de 3 días 

(Ozone Directive and Reduction Strategy Development, 1999). El transporte de ozono 

puede ser aún más largo en la troposfera libre, donde la vida útil del ozono puede 

extenderse desde semanas a 3 meses (Srivastava et al., 2015). Por lo tanto, el ozono 

presenta un patrón invertido al NOx, es decir, las concentraciones más altas se 

presentan en las áreas rurales más que en las zonas cercanas a las fuentes de emisión 

(áreas urbanas). Este comportamiento puede deberse a que en las áreas urbanas las 

concentraciones medias de NOx son a menudo lo suficientemente altas para que la 

destrucción de ozono sea el proceso dominante.  
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En la Figura 4 no se muestra el papel de los COVs. La escala (distancia de la 

fuente) en la que dan lugar a la formación de ozono varía dependiendo de su reactividad. 

Por ejemplo, los COVs altamente reactivos pueden dar lugar a la formación de ozono a 

escala urbana. Los COVs moderadamente reactivos tienen su principal impacto a escala 

regional, mientras que los COVs menos reactivos, como el CH4, son más relevantes a 

escala global (Ozone Directive and Reduction Strategy Development, 1999). 

 

Figura 4. Esquema de la evolución de los niveles de NOx y ozono en el aire en áreas urbanas y 

remotas alejadas de las fuentes de contaminación (Ozone Directive and Reduction Strategy 

Development, 1999). 

➢ El ozono en el sur de Europa 

En el sur de Europa, los niveles de ozono en verano son motivo de gran 

preocupación debido a una gran variedad de factores naturales como las altas 

temperaturas y radiación solar intensa, las escasas precipitaciones y la recirculación 

vertical de las masas de aire en las estaciones cálidas (Adame and Sole, 2013; Querol et 

al., 2016). Además, otro factor relevante es la configuración geográfica de ciertas zonas, 

caracterizadas por el encajonamiento entre cordilleras circundantes (Querol et al., 

2016). Estas características naturales, junto con la combinación de fuentes  

antropogénicas y la participación de compuestos orgánicos biogénicos (COVBs), 

favorecen la formación y acumulación de ozono en la atmósfera, provocando altos 

niveles de este contaminante fotoquímico que conducen a frecuentes superaciones de 

los umbrales legales regulados por la Unión Europea (Domínguez-López et al., 2015), de 

acuerdo con la Directiva 2008/50/CE (Directiva 2008/50/CE, 2008). Por lo tanto, estos 
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factores explican el escenario complejo y la alta frecuencia de episodios de ozono 

troposférico en la época estival que han sido estudiados con profundidad, como lo 

demuestra la amplia literatura disponible (Carnero et al., 2010; Castell et al., 2008; 

Escudero et al., 2014; Gangoiti et al., 2002, 2001; Kalabokas and Repapis, 2004; Millán 

et al., 2002; Querol et al., 2016; Saavedra et al., 2012; Stein et al., 2005). Todos estos 

estudios describen diferentes patrones de formación y acumulación de ozono, así como 

episodios de transporte local/regional y de largo alcance.  

Estas características explican que el sur de Europa sea una región donde se 

registran niveles ambientales de ozono troposférico notablemente elevados (Figura 5). 

En el año 2018, el 4 % de todas las estaciones de vigilancia, y solo 7 de las 560 estaciones 

rurales de fondo, notificaron valores por debajo del umbral establecido por la 

Organización Mundial de la Salud (OMS) para la protección de la salud humana (media 

diaria máxima octohoraria de 100 µg m-3). La evolución de las concentraciones de ozono 

en Europa en las últimas dos décadas plantea una serie de preocupaciones.  A pesar de 

que entre 2000 y 2018 las principales emisiones de precursores de ozono (NOx y COVs) 

disminuyeron un 45 y un 41 % respectivamente, no se ha observado una tendencia 

similar para el ozono (European Environment Agency (EEA), 2020).  

 

Figura 5. Mapa donde se muestra el percentil 93,2 de la media diaria máxima de ozono de 8-h 

en Europa, 2018. Sólo se han incluido las estaciones con más del 75 % de los datos válidos 

(European Environment Agency (EEA), 2020). 
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3.1.3.2 Variación temporal 

Los niveles de ozono troposférico en la atmósfera no son en absoluto estáticos, 

ya que presenta pronunciados ciclos diurnos y estacionales que tienen diferentes 

patrones en diferentes latitudes y altitudes. Estos ciclos están controlados por una serie 

de procesos que incluyen la fotoquímica, la deposición y el transporte, que actúan a 

escala local, regional y mundial (Carnero et al., 2010). 

Los niveles de ozono presentan en general un marcado ciclo diario (descrito en 

la Sección 3.1.2), donde los valores máximos se alcanzan durante la tarde, poco después 

del mediodía solar, cuando las tasas de formación exceden las tasas de destrucción, y 

disminuyen en la noche cuando los procesos de formación están inactivos, pero siguen 

operando diferentes reacciones que consumen ozono. Esta variación diurna del ozono 

depende de la ubicación, ya que los picos máximos son muy altos durante períodos de 

tiempo relativamente breves (una o dos horas) en áreas urbanas, y similares o incluso 

más altos pero con una variabilidad diurna menos acusada en regiones rurales (Adame 

and Sole, 2013; California Environmental Protection Agency, 2004).  

Además de variar durante el día, las concentraciones de ozono en zonas 

urbanas experimentan un acusado ciclo semanal. En la década de 1970, en algunas 

ciudades de Estados Unidos y Europa se identificó un comportamiento singular del 

ozono, conocido como efecto fin de semana. Este efecto se asocia a valores más altos 

de ozono en los fines de semana, aunque las emisiones de precursores son menores que 

durante los días laborales. Este fenómeno se observa principalmente en zonas urbanas 

debido a que el principal responsable de este comportamiento es la actividad humana 

(Adame and Sole, 2013; Qin et al., 2004). No hay una teoría definitiva para explicar el 

efecto fin de semana. Sin embargo, se han propuesto algunas hipótesis, como por 

ejemplo: (1) sensibilidad de los COVs a la formación de ozono combinada con una 

disminución de las emisiones de NOx durante el fin de semana, (2) diferencias entre los 

días de la semana en cuanto al momento de la emisión de NOx, (3) arrastre de ozono y 

precursores en las noches de los viernes y sábados y (4) aumento de la fotólisis debido 

a la disminución de las emisiones de partículas finas (Domínguez-López et al., 2014). 

Las concentraciones de ozono también varían estacionalmente a lo largo de un 

ciclo anual. En zonas urbanas afectadas por fuentes emisoras de precursores, el patrón 
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de ozono estacional está caracterizado por mostrar las máximas concentraciones en 

primavera o principio de verano, cuando las condiciones meteorológicas favorecen las 

reacciones fotoquímicas que lo forman. Sin embargo, en zonas remotas alejadas de las 

fuentes precursoras de ozono, suele observarse el máximo a finales de invierno o 

principios de primavera, manteniéndose los niveles altos durante el verano debido al 

aumento de la radiación solar y la temperatura. Una de las principales razones del 

máximo primaveral podría ser debido a la acumulación de precursores durante el 

invierno, ya que en esta época del año las condiciones meteorológicas son menos 

favorables para su formación. Este máximo primaveral también podría estar relacionado 

a la mayor frecuencia de intrusiones estratosféricas de ozono (Abellán et al., 2009). 

Además, las concentraciones de ozono pueden variar de un año a otro en 

respuesta a condiciones meteorológicas como “El Niño” y otras variaciones en los 

sistemas de presión atmosférica global que promueven más o menos dispersión de 

emisiones de precursores (California Environmental Protection Agency, 2004). Estos 

factores provocan fluctuaciones interanuales en las concentraciones medias de ozono, 

en los valores máximos o en el patrón temporal en que suceden estos máximos (Abellán 

et al., 2009). 

3.1.4 Efectos del ozono troposférico 

Debido a su carácter oxidante, el ozono troposférico produce múltiples 

impactos ambientales, afectando a la salud humana, a la vegetación, y a los materiales. 

Incluso tiene repercusiones sobre el clima (Monks et al., 2015). 

3.1.4.1 Efectos en la salud humana 

El ozono es el segundo contaminante atmosférico más importante (después 

del material particulado) en relación con la mortalidad y morbilidad en la salud humana. 

Se estima que aproximadamente 7 millones de muertes al año pueden atribuirse a la 

contaminación antropogénica por ozono (Ainsworth et al., 2012). Debido a su alta 

reactividad y baja solubilidad, la absorción del ozono se produce casi exclusivamente 

por inhalación. En cuanto a otras vías de exposición, algunos estudios han informado 

sobre efectos en las células epiteliales del conducto lagrimal de individuos expuestos a 

niveles de ozono ambiental y en la piel de animales expuestos a altos niveles de ozono. 
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Sin embargo, los resultados de los estudios demuestran que la absorción del ozono sólo 

se produce en las capas más externas de la dermis (Amann and World Health 

Organization. Regional Office for Europe., 2008; Nuvolone et al., 2018).  

La inhalación de ozono induce la inflamación de todo el tracto respiratorio 

(Monks et al., 2015). Debido a la baja solubilidad del ozono en el agua, el ozono no es 

eliminado por el tracto respiratorio superior y, por lo tanto, la mayor parte del ozono 

inhalado llega al tractor respiratorio inferior y se disuelve en la capa fina de líquido de 

revestimiento epitelial (ELF). El ELF contiene sustratos como ácido úrico y ascórbico, 

glutatión, proteínas y lípidos insaturados, que pueden reaccionar con el ozono formando 

productos de oxidación secundarios, evitando el daño al epitelio subyacente. El ELF se 

renueva constantemente, actuando como barrera química contra este contaminante 

(Amann and World Health Organization. Regional Office for Europe., 2008). Sin 

embargo, el estrés oxidativo inducido por los productos de oxidación secundarios puede 

provocar inflamación y lesiones celulares en el tracto respiratorio (Nuvolone et al., 

2018). Las personas con enfermedades respiratorias crónicas, como asma, bronquitis o 

enfisema, muestran más riesgo de sufrir este tipo de daños celulares (Amann and World 

Health Organization. Regional Office for Europe., 2008). 

Las exposiciones a corto plazo a altos niveles de ozono pueden dañar 

permanentemente los pulmones, acelerando el proceso de disminución de la función 

pulmonar, que ocurre como parte del proceso normal de envejecimiento (WHO Air 

quality guidelines, 2005). Estudios epidemiológicos han demostrado asociaciones 

positivas y significativas entre la exposición a altos niveles de ozono y el aumento de 

ingresos hospitalario por enfermedades respiratorias, como asma o rinitis alérgica 

(Atkinson et al., 2016). Esto sucede porque el ozono hace que las personas sean más 

susceptibles a los alérgenos, los agentes que provocan los ataques de asma (Amann and 

World Health Organization. Regional Office for Europe., 2008).   

También se ha demostrado la relación entre la exposición al ozono con la 

mortalidad y morbilidad producida por enfermedades cardiovascular (Jia et al., 2011). 

Varios estudios epidemiológicos han encontrado asociaciones positivas con algunas 

alteraciones cardiovasculares, como el estrés oxidativo, la alteración de la variabilidad 
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del ritmo cardíaco, el desequilibrio de los componentes  autónomos, el control de la 

presión arterial, la coagulación y el infarto de miocardio (Nuvolone et al., 2018, 2013). 

3.1.4.2 Efectos en la vegetación 

El principal impacto del ozono en la vegetación se produce a través de la 

deposición estomática del ozono, seguida de una reacción con los tejidos internos de la 

planta que genera oxidantes altamente reactivos, como peróxido de hidrógeno, oxígeno 

singlete, radical hidroxilo y radical superóxido, que pueden conducir a la aparición de 

daños celulares, o incluso a la muerte celular programada (Fuhrer, 2009; Leisner and 

Ainsworth, 2012; Monks et al., 2015). Estos daños provocan el estrés oxidativo (Tosens 

et al., 2018), que a su vez reduce la tasa de fotosíntesis, el crecimiento de las plantas y 

la producción de biomasa (Leisner and Ainsworth, 2012; Tetteh et al., 2015). El ozono 

también puede reaccionar con las cutículas de las hojas y otras superficies de las plantas, 

así como con los compuestos orgánicos volátiles emitidos por la vegetación (Monks et 

al., 2015). 

El ozono puede causar daños agudos o crónicos en la vegetación. La lesión 

aguda es sintomática, mostrando síntomas visibles en las hojas, como necrosis, clorosis 

y un moteado de tono rojo, marrón o bronce, mientras el daño crónico generalmente 

es menos visible e incluye disminuciones significativas en el crecimiento, rendimiento y 

calidad del fruto (Leung et al., 2020). En algunas ocasiones las plantas pueden 

experimentar estrés oxidativo por ozono sin manifestar ningún síntoma foliar (Iriti and 

Faoro, 2008); por ejemplo, se ha observado disminución en la fotosíntesis sin que se 

manifestaran daños visibles en las hojas. Así, se ha encontrado una disminución 

significativa del rendimiento agrícola en plantas que no muestran daños visibles, por 

ejemplo no se ha encontrado una correlación entre los daños visibles y la disminución 

del rendimiento en el trigo (Asensi Fabado, 2007). 

3.1.4.3 Efectos en materiales 

Los daños debidos a la contaminación atmosférica sobre los materiales son 

realmente una grave preocupación, ya que reducen notablemente la vida útil de los 

mismos. Estos daños pueden dar lugar a grandes pérdidas económicas como 

consecuencia del aumento de los costes de mantenimiento, conservación y sustitución 



Introducción y Antecedentes 

32 

de estos materiales. El ozono es una sustancia muy reactiva y actúa junto con otros 

oxidantes degradando materiales como elastómeros, fibras textiles y pinturas (Venkat 

Rao et al., 2016). 

Los elastómeros saturados son más resistentes al ozono que los insaturados. 

El ozono es capaz de romper la cadena molecular por el doble enlace carbono-carbono, 

adicionando tres átomos de oxígeno a la cadena y formando una estructura de cinco 

miembros (Vallero, 2014). Este cambio de estructura altera o destruye su elasticidad y 

resistencia (Venkat Rao et al., 2016).  

El ozono también afecta a materiales presentes en ambientes interiores. Se ha 

demostrado que el ozono puede deteriorar obras de arte presentes en museos y 

edificios históricos, degradando pinturas, libros y esculturas.  

3.1.4.4 Efectos en el clima 

El impacto de cualquier gas de efecto invernadero en el clima se cuantifica por 

su contribución al forzamiento radiativo. Un forzamiento radiativo positivo indica que 

contribuye al calentamiento del planeta. El ozono troposférico es un gas traza que 

desempeña un papel clave en el balance radiativo de la Tierra (Iglesias-Suarez et al., 

2018). El ozono interactúa tanto con la radiación solar (onda corta) como con la 

radiación terrestre (onda larga), por lo que cambios en su distribución pueden generar 

forzamientos radiativos y provocar cambios en el clima (Monks et al., 2015). Según el 

Grupo Intergubernamental de Expertos sobre el Cambio Climático (IPCC), el ozono es el 

tercer gas de efecto invernadero antropogénico más importante después del CO2 y CH4, 

con un forzamiento radiativo positivo de 0,35 ± 0,2 W m-2 en 2011 con respecto a la 

época preindustrial (1975) (Skeie et al., 2020). En contraste con el dióxido de carbono y 

el metano, el tiempo de vida media del ozono es mucho más corto y, por lo tanto, su 

impacto en el clima se produce poco después de su formación y es transitorio.  

3.2 Legislación y gestión ambiental 

En nuestro entorno, la legislación vigente en relación con la contaminación por 

ozono está recogida en la Directiva 2008/50/CE del Parlamento Europeo y del Consejo, 

de 21 de mayo, relativa a la calidad del aire ambiente y una atmósfera más limpia en 
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Europa. Con respecto a la regulación del ozono troposférico, esta Directiva establece los 

valores objetivos, objetivos a largo plazo para la protección de la salud y la vegetación, 

así como lo umbrales de información y alerta a la población, con el propósito de informar 

a la población para que ésta pudiera tomar las medidas preventivas necesarias (Tabla 1). 

Además, esta directiva incorpora la obligación de elaborar y ejecutar planes de mejora 

de la calidad del aire en aquellas zonas donde las concentraciones de ozono superen el 

valor objetivo, así como planes de acción a corto plazo cuando exista el riesgo de 

superación del umbral de alerta. La Directiva 2008/50/CE fue incorporada al derecho 

español por el Real Decreto 102/2011, de 28 de enero (derogando el Real Decreto 

1796/2003).  En 2017, el Real Decreto 39/2017, de 27 de enero, modifica el Real Decreto 

102/2011, relativo a la calidad del aire e incorpora al derecho nacional la Directiva 

2015/1480, que establece las normas relativas al método de referencia, la validación de 

datos y la ubicación de los puntos de muestreo para la evaluación de la calidad del aire 

ambiente.  

Sin embargo, la OMS establece el límite de ozono en 100 μg m-3 (media diaria 

máxima de 8 horas). Este valor fue reducido en 2005 de 120 μg m-3 a 100 μg m-3 tras 

varios estudios epidemiológicos de series temporales, que demuestran la relación 

positiva entre la mortalidad diaria y concentraciones de ozono inferiores a 120 μg m- 3 

(WHO Air quality guidelines, 2005).   
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Tabla 1. Valores legislados del ozono para la protección de la salud humana y la vegetación, 

como se indica en la Directiva 2008/50/CE de calidad del aire. 

(1) El cumplimiento de los valores objetivos se evalúa a partir del 01/01/2010. Es decir, 2010 será 
el primer año cuyos datos se utilicen para calcular el cumplimiento durante los 3 o 5 años 
siguientes. 

(2) La concentración máxima diaria de las medidas móviles octohorarias se determinará 
examinando las medidas octohorarias móviles, calculadas a partir de datos horarios y 
actualizados cada hora. Cada media octohoraria así calculada se asigna al día en que termina el 
período, es decir, el primer período de cálculo para un día cualquiera será el comprendido entre 
las 17:00 h del día anterior y la 1:00 h de dicho día; el último periodo de cálculo para un día 
cualquiera será el comprendido entre las 16:00 h y las 24:00 h de dicho día. 
(3) Si los promedios no pueden determinarse a partir de una serie completa y consecutiva de 
datos anuales, los datos mínimos para poder comprobar el cumplimiento de los valores 
objetivos son: datos válidos para un año (valor objetivo para la protección de la salud humana) 
y datos válidos para tres años (valor objetivo para la protección de la vegetación). 

(4) AOT40 [expresado en (μg m-3) ∙ h] es la suma de las diferencias entre las concentraciones 
horarias superiores a los 80 μg m-3 (=40 partes por mil millones) y 80 μg m-3 a lo largo de un 
período dado utilizando únicamente los valores horarios medidos entre las 8:00 h y las 20:00 h, 
Hora de Europa Central (HEC), cada día. 
(5) A efectos de la aplicación del artículo 25 del RD 102/2011 en relación con la elaboración del 
Planes de Acción a corto plazo, la superación del umbral se debe medir o predecir durante tres 
horas consecutivas.  

En Europa, se están llevando a cabo diferentes estrategias para reducir las 

emisiones antropogénicas y naturales de precursores de ozono, con el objetivo de 

mejorar la calidad del aire (Gaudel et al., 2018). Según la Agencia Europea del Medio 

Valores objetivo Nivel Período 

Protección de la 
salud humana (1) 

120 μg m-3 

Máxima diaria de las medias octohorarias (2). No 
debe superarse en más de 25 días por años civil, 

promediados en un período de 3 años (3) 

Protección de la 
vegetación (1) 

AOT40 (4) 
=18000 μg 

m-3 ·h 

Valor acumulado de mayo a julio, promediados 
en un periodo de 5 años (3) 

Objetivos a largo 
plazo 

Nivel Período 

Protección de la 
salud humana 

120 μg m-3 
Máxima diaria de las medias octohorarias (2) 

dentro de un año civil 

Protección de la 
vegetación 

AOT40 (4) = 
6000 μg m-3 

h 
Valor acumulado de mayo a julio 

Tipos de 
umbrales 

Valor del 
umbral 

Período 

Información 180 μg m-3 Promedio horario 

Alerta 240 μg m-3 Promedio horario (5) 
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Ambiente, desde el 1990 se han producido considerables reducciones de contaminantes 

precursores del ozono generados a partir de emisiones antropogénicas. En concreto, las 

emisiones antropogénicas de NOx, COVs y CO en Europa en el año 2016 han disminuido 

aproximadamente un 40% en comparación con las del 1990 (European Environment 

Agency (EEA), 2018). Sin embargo, dado que las fuentes naturales, la química y el 

transporte de ozono y sus precursores son altamente sensibles al clima, la eficacia de 

tales medidas se verán moduladas por las variaciones climáticas o incluso por las 

condiciones climáticas desfavorables, lo que impone nuevos desafíos para la gestión de 

la calidad del ozono (Lu et al., 2019).  

Una de las estrategias utilizadas para reducir la producción de ozono es 

analizar cuál de los precursores (NOx y COVs) se encuentra como reactivo limitante. En 

la Figura 6 se muestra un diagrama de isopletas de ozono calculado en función de las 

concentraciones de NOx y COVs. Esta representación suele denominarse enfoque de 

modelización cinético empírico (EKMA), donde las regiones limitadas por NOx son típicas 

de zonas suburbanas y rurales, mientras que las regiones limitadas por COVs son típicas 

de las zonas urbanas altamente contaminadas (National Research Council, 1991). 

 

Figura 6. Diagrama de isopletas de ozono en función de las concentraciones medias de NOx y 

COVs (National Research Council, 1991). 

Observando la Figura 6 se pueden identificar dos regímenes con diferente 

sensibilidad. El régimen sensible a COVs (en el que las concentraciones de ozono están 
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principalmente limitadas por la cantidad de COVs disponible), corresponde a la zona 

situada en la parte superior izquierda del diagrama. En este régimen, la concentración 

de ozono disminuye con un aumento de la concentración de NOx y aumenta cuando 

aumentan la concentración de los COVs. Una de las razones para este comportamiento 

es que, aunque el NOx es fundamental para la producción de ozono, las altas 

concentraciones de NOx también pueden dar como resultado tasas elevadas de 

reacciones que destruyen las moléculas de radicales de las que depende el ciclo 

troposférico del ozono. Por otra parte, el régimen sensible a NOx (en el que las 

concentraciones de ozono están principalmente limitadas por la cantidad de NOx 

disponible), corresponde a la zona situada en la parte inferior derecha del diagrama. En 

este caso, para un valor fijo de COVs, una reducción de la concentración de NOx supone 

una disminución de la concentración de ozono y, sin embargo, la respuesta de ozono 

permanece constante cuando se disminuye la concentración de COVs (Colman, 2017). 

Normalmente en la atmósfera hay una sobreabundancia de hidrocarburos en relación 

con los óxidos de nitrógeno y, por lo tanto, la reducción de los COVs no se ve reflejada 

en una disminución efectiva de la producción de ozono troposférico. Por lo tanto, es 

habitual que el NOx actúe como reactivo limitante en la atmósfera, por lo que sólo 

actuando sobre éste se conseguirá una verdadera estrategia de reducción del ozono 

(Delgado, 2005). 

3.3 Antecedentes analíticos para la determinación de ozono y dióxido 

de nitrógeno 

En esta sección se van a describir los principales antecedentes analíticos para 

la determinación de ozono troposférico y de uno de sus principales precursores, como 

es el dióxido de nitrógeno. Se han desarrollado metodologías analíticas para ambos en 

la parte experimental de esta tesis. 

En la literatura se han descrito metodologías muy variadas para la 

determinación de estos contaminantes, que comprenden las etapas de muestreo, 

pretratamiento, medida experimental de la señal analítica y procesamiento e 

interpretación de la señal. El muestreo se puede efectuar mediante diversos 

procedimientos activos mediante aspiración del aire ambiente, como la conducción 
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directa del aire al interior del instrumento de medida, y mediante sistemas activos y 

pasivos basados en la difusión y adsorción en soportes sólidos o absorción en líquidos. 

En cuanto a la medida de la señal analítica, se han descrito en la literatura diferentes 

técnicas, entre las que se encuentra la espectrofotometría UV-Vis, la 

quimioluminiscencia, la fluorescencia, las técnicas electroquímicas, o la cromatografía 

iónica (Bhangar et al., 2013; Helaleh et al., 2002; Miller, 1988; Pang et al., 2017; Plaisance 

et al., 2004). En la Figura 7 se resumen los principales métodos analíticos para la 

detección de ozono y dióxido de nitrógeno en el aire ambiente, cubriendo los más 

amplios rangos de costes y características de funcionamiento. 

Existen también técnicas que pueden medir estos contaminantes 

directamente en el aire, sin muestreo. Este es el caso de los métodos de teledetección 

desde superficie, desde aeronaves o desde satélites. Entre estas técnicas destacan la 

espectrometría de absorción óptica diferencial (DOAS) (Brocco et al., 1997; Lee et al., 

2012) y la espectrometría de absorción óptica diferencial de láser (DIAL) (Fredriksson 

and Hertz, 1984; Ismail and Browell, 2015). Se trata de métodos ópticos altamente 

especializados, lo que hace no estén disponibles para muchos laboratorios. Además, 

tienen elevados costes de adquisición y mantenimiento, y operan mediante procesos de 

calibración bastantes complejos que requieren personal muy especializado. La ventaja 

fundamental de estas técnicas es que permiten la obtención de mapas tridimensionales 

de concentración del contaminante en un rango de varios kilómetros de distancia. Este 

tipo de técnicas no se han discutido con más detalle en la presente memoria, puesto 

que no guardan relación directa con las metodologías desarrolladas en la parte 

experimental. 
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3.3.1 Métodos continuos 

En los métodos continuos, el aire es aspirado continuamente y se mide la 

concentración del contaminante en tiempo real, registrándose las señales analíticas con 

una alta resolución temporal (típicamente cada pocos segundos).  

Estos métodos continuos son los que se utilizan actualmente en los 

analizadores de referencia certificados instalados en las unidades de vigilancia de la 

calidad del aire que forman parte de las redes públicas y privadas en cumplimiento de 

las normativas de protección ambiental. Estos analizadores automáticos son 

relativamente grandes (aproximadamente del tamaño de un horno microondas 

doméstico), pesados (varios kg) y caros, con precios que oscilan entre 5.000 y 

30.000 euros por equipo. Además, deben operar protegidos de la intemperie y del 

vandalismo en cabinas cerradas con temperatura regulada, del orden de 20 oC, y están 

sujetos a estrictas normas de mantenimiento y calibración. Todo ello para garantizar la 

calidad de los datos y la comparabilidad entre diferentes unidades y regiones (Castell et 

al., 2017). En consecuencia, las unidades de vigilancia de la calidad del aire se despliegan 

sobre el territorio de forma muy limitada, escogiendo lugares especialmente 

representativos que cubren extensas áreas geográficas y amplias poblaciones humanas. 

No es la situación ideal desde el punto de vista ambiental, pero es la única solución 

económicamente viable. 

Una alternativa más económica son los sensores miniaturizados de bajo coste, 

que despiertan cada vez más interés en el ámbito de la investigación analítica sobre 

metodologías para la vigilancia de la contaminación atmosférica, como complemento 

de los métodos convencionales.  Los costes de instalación y mantenimiento de  los 

sensores de bajo coste son considerablemente inferiores y permiten mejorar la 

representatividad de las medidas mediante una mayor densidad espacial de las medidas 

(Spinelle et al., 2017). Sin embargo, las respuestas de estos dispositivos son sensibles a 

los cambios en las condiciones ambientales (temperatura y humedad) y a la presencia 

de otros contaminantes gaseosos interferentes (Rai et al., 2017), por lo que aún no se 

encuentran validados para su empleo rutinario en redes oficiales de vigilancia de la 

calidad del aire con fines regulatorios. 
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3.3.1.1 Espectrofotometría UV-Vis 

➢ Ozono troposférico 

La técnica analítica de referencia que recomienda la normativa europea sobre 

vigilancia de la calidad del aire para la determinación de ozono troposférico es la 

espectrofotometría UV-Vis (UNE-EN 14625, 2013). Este analizador de referencia se basa 

en la medición de la absorción de radiación UV por parte del ozono, que presenta un 

máximo a 253,7 nm (Felix et al., 2011). El aire es aspirado a una celda de absorción óptica 

donde se irradia con luz monocromática a 253,7 nm desde una lámpara de descarga de 

mercurio estabilizada a baja presión (Andersen et al., 2010). La radiación UV que pasa a 

través de la celda de absorción, se mide mediante un fotodiodo sensible o un detector 

fotomultiplicador y se convierte en una señal eléctrica que se puede medir. La 

interferencia de otros contaminantes como el mercurio elemental y algunos COVs, que 

absorben luz a la misma longitud de onda, puede ser eludida sustrayendo la señal de 

una muestra de aire de referencia en el que se ha eliminado el ozono mediante 

conversión catalítica. La diferencia entre las dos será proporcional al contenido de ozono 

en el aire. Este tipo de analizadores permiten detectar 1 ppb (v/v) de ozono en el aire 

ambiente, con un tiempo de respuesta del orden de 10-20 s (Williams et al., 2006).  

➢ Dióxido de nitrógeno 

Recientemente se ha desarrollado un método instrumental basado en la 

espectrofotometría UV-Vis para medir NO2 y NO en el aire ambiente. Para ello, se ha 

utilizado un fotómetro modular plegado con un banco óptico compuesto por celdas de 

detección tubulares y módulos de espejos. Los módulos de espejos permiten que el aire 

de la muestra fluya a través de ellos y que entre en la celda de detección posterior. Este 

sistema óptico de detección permite aumentar la longitud del trayecto y, por lo tanto, 

la sensibilidad de la medición. El NO2 se mide por absorción directa a 405 nm, mientras 

que el NO se mide mediante la adición de ozono para convertir el NO en NO2 (Birks et 

al., 2018). 
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3.3.1.2 Quimioluminiscencia 

➢ Ozono troposférico 

Los analizadores basados en la quimioluminiscencia del ozono al reaccionar 

con un agente químico son muy sensibles, pero exigen un control estricto de los 

caudales de muestra. La muestra y el reactivo se introducen en una celda donde se 

mezclan, reaccionan químicamente y emiten radiación que se mide en el detector. El 

método analítico más común para la medición de ozono se basa en su reacción 

quimioluminiscente con etileno en exceso:  

 2𝐶2𝐻4 + 2𝑂3 → 4𝐶𝐻2𝑂 + 𝑂2 + ℎ𝑣 (𝜆 = 440 𝑛𝑚) (38) 

Cuando el ozono y el etileno reaccionan, se forman productos 

electrónicamente excitados que generan quimioluminiscencia. Algunas dificultades 

experimentales derivadas del empleo del etileno son el peso de las botellas de gas 

comprimido, los riesgos potenciales de incendio, su toxicidad y la dependencia de la 

concentración de oxígeno en la muestra (Jiménez et al., 1997).  

Otro método quimioluminiscente empleado con frecuencia es la reacción en 

fase gas entre el NO y el O3 (Ec. 4). El NO2* formado emite fotones entre 600-2800 nm 

cuando vuelve a su estado fundamental. Esta energía emitida, detectada por el 

fotomultiplicador, es proporcional a la concentración de ozono (Ec. 39).  

 𝑁𝑂 + 𝑂3 → 𝑁𝑂2
∗ + 𝑂2 (4) 

 𝑁𝑂2
∗ → 𝑁𝑂2 + 𝑙𝑢𝑧 (ℎ𝑣) (39) 

La principal ventaja que presenta este método es su alta sensibilidad, mayor 

que la del sistema etileno-ozono (Gao and Jaffe, 2017). Otra ventaja es la respuesta 

rápida; en efecto, utilizando una relación de mezcla del 10 % de NO a una presión total 

de 10 mbar, la reacción se completa en un pocos milisegundos; y la última ventaja es su 

alta especificidad, ya que sólo el vapor de agua puede producir una pequeña 

interferencia negativa (Jiménez et al., 1997). A pesar de estas ventajas, el sistema 

requiere igualmente de cilindros de gas comprimido, lo que restringe la portabilidad del 

equipo. Además, este instrumento contamina el aire con NO, si bien las cantidades 

emitidas son minúsculas, prácticamente despreciables cuando se emplea en aire 

ambiente (Ray et al., 1986). 
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La dificultad en el manejo de gases reactivos ha hecho que la 

quimioluminiscencia en fase húmeda (reacción gas-líquido) o en fase seca (reacción gas-

sólido, donde el compuesto orgánico es adsorbido sobre un soporte sólido), sean 

soluciones atractivas para la determinación de ozono. En la literatura se han descrito 

varios compuestos orgánicos que son reactivos quimioluminiscentes para el ozono, 

como la rodamina-β, eosina-Y, luminol y cumarina (Zahn et al., 2012). Muchos de los 

métodos desarrollados no permiten la monitorización continua de ozono debido al 

consumo del compuesto orgánico durante la medición (discutidos en la Sección 3.3.2). 

Sin embargo, existen otros métodos que permiten la renovación continua del reactivo, 

como es el caso del analizador de quimioluminiscencia desarrollado por Eipel et al. 

(2003). En este trabajo se han explorado dos composiciones diferentes para la 

alimentación de la solución reactiva. En el primer caso, se mide la quimioluminiscencia 

en una gota colgante que se renueva continuamente en la corriente de gas analizada y, 

en el segundo caso, en una película delgada de reactivo que se renueva continuamente 

en una superficie lisa de vidrio. Zahn et al. (2012) ha desarrollado un nuevo analizador 

de quimioluminiscencia que utiliza discos sensores comerciales fabricados a partir de 

una emulsión de cumarina-47, ácido gálico, metanol y agente de impregnación de silicio. 

Estos discos muestran una alta sensibilidad, pero una durabilidad limitada 

(aproximadamente 150 h) y, además, requieren de una activación inicial con dosis de 

ozono de 100-150 ppb h-1. 

➢ Dióxido de nitrógeno 

La quimioluminiscencia es la técnica analítica de referencia utilizada en las 

unidades de vigilancia de la calidad del aire ambiente para la medida de la concentración 

de óxidos de nitrógeno (UNE-EN 14211, 2013). Esta técnica analítica tiene la ventaja 

adicional de medir NOx (NO + NO2), NO y NO2. El principio de medida es el mismo que 

en el caso del método quimioluminiscente descrito para el ozono troposférico. Para 

medir NO y NO2 mediante esta técnica, se dispone de un doble sistema de entrada. Para 

medir NO, el aire pasa directamente a reaccionar con el O3 y se mide la emisión 

quimioluminiscente a una longitud de onda de 1200 nm. Para medir el NOx, se hace 

pasar la muestra de aire por un convertidor catalítico donde el NO2 se reduce a NO, 

seguido de la detección quimioluminiscente del NO2 producido a partir de la reacción 
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del NO con el O3. La concentración de NO2 puede determinarse cuantitativamente 

mediante la diferencia de las dos señales anteriores, es decir, la diferencia entre ambas 

concentraciones. El límite de detección de esta técnica analítica es de 0,5 ppb (Suzuki et 

al., 2011), suficiente para medir las concentraciones usuales de óxidos de nitrógeno en 

el aire ambiente.  Los convertidores catalíticos más utilizados son los de óxido de 

molibdeno, aunque también se dispone de otros tipos, como los convertidores 

fotolíticos que utilizan luz UV para reducir el NO2.  Uno de los principales inconvenientes 

de los equipos equipados con un convertidor de óxido de molibdeno es la reducción de 

otras especies que contienen nitrógeno en la atmósfera, como el PAN y HNO3, también 

pueden descomponerse para producir NO (Dunlea et al., 2007; Steinbacher et al., 2007). 

Aunque las concentraciones atmosféricas de estas posibles interferencias son 

generalmente bajas en relación con el  NO2 y, por lo tanto, pueden obtenerse 

concentraciones suficientemente exactas de NO2 (Dunlea et al., 2007). 

3.3.1.3 Sensores de bajo coste 

Las unidades de vigilancia de la calidad del aire en la Unión Europea se instalan 

para cumplir la Directiva 2008/50/CE de calidad del aire, que define el número mínimos 

de estaciones fijas, en función de los niveles de contaminación del aire, la población 

expuesta y el área de cobertura (Rai et al., 2017). Sin embargo, como ya se ha indicado, 

la densidad superficial de unidades en estas redes es relativamente escasa, por lo que 

sus datos resultan a menudo insuficientes para investigaciones específicas como los 

estudios de exposición personal o el mapeo de la distribución espacial de la 

concentración de contaminantes en ciudades grandes y complejas, donde la 

heterogeneidad ambiental es alta. Como consecuencia, la mayoría de las ciudades no 

cuenta con el número ideal de unidades de vigilancia de la calidad del aire, e incluso 

algunas regiones subdesarrolladas, no disponen de ellas en absoluto (Castell et al., 

2017). Por estas razones, actualmente hay una demanda creciente de tecnologías 

alternativas de fácil manejo, bajo coste, robustas y rápidas que faciliten el análisis in-

situ. 

En este sentido, el creciente aumento de la disponibilidad comercial de 

microsensores está dando lugar a una nueva generación de herramientas de control de 

la calidad del aire de bajo coste, como complemento a los métodos convencionales 
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(Piedrahita et al., 2014; Spinelle et al., 2017). Este tipo de sensores son ya de uso habitual 

en ambientes industriales con fines de protección de los trabajadores, donde los niveles 

a medir son relativamente elevados. En los últimos años se están desarrollando también 

diferentes tipos de sensores de bajo coste para medidas de inmisión de contaminantes 

atmosféricos en el aire ambiente, donde los niveles son mucho más bajos, cuyas 

características principales son las siguientes: 

• Bajo coste de adquisición y mantenimiento. 

• Pequeño tamaño y bajo peso, que permite transportarlos cómodamente y 

disimularlos en el entorno. 

• Proporcionan datos en tiempo real con alta resolución espacio-temporal. 

• Manejo sencillo por cualquier usuario sin necesidad de conocimientos 

técnicos. 

• Algunos son totalmente autónomos gracias a baterías recargables o gracias a 

pequeñas placas solares. 

• La descarga de los datos se realiza de manera sencilla, ya sea a través de una 

tarjeta micro SD o a través de una red WiFi.  

Todas estos atributos ofrecen la oportunidad de crear nuevas aplicaciones de 

control de la calidad del aire, ofreciendo una mayor disponibilidad y accesibilidad de los 

datos (Karagulian et al., 2019; Rai et al., 2017; Snyder et al., 2013; Thompson, 2016). 

Los sensores de bajo coste suelen ir integrados con otros componentes 

adicionales en el interior de una caja protegidos por una carcasa formando una 

plataforma de sensores de bajo coste. Entre los componentes adicionales más comunes 

se encuentran los componentes del hardware para la amplificación de la señal, la 

conversión de la señal analógica a la digital, el sistema de alimentación y el sistema de 

muestreo (bomba de aspiración o entrada pasiva), y los componentes del software para 

el procesamiento, el almacenamiento local y la capacidad de transmisión de los datos. 

Estos componentes auxiliares son necesarios para crear un sistema de detección 

autónomo. Muchas plataformas de sensores comerciales combinan múltiples sensores 

de contaminantes del aire junto con sensores de parámetros meteorológicos, como la 

temperatura o la humedad (Lung et al., 2018). La mayoría de los sensores de bajo coste 

desarrollados para la medición de ozono y dióxido de nitrógeno se basan en dos 
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principios de medida: los que dependen de las interacciones entre el material de 

detección (célula amperométrica u óxido metálico semiconductor) y el componente en 

fase gaseosa, y los que miden la absorción de la luz en las longitudes de onda visibles 

(en el caso del ozono) (Snyder et al., 2013).   

➢ Sensores amperométricos 

El mecanismo de los sensores amperométricos se basa en reacciones de 

oxidación-reducción que ocurren dentro del sensor entre el contaminante gaseoso y un 

electrolito. Estas reacciones producen una corriente medible, que constituye la señal 

analítica, directamente proporcional a la concentración del gas detectado (Aleixandre 

and Gerboles, 2012).  

En la Figura 8, se muestra la configuración típica de un sensor de gas 

amperométrico. Cada sensor contiene una célula electroquímica que está formada por 

tres electrodos separados por los llamados filtros humectantes. Estos filtros son 

separadores hidrofílicos que permiten el contacto iónico entre los electrodos al permitir 

el transporte electrolito por acción capilar. Los electrodos se denominan electrodo de 

trabajo, de referencia y contraelectrodo. El electrodo de trabajo es el lugar de reducción 

u oxidación de analito gaseoso. La carga electrónica generada por la reacción en la 

superficie del electrodo de trabajo se equilibra con una reacción en el llamado 

contraelectrodo, formando así un par redox de reacciones químicas (donde una especie 

se reduce y otra se oxida, es decir, hay una transferencia de electrones). Los sensores 

están diseñados de forma que la velocidad de difusión del analito hacia el electrodo del 

sensor es mucho más lenta que su velocidad de reacción en el electrodo. En 

consecuencia, la corriente emitida por el sensor es directamente proporcional a la 

concentración del analito. Durante el funcionamiento, el potencial en el electrodo de 

trabajo debe fijarse intrínsicamente con el uso del electrodo de referencia, que se 

mantiene a un potencial constante, mientras que el potencial del contraelectrodo no 

tiene un potencial fijo. En aire cero, el contraelectrodo tiene el mismo potencial que el 

electrodo de trabajo, pero en presencia del gas detectado cambia de potencial, ya que 

genera una corriente de equilibrio para compensar la corriente generada en el electrodo 

de trabajo (Mead et al., 2013). 
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Figura 8. Estructura general de un sensor electroquímico amperométrico. 

➢ Sensores de óxido metálico semiconductor 

El mecanismo de detección de los sensores de óxido metálico semiconductor 

(MOS) implica generalmente dos funciones principales: receptor y transductor. La 

función receptora implica el reconocimiento del analito en la interfaz gas-sólido, que 

incluye un cambio electrónico en la superficie de los óxidos metálicos. La función 

transductora implica la transducción del fenómeno superficial en un cambio de 

resistencia eléctrica en los sensores, por lo que se trata de sensores conductimétricos 

(Dey, 2018).  

El mecanismo de detección de gases más generalizado es el modelo de 

adsorción de oxígeno (Ji et al., 2019). A altas temperatura, el oxígeno se adsorbe en la 

superficie del MOS (Nazemi et al., 2019). El oxígeno adsorbido atrapa electrones de la 

banda de conducción de los semiconductores formando O2
- (dominante a temperaturas 

de funcionamiento < 147 °C) o las formas atómicas O- (temperaturas entre 147 – 397 °C) 

o O2- (temperaturas > 397 °C) adsorbidas en la superficie del material semiconductor. La 

presencia de estos iones en la superficie de los granos de las partículas semiconductoras 

provoca un agotamiento de la capa límite de difusión (región de carga espacial), 

denominada barrera de Schottky, que altera la conductancia eléctrica del dispositivo 

(Thompson, 2016). Al introducir un gas reactivo (analito) este reacciona con el oxígeno 

superficial ionizado dando lugar a un cambio en el estado de equilibrio de la reacción. El 

cambio resultante afecta directamente a la cobertura de la superficie y a la capa de 

difusión y conduce a un cambio medible en la conductividad eléctrica en los materiales 

MOS. Esto es lo que se denomina función transductora (Dey, 2018). Por lo tanto, los 

fenómenos de interacción gas-sólido intervienen en la función receptora, mientras que 
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la microestructura del óxido determina la transducción del estímulo químico del aire en 

una señal eléctrica (Korotcenkov and Cho, 2017). En la Figura 9 se muestra las funciones 

del receptor y del transductor, así como sus propiedades fisicoquímicas y materiales del 

sensor de gas MOS. 

 

Figura 9. Funciones del receptor y transductor, así como sus propiedades fisicoquímicas y 

materiales que intervienen en los sensores de gas MOS (Dey, 2018). 

En general, los sensores MOS se pueden clasificar en dos tipos: MOS de tipo-n, 

como los sensores basados en TiO2, ZnO, SnO2, In2O3, Ga2O3, Fe2O3, WO3, etc. Los MOS 

de tipo-p, como los sensores basados en CuO, NiO, Mn3O4, Cr2O3, etc. Los cambios 

resultantes en la resistencia son diferentes según los tipos de MOS utilizados (Nazemi et 

al., 2019). Un semiconductor tipo-n es aquel en el que la mayoría de los portadores de 

carga son electrones, y al interactuar con un gas reductor se produce un aumento de la 

conductividad. A la inversa, un gas oxidante sirve para vaciar la capa de detección de 

electrones portadores de carga, lo que provoca una disminución de la conductividad. Un 

semiconductor tipo-p es un material en el que los portadores mayoritarios de carga son 

los huecos, y se observa un aumento de la conductividad en presencia de un gas 

oxidante ya que aumenta el número de portadores de carga positiva (huecos). Por otro 

lado, en presencia de un reductor, se observa una disminución de la conductividad, 

donde la carga negativa introducida en el material reduce la concentración de 

portadores de carga positiva (huecos) (Fine et al., 2010). 
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➢ Ópticos 

En la literatura también se ha descrito el desarrollo de un sensor portátil de 

ozono basado en la absorción de radiación UV (Sagona et al., 2018). Este sensor utiliza 

la misma técnica analítica que el analizador de referencia, cuyo principio de medida se 

ha descrito en la Sección 3.3.1.1. 

3.3.1.3.1 Revisión de sensores de bajo coste empleados para la detección de ozono 

En la bibliografía se encuentra una gran cantidad de estudios científicos 

basados en la medición de ozono troposférico utilizando sensores de bajo coste. Estos 

estudios abarcan desde mediciones en zonas urbanas y rurales (K. Elampari, 2010), 

mediciones en carreteras (Jallad and Espada-Jallad, 2012) y supervisión de la exposición 

personal (Cattaneo et al., 2010). Sin embargo, pocos trabajos se centran en la evaluación 

del rendimiento de los sensores en condiciones de campo.  

Dentro de este contexto, esta sección recoge los principales trabajos científicos 

publicados recientemente (últimos siete años), basados en la evaluación de los sensores 

de bajo coste para la vigilancia de la calidad del aire por ozono troposférico. 

➢ Sensores amperométricos 

En la Tabla 2 se resumen las principales características de rendimiento de los 

sensores amperométricos de ozono. Mayoritariamente, la comunidad científica ha 

probado los modelos comerciales Alphasense, Citytech y Cairclip, en diferentes 

plataformas de sensores para la medición de ozono. Las diferentes plataformas de 

sensores han sido validadas en condiciones de campo frente a analizadores de 

referencia, obteniéndose correlaciones muy débiles para las plataformas ENEA/Air-

Sensor box, CAM_11, AQE2 y SPEC (R2 = 0,13; 0,14; 0,14 y 0,19, respectivamente)  

(Borrego et al., 2016; Collier-Oxandale et al., 2020) y débiles para las plataformas 

ARISense, SentinAir y Vai. 1.11 (R2 = 0,39; 0,47 y 0,49, respectivamente) (Collier-

Oxandale et al., 2020; Cross et al., 2017; Suriano et al., 2020), mientras que las 

plataformas SENSE, AQMesh y Cairpol mostraron un coeficiente de correlación 

moderado  (R2 = 0,54; 0,66 y 0,68, respectivamente) con el analizador de referencia 

(Bauerová et al., 2020; Castell et al., 2017; Han et al., 2021). Sin embargo, las plataformas 

Vai. 1.15, αSense, Citytech, LILI y Raptor, presentaron correlaciones fuertes (R2 = 0,73; 
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0,83; 0,88; 0,88 y 0,89, respectivamente) (Bauerová et al., 2020; Collier-Oxandale et al., 

2020; Pang et al., 2017; Shindler, 2021; Spinelle et al., 2015b).  

En estos trabajos también se estudiaron las sensibilidades cruzadas de los 

sensores amperométricos de ozono frente a diferentes gases, siendo el NO2 la principal 

interferencia gaseosa (Bauerová et al., 2020; Collier-Oxandale et al., 2020; Cross et al., 

2017; Pang et al., 2017; Shindler, 2021; Spinelle et al., 2015a). También se observaron 

influencias de la temperatura (Castell et al., 2017; Cross et al., 2017; Han et al., 2021; 

Shindler, 2021; Spinelle et al., 2015a; Suriano et al., 2020) y la humedad relativa (Castell 

et al., 2017; Han et al., 2021; Pang et al., 2017; Spinelle et al., 2015a; Suriano et al., 2020) 

en la respuesta de algunos sensores amperométricos. 
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➢ Sensores MOS  

En la Tabla 3 se resumen las principales características de los sensores MOS de 

ozono probados en diferentes trabajos científicos. Los estudios realizados en 

condiciones reales de operación han informado de correlaciones moderadas (R2 = 0,62) 

(Collier-Oxandale et al., 2020), fuertes (valores de R2 oscilan entre 0,77 – 0,88) (Borrego 

et al., 2016; Collier-Oxandale et al., 2020; Ripoll et al., 2019) y muy fuertes (valores de 

R2 > 0,90) (Collier-Oxandale et al., 2020; Moltchanov et al., 2015) entre los sensores MOS 

y los analizadores de referencia. Sólo Borrego et al. (2016) ha informado de un valor de 

R2 muy bajo (R2 = 0,12) para la plataforma AUTh-ISAG. Algunos de los sensores fueron 

probados en una cámara de exposición, obteniendo valores residuales bajos (< 2,0 y 

< 3,1 ppb) para las plataformas Unitec-IT y SGX-MiCS-OZ-47, respectivamente (Spinelle 

et al., 2016). Curiosamente, se obtuvo un valor residual alto de 13,3 ppb para la 

plataforma SGX-MiCS-2610  (Spinelle et al., 2016),  que también resultó tener un mal 

rendimiento en el trabajo de Borrego et al. (2016). En general, los diferentes sensores 

de ozono basados en MOS tuvieron mejores correlaciones con las medidas de referencia 

que los sensores amperométricos.  

Spinelle et al. (2016) estudiaron las sensibilidades cruzadas a diferentes 

contaminantes gaseosos, encontrando una mayor interferencia al NO2 (SGX-MiCS-2610, 

SGX-MiCS-OZ-47 y Unitec-IT) y NO (SGX-MiCS-2610 y Unitec-IT). Sin embargo, Collier-

Oxandale et al. (2020) no encontraron interferencia de NO2 en los sensores de ozono 

basados en MOS. La respuesta de los sensores también se vio afectada 

significativamente por las condiciones ambientales, como la temperatura y la humedad 

relativa. Durante las pruebas en cámara, Spinelle et al. (2016) encontraron que las 

respuestas de los tres sensores disminuían notablemente frente a aumentos de 

temperatura y humedad relativa.  
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➢ Sensores ópticos 

En la bibliografía sólo se ha encontrado un sensor óptico de bajo coste para 

ozono que ha llegado comercializarse, el sensor 2B Technologies (modelo POM). Se trata 

de una versión miniaturizada y portátil del instrumento referencia utilizado en las 

unidades de vigilancia de la calidad del aire para la monitorización de ozono (Sagona et 

al., 2018). Este sensor ofrece un amplio rango de concentraciones (2-10000 ppb) y un 

bajo LOD (3 ppb) (McKercher et al., 2017). Además, presenta una fuerte correlación con 

el analizador de referencia (R2 = 1,0) en condiciones de campo. La respuesta del sensor 

POM no se ha visto afectado por posibles interferencias debido a otros gases 

contaminantes, ni por cambios en los valores de temperatura y humedad relativa 

(Collier-Oxandale et al., 2020).  

3.3.1.3.2 Revisión de los sensores de bajo coste empleados para la detección de dióxido 

de nitrógeno  

Esta sección describe los principales trabajos científicos publicados en los 

últimos siete años, basados en la aplicación de sensores de bajo coste para la vigilancia 

de los niveles de dióxido de nitrógeno en el aire ambiente.  

➢ Sensores amperométricos 

En la Tabla 4 se muestran las características de rendimiento de los sensores 

amperométricos de dióxido de nitrógeno utilizados en diferentes trabajos científicos. En 

condiciones de campo, la correlación entre las respuestas del sensor y las mediciones 

de referencia fueron fuertes para las plataformas LILI, AQY, CAM_11 y ECN_Box_10 con 

un R2 de 0,72; 0,77; 0,84 y 0,89, respectivamente (Borrego et al., 2016; Collier-Oxandale 

et al., 2020; Shindler, 2021). Se obtuvieron correlaciones moderadas para las 

plataformas Vai. 1.15, NanoEnvi y ARISense (R2 = 0,53; 0,57 y 0,69, respectivamente) 

(Borrego et al., 2016; Collier-Oxandale et al., 2020; Cross et al., 2017), mientras que las 

plataformas SENSE, SentinAir, AQMesh y Cairpol obtuvieron una correlación débil (R2  = 

0,35; 0,38; 0,42 y 0,47, respectivamente) (Castell et al., 2017; Han et al., 2021; Spinelle 

et al., 2015b; Suriano et al., 2020), y la plataforma αSense informó de una correlación 

muy débil (R2 = 0,23) (Spinelle et al., 2015b). Se obtuvieron correlaciones no 

significativas (R2 < 0,09) en las demás plataformas de sensores (Borrego et al., 2016; 
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Collier-Oxandale et al., 2020; Spinelle et al., 2015b). Algunos trabajos han estudiado la 

respuesta de un mismo modelo de sensor en tres plataformas diferentes bajo 

condiciones idénticas. Por ejemplo, Borrego et al. (2016) informaron de R2 = 0,06 - 0,84 

durante sus pruebas de campo para el modelo de sensor Alphasense NO2-B4 en tres 

plataformas diferentes: ENEA/Air-Sensor box, NanoEnvi y CAM_11. La razón de estas 

disparidades en los valores de R2, podría encontrarse en el hecho de que las plataformas 

de sensores emplean diferentes algoritmos de procesamiento de las señales para 

convertir la respuesta bruta del sensor en la concentración de dióxido de nitrógeno. 

Otros autores, como Castell et al. ( 2017), probaron veinticuatro sensores Alphasense 

NO2-B42F (utilizados en la plataforma AQMesh), e informaron de un R2 que varía desde 

0,04 a 0,42. Estos resultados muestran que, incluso con un mismo modelo de sensor y 

plataformas idénticas, se pueden obtener resultados drásticamente diferentes, lo que 

exige un cuidadoso control de calidad en el proceso de fabricación tanto de los sensores 

como de las plataformas. 

Pocos trabajos informaron sobre el valor del LOD para los sensores 

amperométricos. Spinelle et al. (2015a), obtuvieron valores comprendidos entre 

0,5 – 8,6 ppb para tres modelos de sensores diferentes. Castell et al. ( 2017), notificaron 

también un bajo LOD (2,7 ppb). 

Los sensores amperométricos de dióxido de nitrógeno también se ven 

interferidos por otros contaminantes gaseosos y por las condiciones ambientales. Casi 

todos los sensores notificaron una sensibilidad cruzada extremadamente alta al ozono 

(Collier-Oxandale et al., 2020; Shindler, 2021; Spinelle et al., 2015a), a excepción de la 

plataforma Cairpol que obtuvo una interferencia bastante baja debido a que contenía 

un filtro químico de ozono a la entrada de la muestra (Spinelle et al., 2015a). Además, 

Spinelle et al. (2015a), informaron de que las interferencias por NO, CO2 y NH3 son 

bastante bajas. Las plataformas AQMesh y ARISense no informaron de ninguna 

sensibilidad cruzada al ozono, probablemente debido a la presencia de un filtro de 

ozono (Castell et al., 2017; Cross et al., 2017). La temperatura también afectó a la 

respuesta de los sensores amperométricos, aumentando la señal de los mismos cuando 

se producen incrementos de temperatura (Castell et al., 2017; Cross et al., 2017; Han et 

al., 2021; Shindler, 2021; Spinelle et al., 2015a; Suriano et al., 2020). El impacto de la 
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humedad en las respuestas de los sensores también fue observado en algunos estudios 

(Castell et al., 2017; Han et al., 2021; Spinelle et al., 2015a; Suriano et al., 2020).
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➢ Sensores MOS 

En la Tabla 5 se muestran los sensores MOS de dióxido de nitrógeno probados 

en diferentes investigaciones científicas. Cabe destacar que en la bibliografía se han 

encontrado muy pocas referencias recientes que utilicen este tipo de sensores. Durante 

el despliegue de estos sensores en campo, Spinelle et al. (2015b) informaron de unos 

valores muy débiles de R2 (R2   ̴ 0,20) entre las respuestas de las plataformas SGX-

Sensotech (MiCs-2710 y MiCS-4514-NO2) y las mediciones de referencia. Para obtener 

una mejor correlación, emplearon un modelo de regresión multivariante utilizando 

como variables adicionales las concentraciones de O3 y NO, y los valores de temperatura.  

De esta forma, se logró mejorar significativamente los valores de R2 a   ̴ 0,80. Collier-

Oxandale et al. (2020) probaron las plataformas AQE1 y Unitec-IT en condiciones de 

campo, observando correlaciones débiles (R2 = 0,41) y moderadas (R2 = 0,60), 

respectivamente. Se obtuvieron correlaciones no significativas (R2 ≤ 0,09) para las 

plataformas ELM,  AUTh-ISAG y Vito (Borrego et al., 2016, 2018; Collier-Oxandale et al., 

2020). Para mejorar el rendimiento de la plataforma Vito, Borrego et al. (2018) 

emplearon inteligencia artificial, logrando obtener excelentes correlaciones (R2 = 0,85). 

Ningún estudio informó sobre el valor del LOD, las sensibilidades cruzadas o 

los efectos de la temperatura y la humedad relativa en las respuestas de los sensores 

MOS de dióxido de nitrógeno.  
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3.3.2 Métodos discontinuos 

Los métodos discontinuos implican dos etapas, la captación en el punto de 

muestreo y el posterior análisis, en el terreno o en el laboratorio, utilizando una técnica 

adecuada. La etapa de muestreo de un determinado contaminante atmosférico es 

llevada a cabo habitualmente mediante la reacción con un reactivo químico específico 

que se encuentra en un soporte líquido o sólido. Después de su exposición durante un 

período de tiempo apropiado, que puede variar desde una hora hasta meses, el 

producto formado o el reactivo restante es analizado mediante métodos ópticos no 

destructivos, o puede extraerse para ser cuantificado con una técnica analítica 

adecuada. La etapa de muestreo puede realizarse mediante circulación forzada de la 

muestra (muestreo activo), o por difusión (muestreo pasivo).  

3.3.2.1 Muestreo activo 

Durante el muestreo activo se bombea un volumen de aire conocido a través 

de un medio de recogida durante un período de tiempo. Los muestreadores activos 

discontinuos tienen un coste relativamente más bajo que los métodos continuos, 

aunque una menor resolución temporal (por ejemplo, promedio horarios o diarios) y 

suelen exigir el análisis de la muestra después del período de muestreo.  

A diferencia de los muestreadores pasivos, el muestreo activo es bastante 

independiente de parámetros meteorológicos, como la velocidad del viento. Además, 

un aumento del volumen de aire muestreado conduce a un incremento proporcional de 

la sensibilidad del método, por lo que pueden obtenerse mediciones con una mayor 

resolución temporal. Sin embargo, este tipo de equipos requieren de energía eléctrica 

para el funcionamiento de la bomba de muestreo, aparte de la disponibilidad de la 

propia bomba que es un equipo de coste relativamente elevado.  

Se han utilizado diversas técnicas de muestreo activo para la extracción y 

preconcentración de contaminantes gaseosos en el aire ambiente, como los tubos 

absorbentes o denuders, los filtros impregnados y los borboteadores (también 

conocidos como impingers) (Filho et al., 2019). 
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3.3.2.1.1 Revisión de los principales métodos activos empleados para la determinación 

de ozono 

En la Tabla 6 se resumen las características de los métodos activos 

desarrollados para la determinación de ozono troposférico en el aire ambiente. Cabe 

destacar que las referencias bibliográficas encontrados son escasas, dada la dominancia 

de los métodos continuos para esta aplicación. 

La mayoría de los métodos activos desarrollados han utilizado como medio de 

recogida filtros impregnados con un sustrato químico (Felix et al., 2006, 2011; OSHA, 

1995). Este sistema de preconcentración de ozono es fácil de preparar y transportar, 

pero requiere de procedimientos de extracción del analito y es incompatible con 

sustratos químicos volátiles (Filho et al., 2019). Otros estudios han utilizado tubos de 

borosilicato grabado (denuders) (Geyh et al., 1997, 1999). Estos tubos requieren de una 

preparación previa muy compleja, con varias etapas de limpieza con diferentes 

disolventes y tiempos de secado muy largos. Sin embargo, este medio de recogida 

permite una mayor superficie de contacto entre el sustrato químico y el ozono, lo que 

aumenta la eficacia del muestreo.  

Como sustrato químico para la determinación indirecta de ozono se ha 

empleado el nitrito de sodio (Geyh et al., 1997, 1999; OSHA, 1995) y el índigo (Felix et 

al., 2006, 2011). De los dos reactivos, el nitrito de sodio resulta ser el más específico para 

la captura de ozono, al estar libre de posibles interferencias y proporcionar una alta 

sensibilidad (Helaleh et al., 2002). Los iones nitrito se oxidan en presencia de ozono, 

dando lugar a la formación de nitrato, siendo éste determinado posteriormente por 

cromatografía iónica. Esta reacción es más efectiva en medio alcalino e higroscópico. 

Por esta razón, se adicionó carbonato y glicerol (Koutrakis et al., 1993). Otros métodos 

activos se han basado en la reacción de ozono con índigo. En estos métodos, el ozono 

reacciona con el doble enlace olefínico de la molécula de índigo dando lugar a la 

formación de dos productos incoloros. De esta forma, es posible seguir la degradación 

del color inicial por espectrofotometría UV-Vis (Felix et al., 2006). Otro estudio se basó 

en la medición de la fluorescencia del ácido antranílico formado en la reacción entre el 

ozono y el índigo (Felix et al., 2011).  
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En los métodos activos se optimizan dos variables, el caudal y el tiempo de 

muestreo. Tiempos de muestreo cortos podrían ser insuficientes para la absorción del 

ozono a los niveles requeridos para la determinación en función del LOD de la técnica, 

mientras que tiempos muy largos podrían agotar la cantidad de sustrato químico. Por 

otra parte, los caudales muy elevados disminuyen el tiempo de contacto del ozono con 

el sustrato químico afectando a la eficacia de la reacción. 
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3.3.2.1.2 Revisión de los principales métodos activos empleados para la determinación 

de dióxido de nitrógeno 

En la Tabla 7 se encuentran recogidos los antecedentes encontrados sobre la 

determinación de dióxido de nitrógeno en el aire ambiente utilizando métodos de 

muestreo activo. 

Como se observa en la Tabla, el muestreo se realizó principalmente mediante 

el uso de borboteadores (impingers) (Filho et al., 2019; Goyal, 2003; Subba et al., 2016), 

denuders (Staimer et al., 2005) y columnas C-18 (Passaretti Filho et al., 2015; Ugucione 

et al., 2002). En los impingers, el dióxido de nitrógeno es recogido burbujeando aire a 

través de un tubo de dispersión en un medio líquido. Este sistema permite utilizar una 

gran variedad de sustancias reactivas para el muestreo de diferentes gases (Filho et al., 

2019).  Su principal inconveniente radica en el uso de un líquido como medio de recogida 

de la muestra, ya que resulta muy poco práctico para ser utilizado en condiciones de 

campo (Ugucione et al., 2002). Otros estudios han utilizado columnas de gel de sílice 

impregnadas con reactivos selectivos de dióxido de nitrógeno. La preparación y el uso 

de estas columnas es relativamente simple, son fáciles de manejar y pueden ser 

reutilizables, aunque también requieren de la extracción previa del analito antes del 

análisis (Passaretti Filho et al., 2015). 

El sustrato químico más comúnmente utilizado para el muestreo de dióxido de 

nitrógeno es la trietanolamina (TEA), donde el dióxido de nitrógeno reacciona con TEA 

para formar iones nitrito (Passaretti Filho et al., 2015; Staimer et al., 2005; Ugucione et 

al., 2002). Otro sustrato menos común es una mezcla de hidróxido de sodio y arsenito 

de sodio, que al reaccionar con dióxido de nitrógeno forma también iones nitrito (Goyal, 

2003). En ambos casos, los iones nitrito se determinaron por espectrofotometría UV-Vis 

utilizando el reactivo de Griess-Saltzman (mezcla de ácido sulfanílico y N-(1-naftil)-

etilendiamina). Otros estudios han utilizado directamente el reactivo de Griess-Saltzman 

como sustrato selectivo de dióxido de nitrógeno (Filho et al., 2019; Subba et al., 2016). 

Estos métodos se basan en la formación de iones nitroso, que al reaccionar con el 

reactivo de Griess-Saltzman dan lugar a la formación de un colorante azoico.  

Una alternativa novedosa a la técnica espectrofotométrica convencional es la 

utilización de dispositivos capaces de capturar imágenes digitales, que podrían ser 
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analizadas con ayuda de un ordenador externo, utilizando un software de 

procesamiento de imágenes, o por aplicaciones telefónicas. En este sentido, Passaretti 

et al. (2015) han desarrollado un método basado en la determinación de dióxido de 

nitrógeno mediante el análisis de imágenes digitales captadas con un escáner.  
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3.3.2.2 Muestreo pasivo 

En los muestreadores pasivo no se fuerza el aire a pasar al captador por medio 

de una bomba como sucede con los activos, sino que la captación tiene su fundamento 

en los fenómenos de difusión y permeación (Delgado-Saborit and Esteve-Cano, 2006).  

 En el interior del captador pasivo existe un volumen de aire donde se genera 

un gradiente de concentración, desde la parte externa del captador en contacto con el 

aire ambiente exterior, donde existe una determinada concentración ambiental del 

contaminante (que se pretende determinar), hasta la parte interna, donde se encuentra 

el sustrato químico, y que tiene una concentración nula del contaminante debido a su 

agotamiento por reacción con el sustrato. Este gradiente de concentración es la fuerza 

que mueve al contaminante por difusión a través del interior de captador hasta llegar al 

sustrato químico, Figura 10. 

 

Figura 10. Principio de funcionamiento de un captador pasivo con configuración axial tipo 

tubo. 
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El mecanismo de los muestreadores pasivos para la captación de gases se basa 

en la primera Ley de difusión de Fick, suponiendo un estado estacionario y una 

dimensión espacial (Ec. 40): 

 𝐹 = − 𝐷 ·  
𝑑𝐶

𝑑𝐿
  (40) 

donde 𝐹 es el flujo de difusión del gas (µg m-2 min-1), 𝐷 es el coeficiente de difusión del 

contaminante en el aire (m2 min-1), 𝐶 es la concentración del contaminante (µg m-3) y 𝐿 

es el recorrido de difusión (m). 

La cantidad de gas, 𝑄 (µg), que fluye a través de un área transversal 

determinada, 𝑎 (m2), del muestreador pasivo durante un tiempo determinado, 𝑡 (min), 

viene expresada como (Ec. 41): 

 𝑄 = 𝐹 ·  𝑎 · 𝑡 (41) 

sustituyendo el valor de 𝐹 de la ecuación (40) obtenemos la siguiente expresión (Ec. 42): 

 𝑄 = 𝐷 ·
𝐶

𝐿
· 𝑎 · 𝑡 (42) 

El coeficiente de captación, 𝑆 (m3 min-1), viene definido como (Ec. 43): 

 𝑆 =
𝐷 · 𝑎

𝐿
 (43) 

Una vez diseñado el el captador pasivo, el área (𝑎) y la longitud de la zona de 

difusión (𝐿) son constantes. Además, el coeficiente de difusión (𝐷) del contaminante en 

el aire también es fijo y, por lo tanto, el coeficiente de captación (𝑆) debería ser 

constante.   

Las ecuaciones (42) y (43) se utilizan para calcular la concentración ambiental 

del contaminante como se muestra en la ecuación (44): 

 𝐶 =  
𝑄

𝑆 · 𝑡
 (44) 

Por lo tanto, conociendo el coeficiente de captación del muestreador pasivo 

(𝑆), la cantidad de gas que se ha difundido a través del muestreador (𝑄) y el tiempo que 

ha estado expuesto al aire (𝑡), se puede calcular la concentración media ambiental del 

contaminante en el aire (µg m-3) durante el periodo muestreado (Delgado-Saborit and 

Esteve-Cano, 2006; Madruga et al., 2001). 
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 La primera ley de difusión de Fick también es aplicable cuando la tasa de 

transferencia de masa del analito es controlada por permeación a través de una 

membrana (Górecki and Namienik, 2002). Sin embargo, la mayoría de los antecedentes 

bibliográficos relacionados con el muestreo pasivo de ozono y dióxido de nitrógeno 

utilizan captadores de tipo difusivo.  

Las principales ventajas que ofrecen los captadores pasivos son: equipos de 

muestreo barato y funcionamiento sin necesidad de electricidad, además de la 

simplicidad y flexibilidad de despliegue y uso. La ausencia de requisitos estrictos de 

cualificación para el personal que instala y realiza el mantenimiento, reduce aún más los 

costes operativos de los trabajos de seguimiento de estos muestreadores. Por lo tanto, 

debido a estas características, este método es universal, y se pueden utilizar 

prácticamente en cualquier lugar, permitiendo el despliegue de un gran número de ellos 

para realizar estudios espaciales y temporales detallados (Khuriganova et al., 2019; Tang 

et al., 2001). Sin embargo, los muestreadores pasivos tienen tasas de muestreo más 

bajas que los métodos activos y suelen requerir de tiempos de muestreo relativamente 

más largos (Yu et al., 2008). Por consiguiente, los muestreadores pasivos proporcionan 

únicamente mediciones de concentración integradas a lo largo de un período de tiempo, 

como unas horas, días, o incluso semanas (Özden and Döğeroğlu, 2012).  

A pesar de que el muestreo pasivo ha sido ampliamente utilizado y reconocido 

como una herramienta muy útil en la vigilancia de la calidad del aire, la fiabilidad de esta 

técnica en condiciones ambientales variables es siempre objeto de controversia entre la 

comunidad científica (Seethapathy et al., 2008). Estrictamente, la ley de difusión de Fick 

sólo se aplica en condiciones ideales, condiciones de estado estacionario, suponiendo 

que el sustrato químico es un sumidero perfecto, pero en la práctica puede haber 

desviaciones de las condiciones ideales. Por ejemplo, el coeficiente de captación teórico 

puede diferir del coeficiente de captación real, ya que este último depende de la 

geometría del captador y de las condiciones ambientales (Górecki and Namienik, 2002; 

Yu et al., 2008). La posible dependencia de los resultados de un gran número de factores 

es la razón por la que el Instituto Nacional de Seguridad y Salud de los Estados Unidos 

(NIOSH) acepta resultados con una precisión de ± 25 % y un sesgo de ± 10 % para las 

aplicaciones de muestreadores pasivos en el aire ambiente. Además, los captadores 
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pasivos deben de ser validados comparando su rendimiento con un muestreador activo 

de referencia realizando medidas en paralelo (Seethapathy et al., 2008). A continuación, 

se resumen los principales factores que afectan a los captadores pasivos de tipo difusivo: 

➢ Sustrato químico 

El rendimiento de un muestreador pasivo depende fundamentalmente de la 

selección y el uso de un reactivo químico que tenga una eficiencia de absorción elevada 

para el contaminante a medir. De esta forma, la presión de vapor residual del 

contaminante muestreado en la superficie del sustrato será despreciable en 

comparación con la concentración del contaminante en el aire ambiente, y la velocidad 

de captación será próxima a su valor ideal en estado estacionario. En el caso de que se 

utilice un reactivo químico con una capacidad de absorción débil, la presión de vapor 

residual no será próxima a cero, y por lo tanto el gradiente de concentración, que es la 

fuerza que mueve al contaminante por difusión en el interior del captador, será menor 

y el flujo del contaminante disminuirá con el tiempo de muestreo. Otro fenómeno que 

puede ocurrir es la difusión inversa. Esto sucede cuando después de un tiempo de 

muestreo, la concentración del contaminante en la superficie del sustrato químico es 

mayor que en el aire exterior y, por lo tanto, la difusión pase a ocurrir en sentido 

contrario (Brown, 2000).    

➢ Geometría del captador  

La geometría del captador pasivo es un aspecto clave que afecta al coeficiente 

de captación (Ec. 43), ya que reduciendo la longitud del trayecto de difusión (𝐿) y/o 

aumentando la sección transversal del captador (𝑎), se podría aumentar la velocidad de 

captación. 

Los captadores pasivos se clasifican generalmente en tres diseños principales: 

tipo tubo, placa y radiales. Los captadores tipo tubo y tipo placa tienen una trayectoria 

de difusión unidimensional (también conocida como axial). El estilo tubo se caracteriza 

por una superficie de sección transversal relativamente pequeña y un largo recorrido de 

difusión, lo que resulta generalmente en coeficientes de captación relativamente bajos 

(EPA, 2014). Este tipo de captadores suelen ser tubos cilíndricos huecos orientados 

verticalmente. Una tapa en el extremo superior sostiene un papel de filtro o una rejilla 

de acero inoxidable en su lugar, que está recubierto con el absorbente. El extremo 
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inferior del tubo se deja abierto (Figura 11A), en el caso de muestreadores con un tubo 

de difusión largo (aproximadamente 7,1 cm), o se tapa con una membrana (Figura 11B), 

en el caso de tubos de difusión más pequeños (aproximadamente 3,5 cm) (Tang et al., 

2001). 

Los muestreadores tipo placa suelen estar compuestos por una pequeña 

cámara abierta por uno de sus extremos. Estos muestreadores presentan en su interior, 

de dentro hacia fuera, un filtro absorbente, una membrana de difusión y una tapa 

difusora (Figura 11C). También existen muestreadores pasivos tipo placa que presentan 

dos cámaras independientes. Cada cámara presenta un filtro de muestreo protegido con 

un par de mallas de acero inoxidable y en el extremo una tapa difusora (Figura 11 D). 

Estos captadores tienen una longitud de difusión más corta y un área de sección 

transversal mayor que los captadores tipo tubo, por lo que la velocidad de muestreo 

suele ser más elevada, aunque más variable, desviándose del coeficiente de captación 

teórico al estar más afectado por las turbulencias.  Por esta razón, el extremo abierto de 

la placa debe cubrirse con una cubierta perforada o un plástico poroso para minimizar 

la captación por advección (Yu et al., 2008).  

Los muestreadores de tipo radial se componen de un cartucho cilíndrico, 

donde se recoge el sustrato químico, instalado coaxialmente dentro de un cuerpo 

cilíndrico difusor (Figura 11E), que minimiza la sensibilidad del sistema a la velocidad del 

viento y turbulencias (Delgado-Saborit and Esteve-Cano, 2006). Este tipo de captadores 

presentan una mayor superficie de difusión con una corta trayectoria difusiva. Como 

resultado, los muestreadores radiales suelen presentar un mayor coeficiente de 

captación en comparación con los muestreadores de diseño axial (EPA, 2014). 
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Figura 11. Ejemplos de diferentes configuraciones de muestreadores pasivos: (A) tubo de difusión 

con extremo abierto; (B) tubo de difusión con membrana de difusión en la apertura; (C) placa 

con membrana de difusión en la apertura; (D) placa de doble cámara con tapas difusoras en los 

extremos; (E) placa cilíndrica con membrana de difusión tubular. 

➢ Efecto de las condiciones ambientales  

• Temperatura  

La temperatura también es un parámetro importante en el muestreo pasivo, 

especialmente porque los coeficientes de difusión molecular aumentan con la 

temperatura, por lo que se puede esperar mayores coeficientes de captación a medida 

que aumenta la temperatura. La teoría cinética de los gases predice que los coeficientes 

de difusión son proporcionales a T3/2 (donde T es la temperatura absoluta). Por lo tanto, 

dentro de un rango de temperatura 5 – 35 °C, el coeficiente de difusión, y en 

consecuencia el coeficiente de captación debería cambiar aproximadamente un 16 %. 

Sin embargo, en la práctica, se observa una dependencia de la temperatura más débil, 

del orden de 0,2 % / 1 °C (Górecki and Namienik, 2002).  

• Humedad relativa 

La humedad es probablemente la variable más importante que afecta al 

rendimiento de los captadores pasivos. Una humedad elevada puede afectar a la 

capacidad de absorción de absorbentes hidrofílicos, como el carbón activo. Esto 

normalmente reducirá el tiempo de muestreo, puesto que aparece una concentración 

del contaminante en la superficie del absorbente que hace que el muestreo pase a ser 

no lineal. Una humedad elevada también puede alterar el comportamiento de absorción 

por la condensación en las paredes internas del captador (Brown, 2000). Sin embargo, 
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algunos sustratos químicos, como el TEA o el índigo, no funcionan cuantitativamente a 

bajas humedades (Šerevičienė and Paliulis, 2012).   

• Velocidad del viento 

El movimiento del aire ambiente y la orientación del muestreador (en relación 

con el flujo de aire exterior) pueden afectar al rendimiento de un captador pasivo ya que 

aportan un factor de transporte de tipo convectivo que puede influir en la longitud 

efectiva de la trayectoria de difusión. La longitud nominal de la trayectotria de difusión 

está definida por la geometría del captador y es la distancia entre la superficie del 

absorbente y la cara externa del captador. La longitud efectiva no es necesariamente la 

misma que la longitud nominal, y puede ser mayor o menor, dependiento de la 

velocidad del viento (Brown, 2000). 

Estudios realizados han demostrado que la alta velocidad del viento conduce a 

la reducción de la longitud efectiva de la trayectoria de difusión, aumentando a su vez  

el coeficiente de captación debido a la turbulencia inducida (Masey et al., 2017). El 

efecto del viento en los captadores pasivos puede minimizarse utilizando una carcasa 

protectora del viento (Varshney and Singh, 2003). 

3.3.2.2.1 Revisión de los principales métodos pasivos empleados para la determinación 

de ozono 

Generalmente, los métodos discontinuos más empleados para la 

determinación de ozono troposférico en el aire ambiente han sido los pasivos, recogidos 

en la Tabla 8.  

Diferentes diseños de captadores pasivos han sido desarrollados, siendo los 

captadores difusivos tipo placa los más utilizados en los estudios de campo. Una 

alternativa interesante a los muestreadores pasivos difusivos convencionales es la 

microextracción en fase sólida (SPME). Esta técnica de muestreo ofrece muchas ventajas 

sobre los métodos tradicionales al combinar el muestreo, la preconcentración y la 

transferencia directa del analito al instrumento de medida (Khaled and Pawliszyn, 2000). 

Lee y Tsai (2008) han utilizado esta técnica de muestreo como captador pasivo para la 

determinación de ozono troposférico.   



Introducción y Antecedentes 

76 

Para el muestreo pasivo de ozono se han utilizado varios sustratos químicos, 

como el 1,2-di-(4-piridil)etileno (DPE) (Buzica et al., 2008; Kara, 2020; Lee and Tsai, 2008; 

Plaisance et al., 2007), el nitrito (Bhangar et al., 2013; De Santis et al., 2003; Helaleh et 

al., 2002; Karthikeyan et al., 2007; Madruga et al., 2001; Özden and Döğeroğlu, 2012; 

Salem et al., 2009; Vardoulakis et al., 2009) y el índigo (Garcia et al., 2010, 2014). Sin 

embargo, sólo el DPE y el nitrito reaccionan específicamente con el ozono (Kara, 2020). 

El DPE reacciona con el ozono para formar un intermedio ozónido que al hidrolizarse 

forma un aldehído, que se puede determinar mediante espectrofotometría UV-Vis 

utilizando el método de la metil-benzoazolinona-hidrazona (MBTH) (Plaisance et al., 

2007). Con el fin de aumentar la sensibilidad y selectividad, Lee y Tsai (2008) han 

empleado la técnica de derivatización con clorhidrato de o-2,3,4,5,6-

(pentafluorobencil)hidroxilamina (PFBHA) para formar oximas, que luego se han 

analizado por cromatografía de gases.  

Uno de los parámetros estimados en el muestreo pasivo es el coeficiente de 

captación. Generalmente, el coeficiente de captación (Steórico) depende de las 

dimensiones del captador y el coeficiente de difusión de ozono. Sin embargo, la tasa de 

captación también depende de factores ambientales variables, como la temperatura, la 

humedad relativa y la velocidad del viento (Plaisance et al., 2007). Por esta razón, es 

importante estimar  el coeficiente de captación experimental (Sexp.). Este se suele 

determinar relacionando la concentración de ozono medida por un analizador de 

referencia y la cantidad de ozono recogida en el captador pasivo. 
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3.3.2.2.2 Revisión de los principales métodos pasivos empleados para la determinación 

de dióxido de nitrógeno 

Como en el caso del ozono, la mayoría de los métodos discontinuos 

desarrollados para la determinación de dióxido de nitrógeno se han basado en un 

muestreo pasivo. En la Tabla 9 se resumen los principales antecedentes. 

Entre los sustratos químicos selectivos para dióxido de nitrógeno se han 

utilizado la trietanolamina (TEA) (de França Souza et al., 2021; Hagenbjörk-Gustafsson 

et al., 2002; J.C. Galloo, 2006; Martin et al., 2014; Sekine et al., 2008; Swaans et al., 2007; 

Vardoulakis et al., 2009; Varshney and Singh, 2003) y el NaI (Salem et al., 2009, 2011). 

Los iones yoduro en medio básico reaccionan con el dióxido de nitrógeno formando 

iones nitrito, que se determinaron por cromatografía iónica (Salem et al., 2009) o por 

espectrofotometría UV-Vis. Otro método espectrofotométrico se basó en la 

acidificación de los iones nitrito con HCl dando lugar a la formación de ácido 

peroxinitroso (agente oxidante), que se midió utilizando el ácido 2,2-azino-bis(3-etil 

benzotiazolina)-6-ácido sulfónico (ABTS) como agente colorante reductor (Salem et al., 

2011). 

Las técnicas analíticas utilizadas en el análisis de los métodos pasivos 

desarrollados no son aplicables para la cuantificación on-site de los niveles de dióxido 

de nitrógeno, debido a que la instrumentación no es portátil y necesita de fuente de 

energía para su uso. Por estas razones, la comunidad científica tiene un especial interés 

en el desarrollo de métodos que ofrezcan un bajo coste y tiempos de análisis cortos. En 

este sentido, França Souza et al. (2021) ha desarrollado recientemente un método 

pasivo que utiliza como sistema de detección la cámara de un smartphone.  
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3.4 Características de las técnicas de análisis empleadas en la tesis 

En esta sección se describen las técnicas analíticas que se han empleado en 

esta tesis. Con respecto a la técnica voltamperométrica, se describen únicamente las 

principales características y aplicaciones más relevante en el campo medioambiental, 

puesto que se trata de una técnica analítica muy consolidada cuyos fundamentos son 

ampliamente conocidos. En cambio, se ha descrito con más detalle el análisis 

colorimétrico basado en el procesamiento de imágenes, puesto que se trata de una 

técnica más reciente que ha ido ganando interés en los últimos años. 

3.4.1 Voltamperometría sobre electrodos serigrafiados 

Una parte importante de la actividad de investigación en Química Analítica se 

dedica al desarrollo de metodologías para el control en tiempo real de los niveles de 

contaminantes ambientales, como medio para evaluar la eficacia de las medidas 

preventivas y correctoras orientadas a la minimización de la presencia de sustancias 

tóxicas en el medioambiente. Los sistemas de detección en campo en tiempo real son 

muy deseables para la monitorización continua del medioambiente, con el fin de superar 

limitaciones como la recogida de muestras y el transporte a un laboratorio central, 

problemas asociados a los métodos analíticos comúnmente utilizados para los 

contaminantes ambientales (Hayat and Marty, 2014). En los últimos años muchos de los 

métodos desarrollados con este fin se han basado en el uso de técnicas electroquímicas 

debido a su alta sensibilidad y selectividad, amplio rango lineal, tiempos de análisis 

corto, bajo coste y potencial de miniaturización y portabilidad (Cesarino et al., 2011). 

Entre las técnicas electroanalíticas, la voltamperometría es la técnica más 

utilizada para el análisis medioambiental. Así, se han utilizado métodos de reducción 

directa, como la voltamperometría de onda cuadrada (SWV) y la voltamperometría 

diferencial de pulso (DPV), para medir pesticidas en agua (Li et al., 2017). Sin embargo, 

para la mayoría de los metales traza, los métodos de reducción directa no son lo 

suficientemente sensibles y se requieren técnicas con un paso de preconcentración. En 

este caso, las técnicas de redisolución anódica (ASV) con varias modulaciones 

(normalmente diferencial de pulso (DP) u onda cuadrada (SW)) han sido las más 

utilizadas (Buffle, 2005). La mayoría de las configuraciones de medición 
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voltamperométrica emplean un sistema de tres electrodos: electrodo de trabajo (WE), 

electrodo de referencia (RE) y electrodo auxiliar (AE). Como es conocido, el WE se utiliza 

como electrodo principal para llevar a cabo las reacciones electroquímicas, mientas que 

el RE y el AE se utilizan para completar el circuito electrónico y para medir o controlar el 

potencial o la corriente que fluye en el sistema (Ahamed et al., 2021).  

Como se ha indicado, uno de los principales retos de la Química Analítica se 

orienta al desarrollo de métodos que utilicen dispositivos miniaturizados y portátiles, de 

tal forma que respondan a la necesidad creciente de realizar análisis rápidos, y 

preferiblemente en condiciones de campo (on-site o in-situ) (Renedo et al., 2007). En 

este contexto, la electroquímica ha optado por la sustitución de la instrumentación 

tradicional por el uso de potenciostatos portátiles y de plataformas de electrodos 

sencillos y de bajo coste, como los electrodos serigrafiados o impresos (SPEs) (García-

Miranda Ferrari et al., 2021; Hayat and Marty, 2014).  

Los SPEs son dispositivos fabricados con tintas sobre varios tipos de bases 

plásticas o cerámicas donde se serigrafía el electrodo de trabajo, el auxiliar y el de 

referencia. La composición  de las tintas utilizadas para la impresión de los electrodos 

determina la selectividad y sensibilidad para cada análisis (Renedo et al., 2007). Estos 

dispositivos son baratos, portátiles, desechables, fáciles de producir en masa y muy 

versátiles (Ahamed et al., 2021; Li et al., 2012). La gran versatilidad que presentan los 

SPEs radica en la flexibilidad de sus geometrías y en las diferentes formas en las que se 

pueden modificar los electrodos para mejorar la selectividad y sensibilidad de las 

medidas. Se pueden comprar modificados o modificarse una vez fabricados mediante la 

deposición de diversas sustancias en la superficie de los electrodos, como metales 

nobles, nanopartículas inorgánicas, sustancias orgánicas, enzimas y otras biomoléculas, 

etc. Esto permite obtener electrodos altamente sensibles y selectivos (Hayat and Marty, 

2014; Renedo et al., 2007). 

Los SPEs se han empleado como herramienta para diseñar sensores 

electroquímicos portátiles y desechables para la monitorización medioambiental, como 

la detección de metales pesados y compuestos orgánicos en muestras líquidas, y en 

menor medida para contaminantes gaseosos. Así lo han demostrado las revisiones 
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bibliográficas realizadas por Li et al. (2012), Hayat y Marty (2014), Li et al. (2017), y más 

recientemente, por García-Miranda Ferrari et al. (2021).  

En las revisiones anteriormente citadas, se han encontrado un gran número de 

trabajos que utilizan estos SPEs para la detección de metales pesados en diferentes 

matrices ambientales. Actualmente, el bismuto es uno de los materiales más estables y 

ecológicos que se utilizan para modificar los SPEs. Estos sensores se han empleado para 

la detección  de Pb (II)  y  Cd (II) simultáneamente (Chen et al., 2013; Niu et al., 2016; 

Palomo-Marin et al., 2017) y para la detección de Zn (II) (Królicka and Bobrowski, 2016), 

utilizando en ambos casos SWASV. Para la detección de Hg (II) se suele utilizar electrodo 

impresos de oro (SPGE), debido a que su fuerte afinidad por el mercurio potencia el 

efecto de preconcentración (Hayat and Marty, 2014). Algunos investigadores han 

aplicado con éxito los SPGEs para la medición de Hg (II)  mediante SWASV en muestras 

de agua (Bernalte et al., 2011; Cinti et al., 2016; Fernández et al., 2015). 

Los fenoles son compuestos orgánicos ampliamente empleados en industrias 

químicas, petroquímica, farmacéutica, de plásticos y plaguicidas. Debido a su alta 

toxicidad e impacto en el medioambiente, la detección de estos compuestos es cada vez 

más crucial. Recientemente, diferentes sensores electroquímicos basados en SPEs se 

han utilizado para la monitorización in-situ de estos compuestos fenólicos.   Entre estos 

sensores destacan, la utilización de SPEs modificados con moléculas biológicas 

(biosensores) para la detección de plaguicidas organofosforados (Arduini et al., 2013; 

Chen et al., 2015) y bisfenol A en muestras de agua (Kunene et al., 2020). 

En la bibliografía existen muy pocas referencias sobre la aplicación de estos 

sensores para la detección de contaminantes gaseosos. Chou et al. (2010) desarrollaron 

ultramicroelectrodos serigrafiados de carbono de banda ancha modificados con 

nanopartículas de Pt y recubiertos de nafion para la detección de formaldehído gaseoso 

mediante SWV, mientras que Khadayate et al. (2007) han desarrollado un sensor de 

acetona basado en una película gruesa serigrafiada de WO3. Morata et al. (2008) 

fabricaron un sensor serigrafiado para la detección de CO basado en un electrodo de 

trabajo de oro, y un contraelectrodo de manganito de lantano dopado con estroncio, 

empleando como electrolito zirconio estabilizado con itrio.  
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Como se ha indicado, muy pocos trabajos han utilizado SPEs para la 

determinación de contaminantes gaseosos. Esta tesis ha tenido como uno de sus 

objetivos explorar esta vía de trabajo, concretamente se ha llevado a cabo el 

desarrollado de un muestreador-detector voltamperométrico para ozono troposférico, 

utilizando SPEs, con potencial aplicabilidad para la monitorización descentralizada y de 

bajo coste, según se describe en la parte experimental.  

3.4.2 Colorimetría mediante análisis digital de imágenes  

Como es bien conocido, la investigación analítica ha desarrollado y utilizado 

infinidad de herramientas colorimétricas cualitativas, semicuantitativas, y totalmente 

cuantitativas para el análisis químico rutinario, por lo que podría dar la impresión de que 

se han explorado todas sus potencialidades. Sin embargo, los métodos colorimétricos 

han revitalizado recientemente su interés, principalmente gracias al desarrollo del 

concepto de miniaturización y análisis in-situ (Fernandes et al., 2020). La llegada de los 

sensores de imagen y el posterior desarrollo explosivo de la electrónica pusieron en 

mano de los usuarios finales numerosos dispositivos con capacidad de detección óptica. 

Sus características de sensibilidad, asequibilidad y portabilidad los hacen atractivos 

como potenciales herramientas analíticas para diferentes enfoques del análisis 

colorimétrico (Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015).  

En efecto, se utilizan ahora para este fin cámaras digitales (Lopez-Molinero et 

al., 2013; Pessoa et al., 2017), webcams (Tôrres et al., 2011) , escáneres (Abderrahim et 

al., 2016; Medeiros de Morais and de Lima, 2014; Passaretti Filho et al., 2015) o 

teléfonos inteligentes (Botelho et al., 2017; Choodum et al., 2014; Iqbal and Bjorklund, 

2011; Iqbal and Eriksson, 2013; Masawat et al., 2015; Mathaweesansurn et al., 2017; 

Soares et al., 2017) que se han convertido en alternativas de bajo coste adecuadas para 

diferentes enfoques del análisis colorimétrico. Especialmente interesantes son los hoy 

ubicuos teléfonos llamados inteligentes (smartphones) ya que poseen sofisticados 

sensores ópticos con un potente software de procesamiento de imágenes,  que 

combinan una gran capacidad de adquisición y procesamiento de datos en el mismo 

dispositivo, permitiendo el desarrollo de nuevas estrategias que pueden ser utilizadas 

incluso por personal no especializado en tecnologías analíticas (Rezazadeh et al., 2019).  
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Para entender el fundamento de esta técnica, es importante conocer los 

principales espacios de color, las herramientas de adquisición de imágenes y las 

aplicaciones existentes para el procesamiento y análisis de imágenes. 

➢ Espacios del color 

• Modelo RGB 

El espacio de color RGB es el más común en los dispositivos de captura, ya que 

el sistema visual humano funciona de forma similar y, por ello, se utiliza como espacio 

de color inicial del que se obtienen las coordenadas de algunos otros espacios. El 

acrónimo RGB se refiere a las palabras inglesas red, green, blue (rojo, verde y azul), que 

son los tres componentes de color utilizados para definir completamente un color en 

este espacio de color (Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015). La elección de estos colores 

deriva del Consorcio Internacional del Color, que ha definido el rango de 0 a 255 

(formato de 8 bits) o de 0 a 1 (formato fraccionario), refiriéndose a estos como 

intensidades de canal. Los valores RGB se combinan para obtener los demás colores, y 

varían desde [R = 225, G = 255 y B = 255] para el blanco hasta [R = 0, G = 0 y B = 0] para 

el negro (Fernandes et al., 2020). Este espacio de color representa sólo una parte del 

espacio perceptivo de los seres humanos, es decir, el modelo RGB representa menos 

colores de los que podemos ver (Fan et al., 2021). 

El RGB es un espacio de color dependiente del dispositivo y no estandarizado 

globalmente, ya que la respuesta del dispositivo a cada longitud de onda roja, verde y 

azul depende del fabricante. Aunque el espacio de color se ha intentado estandarizar, 

su elevada dependencia de la iluminancia impide su uso en algunas aplicaciones de alta 

resolución (Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015). 

• Modelo CIE XYZ 

CIE XYZ es otro espacio de color en el que dos coordenadas definen la 

cromaticidad X y Z, y la tercera coordenada (Y) está definida por la luminancia. CIE XYZ 

es independiente del dispositivo empleado para la medición, pero depende de las 

matrices de conversión XYZ procesadas por el dispositivo (Fernandes et al., 2020). Este 

espacio de color fue diseñado para abarcar todos los colores que el sistema visual 

humano es capaz de ver. En este ámbito, suele utilizarse como espacio intermedio para 
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permitir las transformaciones entre el RGB y otros espacios de color (Fermín Capitán-

Vallvey et al., 2015). 

Este modelo se utiliza habitualmente en los espectrofotómetros y en los 

instrumentos analíticos digitales de color que proporcionan una radiación reflejada o 

transmitida de la muestra. Aunque se utiliza ampliamente en el análisis químico, no 

tiene uniformidad de color, lo que dificulta la comparación de dos colores (Fernandes et 

al., 2020). 

• Modelo HSV 

El modelo de color HSV es una transformación no lineal del espacio de color 

RGB. El HSV se describe a través de tres componentes: Hue (Tono), Saturation 

(Saturación) y Value (Valor). El tono se define como la longitud de onda dominante de 

la radiación espectral de un color y varía de 0° a 360°, la saturación es la intensidad del 

color y varía de 0 a 100 % y el valor es el brillo del color, que también varía de 0 a 100 % 

(Fernandes et al., 2020). Este modelo del color también se conoce como HSB (Tono, 

Saturación y Brillo) (Fan et al., 2021). 

Al igual que el espacio de color CIE XYZ, el HSV no es uniforme y no es posible 

establecer diferencias entre los colores para poder compararlos. Sin embargo, la 

principal característica e interés de este espacio de color es la posibilidad de representar 

el tono (H) en un único parámetro, ya que se ha demostrado que el componente H es 

más robusto a las variaciones de la iluminación que podrían afectar a las mediciones 

(Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015). 

• Modelo CIELAB 

Para finalizar, el espacio de color CIELAB también se utiliza para describir los 

colores mediante las coordenadas L*, a* y b*. Estas coordenadas representan la 

luminosidad (L*) que varía de 0 a 100, el cambio de color del rojo al verde (a*) y del 

amarillo al azul (b*) que varían de -120 a 120 (Fernandes et al., 2020). A diferencia de 

los espacios de color descritos anteriormente, este modelo permite obtener una 

percepción uniforme, lo que significa que un cambio mínimo en las coordenadas de 

cromaticidad produce un cambio igual en la percepción visual del color (Fermín Capitán-

Vallvey et al., 2015). Esta ventaja es relevante en las reacciones colorimétricas que 
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producen colores a partir de compuestos diferentes. Este hecho permite evitar 

resultados falsos positivos causados por la reacción con interferentes presentes en la 

muestra (Fernandes et al., 2020). 

El modelo CIELAB se suele utilizar frecuentemente para la caracterización del 

color de alimentos. Para ello, existen colorímetros comerciales que miden las 

coordenadas L*a*b* (Fan et al., 2021). 

➢ Herramientas de adquisición de imágenes 

Los principales dispositivos utilizados para capturar las imágenes son el 

escáner, la cámara digital, la cámara web y el smartphone. Estos equipos de adquisición 

captan el color a través de los sensores de imagen, cuantifican las líneas ópticas recibidas 

de los colores primarios (rojo, verde y azul), y completan la conversión y la salida de la 

señal óptica y la señal eléctrica. Estos sensores de imagen se clasifican en tres tipos: 

sensor de imagen de contacto (CSI), dispositivo de carga acoplada (CCD) y 

semiconductor de óxido metálico complementario (CMOS) (Fan et al., 2021). La mayoría 

de ellos incorporan un filtro, siendo el más común el filtro Bayer (filtro RGB), que 

consiste en una matriz óptica de filtros o elementos de colores alternados para detectar 

individualmente la crominancia (transparente a los componentes rojo y azul) y la 

luminancia (transparente al componente verde). A partir de estos datos, cada elemento 

de información (conocido como píxel) que constituye la imagen final tiene tres 

componentes de color diferentes obtenidos a partir del filtro Bayer. La imagen final y la 

información de color se obtienen entonces combinando estos tres canales, aunque la 

información de un solo canal puede extraerse fácilmente mediante el procesamiento de 

la imagen (Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015). 

Existen diferencias importantes entre los diferentes dispositivos de adquisición 

de la imagen. Los escáneres permiten capturar la imagen de una forma muy sencilla y 

directa, pero no son portátiles y necesitan un ordenador externo para procesar las 

imágenes. Las cámaras digital y web son dispositivos portátiles, pero al igual que los 

escáneres, necesitan un ordenador para el análisis de las imágenes. En cambio, los 

smartphones tienen una gran capacidad de procesamiento y permiten cuantificar la 

imagen al instante mediante la utilización de aplicaciones. Por lo tanto, los smartphones 

podrían considerarse el diseño más compacto y adecuado para ser utilizado como 
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instrumento colorimétrico portátil, debido a su alta calidad de imagen, rapidez de 

respuesta y amplio uso de aplicaciones de análisis de imágenes para obtener 

información in-situ (Fan et al., 2021; Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015). 

La captura de imágenes mediante un dispositivo digital es un proceso sencillo, 

aunque la dependencia del color de la luz constituye la mayor dificultad, obligando a 

controlar estrictamente la iluminación externa utilizada durante el procesamiento de 

adquisición (Fernandes et al., 2020). La mayoría de los espacios de color están 

condicionados por el uso de un iluminante específico como fuente de luz para las 

mediciones de color. En este sentido, es fundamental mantener el control de la 

iluminación para aumentar la precisión y exactitud del análisis colorimétrico. La 

Comisión Internacional de Iluminación ha establecido iluminantes estándar para definir 

diferentes condiciones de iluminación, siendo el iluminante D65 el más utilizado en las 

aplicaciones colorimétricas (Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015). 

Otro factor importante es la distancia focal que influye en el ángulo y la 

posición de la imagen a capturar. Estos parámetros deben ser optimizados para cada 

dispositivo, ya que afectan al reconocimiento del color en el sensor y, por lo tanto, a la 

señal obtenida de las imágenes capturadas (Fernandes et al., 2020). 

Para resolver estos problemas, muchos investigadores han utilizado espacios 

cerrados de geometría definida para capturar las imágenes y de esta forma mantener 

constante la iluminación ambiental y la posición de captura de la imagen.  

Además de los parámetros descritos anteriormente, también es importante 

evaluar la velocidad de obturación, el ISO y el balance de blancos. La velocidad de 

obturación es la relación entre la luminosidad obtenida por el canal y el tiempo de 

apertura del obturador. El ISO evalúa la sensibilidad del sensor a la luz, y el balance de 

blancos es una medida de la temperatura del color que pretende mantener los colores 

reales obtenidos al no corregir las zonas blancas/brillantes. Todos estos elementos son 

importantes de optimizar para conseguir imágenes precisas y reproducibles (Fernandes 

et al., 2020).  
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➢ Procesamiento y análisis de imágenes 

El procesamiento y análisis de la imagen consiste en cuantificar el color 

mediante el uso de un software de análisis de imagen para convertir la información del 

color en una señal digital bajo un determinado espacio de color, con el fin de explorar la 

correlación entre la señal de la imagen digital cuantificada y la concentración del analito 

(Fan et al., 2021). Los programas de procesamiento de imágenes normalmente 

utilizados por los investigadores incluyen ImageJ, Adobe Photoshop, Matlab, Java, 

LabVIEW, Pantone Studio, Digital Colorimeter y Color Pilot, entre otros (Fermín Capitán-

Vallvey et al., 2015). Si el detector de imagen forma parte de la cámara de un 

smartphone, el procesamiento se puede realizar utilizando aplicaciones gratuitas como 

Color Grab o Photometrix (Böck et al., 2020), que permiten obtener directamente los 

valores de los espacios de color sin necesidad de utilizar un software adicional 

(Fernandes et al., 2020). También se pueden diseñar aplicaciones personalizadas que 

permitan cuantificar directamente la concentración del analito. Así, se puede lograr un 

análisis rápido en condiciones de campo, que permita compartir los resultados en línea 

inmediatamente (Fan et al., 2021). 

La mayoría de los softwares de procesamiento permiten obtener las 

coordenadas del espacio color RGB para cada uno de los píxeles de la imagen. Por lo 

tanto, se puede utilizar como señal analítica simplemente el valor promedio de los 

canales R, G, B de los píxeles de la imagen, o expresarse como  una medida indirecta de 

la radiación absorbida (a partir de las reflexiones difusas) utilizando la Ley de Lambert-

Beer, donde AER (Ec. 45), AEG (Ec. 46) y AEB (Ec. 47) son las absorbancias efectivas para 

el rojo, verde y azul, respectivamente (Fermín Capitán-Vallvey et al., 2015; Fernandes et 

al., 2020).  Otro parámetro analítico descrito en la bibliografía es la distancia euclidiana 

ED (Ec. 48) (Abderrahim et al., 2016). 

 𝐴𝐸𝑅 = −𝐿𝑜𝑔 (
𝑅𝑠

𝑅𝑏
) (45) 

 𝐴𝐸𝐺 = −𝐿𝑜𝑔 (
𝐺𝑠

𝐺𝑏
) (46) 

 𝐴𝐸𝐵 = −𝐿𝑜𝑔 (
𝐵𝑠

𝐵𝑏
) (47) 

 𝐸𝐷 = √(𝑅𝑠 − 𝑅𝑏)2 + (𝐺𝑠 − 𝐺𝑏)2 + (𝐵𝑠 − 𝐵𝑏)2  (48) 
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Donde Rs, Gs, Bs y Rb, Gb, Bb son los valores del color rojo, verde y azul de la 

muestra y del blanco, respectivamente. 

En algunas ocasiones, la imagen RGB capturada puede procesarse convirtiendo 

primero la información a escala de grises. Para realizar esta conversión, existen muchos 

algoritmos en la bibliografía, siendo el más utilizado el de luminosidad I (Ec. 49). En este 

caso, los coeficientes aplicados para cada canal del espacio de color RGB se basan en la 

sensibilidad del ojo humano a los tres colores básicos del espacio de color RGB (Fermín 

Capitán-Vallvey et al., 2015; Passaretti Filho et al., 2015).  

 𝐼 = 0,3𝑅 + 0,59𝐺 + 0,11𝐵  (49) 

Otros trabajos no emplean todos los canales RGB, sino que  utilizan el canal del 

color complementario del color reflejado (dos Santos et al., 2019; Pessoa et al., 2017); 

por ejemplo, Soares et al. (2017), utilizó como señal analítica el canal R debido a que el 

rojo es el color complementario del complejo yodo-almidón (complejo de color azul). 

Con estas últimas conversiones, se consigue simplificar el análisis ya que sólo 

se tendría un único valor asociado a cada píxel de la imagen, en lugar de los tres valores 

proporcionados por el modelo de color RGB.  

En los últimos años se observa un creciente número de publicaciones en el 

campo del análisis de la imagen digital, posiblemente debido a los extraordinarios 

avances tecnológicos de los smartphones (Rezazadeh et al., 2019), y a la introducción 

de métodos analíticos basados dispositivos microfluídicos en papel, que emplean 

fundamentalmente reacciones colorimétricas (Fernandes et al., 2020). Las revisiones 

bibliográficas  realizadas por Fermín Capitán-Vallvey et al. (2015), Fernandes et al. 

(2020), y más recientemente, por Fan et al. (2021), demuestran la gran aplicabilidad que 

tienen estos dispositivos en el campo del análisis medioambiental. 

Varios trabajos han investigado la detección de metales pesados, como Hg (II) 

(El Kaoutit et al., 2013; Firdaus et al., 2019), Pb (II) (Wongthanyakram and Masawat, 

2019), Cu (II) (Kumar et al., 2020; Sun et al., 2018), As (III) y As (V) (Pena-Pereira et al., 

2018), Fe (II) (Choodum et al., 2019)  y Ni (II) (Sun et al., 2018), en muestras de agua 

mediante el análisis digital de la imagen. También se han desarrollado sensores 

colorimétricos para la detección de nitrito en muestras de agua, empleando diferentes 
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dispositivos de captura de la imagen, como scanner (Pena-Pereira et al., 2020), cámara 

digital (Shariati-Rad et al., 2016) y smartphone (Lopez-Ruiz et al., 2014; Pena-Pereira et 

al., 2020; Puangpila et al., 2018; Vidal et al., 2018).  

La mayoría de los trabajos de investigación se han centrado en el análisis de 

analitos en matrices líquidas, pero muy pocos estudios han informado sobre la 

aplicación de estos dispositivos a la determinación de analitos gaseosos en el aire 

ambiente. Salcedo y Sevilla (2018), han aplicado la medición colorimétrica digital a la 

detección de Hg0 utilizando el análisis de imágenes digitales captadas con la cámara de 

un smartphone. Feng et al. (2010), han desarrollado un método colorimétrico que utiliza 

películas poliméricas funcionalizadas con amina y dopadas con un indicador de pH para 

la detección rápida de formaldehído, empleando como equipo de medida un scanner. 

Garcia et al. (2014), desarrollaron un método colorimétrico para la detección de O3 

mediante la comparación visual con una escala de colores. Igualmente, dos métodos 

colorimétricos han sido aplicados para la determinación de NO2 utilizando como equipo 

de detección un escáner (Passaretti Filho et al., 2015) y la cámara de un smartphone (de 

França Souza et al., 2021).  

En esta tesis se han desarrollado metodologías basadas en el análisis de la 

imagen digital utilizando como dispositivo de medida la cámara de un smartphone, 

continuando estas líneas de trabajo que explotan la portabilidad y popularidad de los 

smartphone, el amplio uso de imágenes digitales y el desarrollo de aplicaciones para 

smartphones, que como se ha indicado ofrecen oportunidades atractivas para el 

desarrollo de metodologías rápidas, de bajo coste e in-situ para medir la contaminación 

ambiental.  
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Los Resultados y Discusión se dividen en dos apartados. En el primer apartado 

se presentan los resultados obtenidos a partir de los trabajos experimentales 

desarrollados en la presente Tesis Doctoral mediante la recopilación de los artículos 

científicos publicados. Estos artículos científicos se han agrupado en dos bloques. En el 

primer bloque se recogen los artículos científicos basados en el desarrollo de 

metodologías analíticas para la detección de contaminantes gaseosos, como el ozono y 

el dióxido de nitrógeno. En la segunda parte se recogen los artículos científicos basados 

en la aplicación de procedimientos de interpretación de datos de concentraciones 

ambientales de ozono y precursores (NO, NO2 y BTX (benceno, tolueno, xileno)) medidos 

en las unidades de vigilancia de la calidad del aire de Extremadura de REPICA (Red 

Extremeña de Protección e Investigación de la Calidad del Aire).  

En la Tabla 10 se muestran los títulos de los artículos científicos publicados en 

la presente Tesis. 

Tabla 10. Artículos incluidos en la memoria de la Tesis. 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

En el segundo apartado se presenta un resumen y discusión en castellano de 

los resultados obtenidos en los artículos publicados en esta Tesis. 

Artículos incluidos en el Bloque I  

N.° I 

A passive sampling-voltammetric detection approach 
based on screen-printed electrodes modified with 
indigotrisulfonate for the determination of ozone in 
ambient air 

N.° II 
Measurement of tropospheric ozone by digital image 
analysis of indigotrisulfonate-impregnated passive 
sampling pads using a smartphone camera 

N.° 
III 

A portable, low-cost, smartphone assisted methodology 
for on-site measurement of NO2 levels in ambient air by 
selective chemical reactivity and digital image analysis 

Artículos incluidos en el Bloque II  

N.° 
IV 

Synoptic circulation patterns and local sources associated 
to high concentrations of tropospheric ozone in rural and 
suburban areas in southwestern Spain 

N.° V 
Effect of COVID-19 lockdown on air quality in urban and 
suburban areas of Extremadura, southwest Spain: A case 
study in usually low polluted areas 
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4.1 Presentación de los resultados 

4.1.1 Bloque I: Desarrollo de metodologías analíticas para la determinación de ozono 

y dióxido de nitrógeno 

Como se ha descrito en la Introducción de la Tesis, los equipos que 

actualmente se utilizan para la monitorización de la calidad del aire en las unidades de 

vigilancia, son caros, pesados y no portátiles, y requieren de personal cualificado para 

realizar el mantenimiento. Además, los equipos deben ser instalados en cabinas 

antivandálicas climatizadas, ubicadas en lugares representativos cuidadosamente 

seleccionados, provistos de una conexión eléctrica de alta potencia. Una unidad 

completa de vigilancia de la calidad del aire tiene un precio del orden de 300.000 € más 

unos elevados costes fijos anuales de mantenimiento y calibración.  Por estas razones, 

es conveniente desarrollar métodos alternativos portátiles de bajo coste para la 

medición de la contaminación atmosférica, con el fin de obtener información analítica 

fiable y altamente distribuida, complementaria a los datos proporcionados por las redes 

convencionales de vigilancia de la calidad del aire.  

El primer estudio llevado a cabo en esta Tesis (Artículo N.° I) se ha centrado en 

el desarrollo de un novedoso concepto analítico que consiste en el uso combinado de 

electrodos serigrafiados comerciales modificados químicamente como muestreadores 

pasivos y detectores voltamperométricos para la monitorización de los niveles de ozono 

troposférico. 

El segundo y tercer estudio tuvo como objetivo el desarrollo de metodologías 

colorimétricas utilizando como dispositivo de medida la cámara de un smartphone para 

la detección de ozono troposférico (Artículo N.° II) y dióxido de nitrógeno (Artículo 

N.° III) en el aire ambiente.  
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Abstract 

We explore in this work a novel analytical concept consisting on the combined 

use of chemically modified commercial screen-printed electrodes as passive samplers 

and voltammetric detectors for monitoring of ozone levels in ambient air, a highly 

relevant pollutant for air quality assessment. The proposed approach is based on the 

modification of commercial carbon screen-printed electrodes by surface deposition of a 

known amount of indigotrisulfonate (ITS). The screen-printed platforms are then 

inserted in passive sampler diffusive bodies and exposed to ambient air for a relatively 

short period (5 h), allowing the reaction of ITS with tropospheric ozone to proceed. After 

the sampling stage, the remaining ITS onto the electrode surface is solubilized in 0.1 M 

perchloric acid and quantified by square wave voltammetry using a portable 

potentiostat. The optimization of the experimental conditions allows to measure 5-h 

average ambient air ozone levels in the range 20–120 g m-3 (detection limit 1.6 g m- 3), 

covering the usual ozone range in most urban and rural environments. The relative 

standard deviation of the combined passive sampling – voltammetric detection system 

varied from 9.5 to 17.6 %. The proposed methodology was tested in field conditions 

against a reference UV absorption equipment with acceptable results showing a 

significant correlation at the 95 % confidence level, with slope and intercepts not 

statistically different from expected values. The uncertainty of the proposed method 

was estimated to be in the range 25.6–26.2 according to ISO 13,752. The combination 

of cheap and simple sampling and detection based on chemically modified screen-

printed electrodes opens new analytical options in ambient air monitoring, with 

promising applicability for decentralized testing by simple and affordable air pollution 

sensors. 

Keywords: Passive sampler, indigotrisulfonate, ozone, screen-printed carbon 

electrode, SWV.
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1. Introduction 

Tropospheric ozone is a secondary atmospheric pollutant formed by 

photochemical reactions of precursor gases including volatile organic compounds and 

nitrogen oxides, activated by solar radiation and temperature [1]. Periodic episodes of 

high ozone concentrations are related to negative effects on human health and have a 

negative impact on vegetation and in infrastructure [2–4]. Moreover, tropospheric 

ozone is also an important greenhouse gas that contributes to climate change [4,5]. Air 

quality guidelines and legislation consider ozone as a priority pollutant. E.g., European 

Union Directive 2008/50/EC [6] regulate alert and information thresholds and maximum 

level for human health protection at 180 µg m-3 (hourly average) and 120 µg m-3 (8-hour 

average), respectively. Several analytical techniques for the measurement of 

tropospheric ozone levels have been described in the literature, based on a wide range 

of analytical signals including UV-Vis spectrophotometry and chemiluminescence [7]. 

Although these methods enable accurate determination of ozone concentrations in real 

time, the instruments employed tend to be bulky and expensive, so the measurements 

are limited to specific places lacking from desirable spatial resolution to assess levels in 

complex environments, notably in urban areas.  The reference method that is commonly 

used in air quality surveillance networks is based on the measurement of the absorbance 

of ozone in the ultraviolet region (EN 14,625/2013) [8]. 

Passive sampling combined with low cost sensors is a promising alternative for 

affordable monitoring of tropospheric ozone since this strategy can provide average 

concentrations in multiple points, based on the exposure time in diffusive regime [9].  

Chemical methods of passive sampling for ozone generally involve a chemical reaction 

of ozone with a reagent and measurement of the product formed or the remaining 

reagent, using an appropriated analytical technique [10,11]. 

Several compounds have been used as ozone reagents, as potassium iodide 

[10,12], nitrite [13] or 1,2-di(4-pyridyl)-ethylene [12]. The iodometric method is easy and 

simple, but it only provides an estimation of total oxidants concentration, so it’s rather 

unspecific [10]. In Radiello® passive samplers the 1,2-di(4-pyridyl)-ethylene reagent is 

generally used, this reagent reacts with ozone providing 4-pyridyl aldehyde which is 

condensed with 3-methyl-2-benzothiazolinone hydrazine (MTBH) to yield the 
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corresponding azide that is yellow which can be determined by UV-Vis 

spectrophotometry [12]. A chemical method recently developed for the determination 

of ozone is based on its reaction with indigotrisulfonate (ITS).  In this method, ozone 

adds itself across to the C=C double bond of the ITS molecule, and the concentration of 

ozone is determined from discoloration degree measured at 600 nm [14].  Another study 

proposed the indirect determination of ozone in ambient air, based on the fluorescence 

measurement of the anthranilic acid formed with the reaction between ozone and ITS 

[10]. 

It is well known that electroanalytical methods offer a low cost, short analysis 

time and miniaturization and automation potential that allow the development of highly 

sensitive methodologies using simple portable devices that allow fast screening and in-

field / on-site monitoring [15]. Screen-printed electrodes are a consolidated tool in this 

field, with demonstrated applicability in environmental analysis [16–18].  

The voltammetric behaviour of ITS is not reported in the literature but the 

analog compound indigo carmine has been studied by Fernández y Costa et al. [19] and 

He et al. [20]  using pre-treated carbon paste electrodes (CPE).  The CPE has advantages 

of background current in a wide potential range, low noise, high sensibility and good 

chemical and physical stability [20,21]. One of the main problems presented by carbon 

electrodes is the adsorption of indigo carmine on the surface of the electrode [22]. 

Therefore, electrochemical methods for determination of indigo carmine using 

electrode materials in which indigo show little adsorption have been investigated. Silva 

et al. [21] proposed the electrochemical determination of carmine indigo in water 

samples using cathodically pretreated boron-doped diamond electrode (BDD). Although 

this electrode offers a good electrochemical stability the manufacture of BDD electrode 

is quite expensive. An alternative is the use of redox mediators to reduce the fouling 

effect of the electrode surface [23]. Castaño et al. [24] studied the electrochemical 

behaviour of indigo carmine on gold electrodes. A few papers about the use of screen-

printed electrodes (SPEs) in electrochemical analysis of indigo carmine have been 

published. Díaz et al. [22] and Fanjul et al. [25] described the voltammetric behaviour of 

indigo carmine on different commercial screen-printed carbon electrodes (SPCEs). In 
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addition to voltammetric techniques, Bengoechea et al. [26] designed a flow injection 

system (FIA) for quantification of indigo by amperometric detection. 

The main objective of this work was the development a novel miniaturized 

ambient air passive sampler – voltammetric detector for gaseous atmospheric 

pollutants, using screen-printed electrodes as support, with potential applicability for 

decentralized, low cost monitoring. We have selected ozone as a model pollutant for 

testing the approach. Indigotrisulfonate deposited onto the working electrode surface 

reacts with tropospheric ozone through a diffusive barrier for a given time, and the 

remaining amount is determined by square wave voltammetry after extraction from the 

electrode surface by an appropriate electrolyte solution.  

2. Experimental 

2.1. Reagents 

All chemicals used for the preparation of stock and standard solutions were of 

reagent grade. Potassium indigotrisulfonate (ITS) was purchased from Sigma-Aldrich 

(Batch Number: MKBV0887V) and HClO4 was purchased from Panreac (Spain). All the 

solutions were prepared using ultrapure water (18.2 MΩ cm, 25 °C) from an Ultramatic 

system (Wasserlab, Spain).  

2.2. Apparatus and electrodes 

2.2.1. Passive sampling 

Radiello (Sigma-Aldrich) general use diffusive bodies for passive sampling in 

ambient air were modified for housing screen-printed platforms (DropSens, Spain, SPCE 

model  DRP-110). One base of the cylindrical diffusive bodies was cut and replaced by a 

fabricated plastic coupling piece provided with a slot for inserting the electrode. The 

surface of the working electrode remains exposed in the center of the diffusive body 

during sampling. The modified passive sampler structure is illustrated in Figure 1. For 

futher details about field measurements, please refer to the Section 1 Supplementary 

material, Figure S1.  
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Figure 1. Passive sampling: A) disassembled sampler showing the diffusive body and the screen-

printed electrode inserted in the plastic coupling piece; B) Assembled sampler. 

2.2.2. Voltammetric measurements 

Cyclic and square wave voltammetry measurements were carried out by a 

portable electroanalytical equipment. The three electrodes screen-printed platforms 

(SPCE, working and auxiliary electrodes made of carbon, pseudoreference electrode 

made of silver) were placed in the bottom of a DropSens (CFLWCL-CONIC-TEF) teflon 

conic cell, specially designed to perform analysis on up to 2 mL solution. A vertical stirrer 

(Heidolph, Germany) was used to stir the solution for solubilization of ITS before 

voltammetric measurements. The cell was controlled by a computerized hand-held, 

USB-powered µStat 200 DropSens potentiostat/galvanostat (DropSens, Spain) 

interfaced with a laptop and controlled by the DropSens PC software. The configuration 

of the electrochemical equipment is presented in Section 2 of the Supplementary 

material, Figure S2. 

A commercial UV photometric ozone analyzer (Model 49i, Thermo Electron  

Corporation), was used to accuracy check of the ozone levels measurements carried out 

by the passive sampling – voltammetric detection approach. Field validation of the 

proposed method was performed in October-November 2017 at the location of the 

reference UV photometric ozone analyzer in the University Campus of Badajoz, Spain 

(field unit belonging to the air quality surveillance network of Extremadura, Figure S1). 
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The reference ozone analyzer is routinely calibrated and maintained according to 

standard protocols of european air quality networks. 

A model A500 Oxitres (Spain) ozone generator was used for the study of the 

ozone-ITS reaction kinetics in laboratory conditions. 

2.3. Experimental procedure for passive sampling of ozone in ambient air 

A 7.3 x 10-3 mol L-1 ITS aqueous stock solution was prepared daily and kept in 

an opaque flask. A 2.3 x 10-4 mol L-1 ITS solution was prepared by dilution in water. 50 L 

of this solution was deposited on the carbon working electrode of each of a set of four 

screen-printed platforms. The water was allowed to dry (two minutes at room 

temperature), and the ITS modified screen-printed platforms were inserted in the 

passive sampler body described in 2.2.1. One sampler was kept closed in the darkness 

as a blank and the rest of the passive samplers (a set of three were exposed to air for 

5 h, Figure S1) inside a meteorological cabin to protect samplers from rain and excessive 

wind, while maintaining free ventilation. After sampling, the passive samplers were 

transferred to the laboratory for voltammetric determination of the ITS remaining on 

the working electrode. The molar amount of ozone that has reacted during the sampling 

period (𝑄) equals the molar amount of ITS consumed, according to their well-known 

(1:1) reaction  [14], so 𝑄 can be calculated by the difference between initial ITS and 

remaining ITS after sampling. Then, the 5-h average ozone concentrations in ambient air 

is derived from Fick’s first law of diffusion, assumption of steady state and one spatial 

dimension:  

 𝐹 = 𝐷 
[𝑂3]

𝐿
  (1) 

where 𝐹 is ozone diffusion flux (mol m-2 min-1), 𝐷 is the diffusion coefficient of ozone in 

air (m2 min−1), [𝑂3] is ozone concentration in ambient air (g m-3), and 𝐿 is the diffusion 

path (m).  

The amount of gas, 𝑄 (mol) flowing through a given cross-sectional area, a 

(m2), of the passive sampler for a given time, 𝑡 (min),  is: 

 𝑄 = 𝐹 ·  𝑎 · 𝑡 (2) 

Substituting the 𝐹 value of the Eq. (1). 
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 𝑄 = 𝐷 
[𝑂3]

𝐿
· 𝑎 · 𝑡 (3) 

Defining the sampling rate, 𝑆 (m3 min-1) as: 

 𝑆 =
𝐷 · 𝑎

𝐿
 (4) 

The concentration of ozone in the ambient air is given by: 

 [𝑂3] =  
𝑄

𝑆 · 𝑡
 (5) 

Therefore, knowing the sampling rate of the passive sampler 𝑆, the amount of 

gas that has diffused through the sampler (𝑄) and the time it has been exposed to air 

(𝑡),  the average environmental concentration of 𝑂3 in the air (g m-3) during the period 

sampled can be calculated [11]. Ozone levels are also regulated in ppb units, e.g. by U.S. 

National Ambient Air Quality Standards (1 ppb = 1.96 g m-3). 

2.4. Voltammetric measurement of ITS at SPCE 

The SPCEs containing the remaining ITS after exposure to ambient air were 

placed in the teflon conic cell and connected to the potentiostat. 1 mL of 0.1 M HClO4 

solution was added and the solution was gently stirred (75 rpm) for five minutes to 

redissolve the ITS remaining on the electrode surface. The square wave voltammetry 

(SWV) determination was started with the following parameters: electrode conditioning 

time: 45 s at -0.5 V (this step is needed to provoke the reduction of ITS to leuco ITS 

reduced species at the electrode/solution interface [22]); SWV frequency 10 Hz; 

amplitude 70 mV; potential increment 2 mV. Initial and final potentials were -0.5 V and 

0.0 V, respectively. ITS standard solution for method optimization were prepared in 

0.1 M HClO4. 

ITS quantification was performed by standard additions. All real samples 

analyses were performed in triplicate. 

3. Results and discussion 

3.1. Voltammetric behaviour of ITS and method optimization 

The voltammetric response of ITS was first explored by cyclic voltammetry on 

SPCE in a 0.1 M HClO4 solution containing 7.3 x 10-5 M ITS (Figure 2). Cyclic 
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voltammogram was recorded with the following conditions: Estep: 10 mV, sweep rate: 

50 mV s-1, Eb: - 0.5 V to 1.0 V, Evtx1: 1.0 V and Evtx2: - 0.5 V. ITS showed two oxidation 

processes during the anodic potential scan, attributed to the oxidation of leucoindigo to 

indigo species followed by the oxidation of indigo to dehydroindigo species. This 

electrochemical behaviour is similar to indigo carmine as previously described [19,22]. 

From the two processes observed, the first one is characterized by a well-defined 

reversible electrodic signal, the anodic peak appearing at -0.17 V and the corresponding 

cathodic peak at -0.27 V. The second anodic process occurs at +0.51 V and is an 

irreversible signal. The reversibility of this electrodic process depends on the potential 

scan rate. The first anodic peak was selected to carry out the calibration and subsequent 

application to measurement of ITS concentration in real samples. Then, the instrumental 

parameters related to the voltammetric determination of ITS were optimized, and the 

following optimal values were found: frequency 10 Hz, amplitude 70 mV and potential 

increment 2 mV. The supporting electrolyte solution (0.1 M HClO4) was chosen on the 

basis of previous voltammetric studies of indigo carmine on pre-treated carbon paste 

electrodes [22]. 

 

Figure 2. Cyclic voltammograms for 7.3 x 10-5 M ITS in 0.1 M HClO4 (black line solid); background 

current recorded in 0,1 M HClO4 (black dashed line). 

3.2. Calibration data 

Calibration data for ITS by using SPCE were obtained by analyzing in duplicate 

standard solutions of increasing concentrations from 0.7 to 46.7 µmol L-1.  Figure 3 

presents the calibration curve and typical SWV curves for the concentration levels 
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assayed. A good correlation coefficient (R2) 0.9984 was obtained and the linearity was 

99 %. The detection limit, calculated according to the IUPAC definition, was 

0.71 µmol L- 1. The detection limit obtained is similar to those described in the literature 

for the determination of indigo carmine on screen-printed electrodes. E.g. Díaz-

González et al. [22] found a detection limit of 0.34 µmol L-1. In a recent publication, Silva 

et al. [21] reported a better detection limit of 0.058 µmol L-1 for indigo carmine, but 

using a cathodically pretreated boron-doped diamond electrode. On the other side, 

Arvand et al.  [23] reported a value of the detection limit of 0.36 µmol L-1, similar to that 

provided by screen-printed electrodes, using and electron transfer mediator modified 

carbon paste electrode. In any case, the detection limit we have obtained for SWV 

detection of ITS on SPCE is enough for the application of ITS as indicator of ozone 

reactivity after passive sampling. Moreover, the passive sampling strategy offers the 

possibility of regulating the sensitivity by adjusting sampling time as necessary to obtain 

a more significant difference between initial and final amount of ITS on the electrode 

surface.  

 

Figure 3. Calibration curve and corresponding square wave voltammograms for increasing 

concentrations of ITS from 0.7 to 46.7 µmol L-1 in 0.1 M HClO4 by using the SWV optimized method 

on the screen-printed carbon electrode. Frequency 10 Hz, amplitude 70 mV and potential 

increment  2 mV. 

The repeatability of the voltammetric measurements was 6 % (relative 

standard deviation) estimated by 10 repetitive measurements of a 7.3 x 10-5 M ITS 

standard solution. This result is similar to the values previously found in the literature 
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for measurements of indigo carmine on SPCE [22,26]. The reproducibility was 7 % 

(relative standard deviation) evaluated by analyzing a 7.3 x 10-5 M ITS standard solution 

on a set of 5 different electrodes, also similar to the values found in the literature. 

Repeatability and reproducibility values were acceptable considering the disposable 

nature of these low-cost electrodes. 

According to the procedure described in 2.3 for conversion of reacted ITS to 

ozone levels in ambient air, and taking into account the analytical sensitivity of the 

calibration line (0.67M ITS), the detection limit of the passive sampling – voltammetric 

detection method in terms of ozone concentration in air was estimated to be around 

1.6 g m-3, sufficient to monitor the usual range of this pollutant in ambient air (human 

health protection limits are 120 g m-3 maximum daily 8-h mean and 180 g m-3 1-h 

alert thresholds, according to european regulations). 

3.3. Kinetics of ozone reaction with ITS in aqueous solution 

Before applying the proposed method to ozone detection in ambient air, an 

experiment was carried out in laboratory conditions to test the capability of the 

voltammetric approach to monitor the 1:1 ozone – ITS reaction by the proposed SWV 

method on SPCE. A flow from the ozone generator (500 mg h-1) was bubbled through a 

flask containing 25 mL of 7.3 x 10-4 M ITS solution.  50 L aliquots of the solution were 

taken every 10 minutes and assayed for ITS by SWV using the instrumental parameters 

described in 2.4. The results of the experiment (Figure 4) shown a linear correlation 

between ITS concentration and time (0 order kinetics), with quantitative depletion of 

ITS in solution after 120 minutes.   
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Figure 4. Kinetics of ITS degradation by gaseous ozone in aqueous medium. Initial concentration 

7.3 x 10-4 M ITS. SWV measurements conditions as in Figure 3. 

3.4. Field validation of the method 

Once optimized, the proposed passive sampling - voltammetric detection 

method was applied to the determination of ozone levels in ambient air at the University 

Campus of Badajoz during a one-month period from October to November 2017. In this 

period the temperature and relative humidity varied between 16-29 ºC and 18-73 %, 

respectively. The value of the sampling rate (𝑆) was obtained from a set of sampling 

experiments by applying Eq. (5), where 𝑄 is the molar amount of ozone that has reacted 

with ITS. 𝑄 is obtained from the difference between initial ITS and remaining ITS after 

sampling, which was measured by the passive sampling – voltammetric detection 

approach, and [𝑂3] was obtained from the reference UV absorption standard ozone 

analyzer (Table 1). The average value of the sampling rate, 𝑆, was 3.54 x 10 -6  Nm3 min- 1 

so this value was used in further experiments for testing the correlation between the 

proposed and the reference method. It’s important to stress that the sampling rate has 

been estimated for a given range of environmental conditions in our location (notably 

temperature and humidity) so it could be need to recalculate if environmental 

conditions are very different. Blank values were investigated by modifying screen-

printed electrodes with 50 µL of 2.3 x 10-4 mol L-1 standard solution and storing them 

inside closed recipients during the sampling time, and measuring the difference of ITS 

content after the sampling period. No significant differences in ITS content were found 

so it was concluded that ITS degradation in absence of ozone during the 5 h sampling 
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period is negligible. The relative standard deviation of the combined passive sampling – 

voltammetric detection system varied from 9.5 to 17.6 %.  

Table 1. Sampling rate (𝑆) at 16 - 29 ºC and 18 - 73 %  RH, 5-h exposure. 

Date of analysis 
Mean of the sampling rate 
(N=3) (x 106 N m3 min-1) 

Max. Min. 

11/10/2017 3.33 4.07 2.59 

17/10/2017 3.27 3.75 2.72 

18/10/2017 3.21 3.56 2.71 

23/10/2017 3.60 3.76 3.43 

30/10/2017 4.49 4.98 4.24 

06/11/2017 3.32 3.46 3.18 

Mean ± SD 3.54 ± 0.48   

 

The correlation between the ozone concentration levels obtained by the 

proposed passive sampling - voltammetric method (triplicate samples) and the 

reference photometric ozone analyzer was evaluated by experimental measurements 

of ozone levels in seven different days (5 h sampling each day), the results are presented 

in  Figure 5. A general overview shows a good correlation with R2 equals to 0.896. The 

correlation was tested by regression analysis and it was found to be significant at the 95 

% confidence level (p < 10-4). 95 % confidence limits for the slope (0,781 to 1.331) and 

for the intercept (-24.604 to 20.304) contains the values 1 and 0 respectively. 

 

Figure 5. Correlation between results of tropospheric ozone levels in ambient air measured by 

the proposed passive sampling – voltammetric detection on SPCE against reference values 

obtained by a standard UV absorption instrument (5-h averages in both cases). 
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A further statistical assessment to test the measurement uncertainty of the 

proposed passive sampling – voltammetric detection method in field conditions was 

calculated according to the according to ISO 13,752 (Air quality - Assessment of 

uncertainty of a measurement method under field conditions using a second method as 

reference) [27], using the UV absorption method as reference. For futher information 

about statistical details of this norm, please refer to Section 3 of the Supplementary 

material. The results of estimated uncertainties in the range of ozone concentration 

levels measured during the experimental campaign (app. 20-125 g m-3) are presented 

in Figure 6. The values range from 26.2 % at lower ozone levels to 25.6 % at higher ozone 

levels. The uncertainty values are somewhat high but within acceptable range 

considering the simplicity of the proposed passive sampling – voltammetric detection 

method based on disposable, low-cost screen-printed electrodes. Future developments 

would probably improve the analytical performance of this approach for ozone and 

other gaseous pollutants measurement in ambient air. 

 

Figure 6. Estimated uncertainties of the proposed passive sampling – voltammetric detection 

method on SPCE in the range of ozone concentration levels measured during the field campaign, 

according to ISO 13,752. 

4. Conclusions 

A new analytical strategy for low cost, decentralized monitoring of 

tropospheric ozone in ambient air, based on the use of chemically modified screen-

printed electrodes for passive sampling and voltammetric determination, has been 

validated in laboratory and field conditions showing its potential as a new analytical tool 
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in environmental monitoring of atmospheric pollutants. Indirect measurement of 

tropospheric ozone, based on its reaction with indigotrisulfonate onto the screen-

printed electrode surface, protected by a diffusive barrier during the sampling stage, 

provides a useful methodology with a detection limit of 1.6 g m-3, and estimated 

uncertainty around 25 % in the range of ozone levels 20–125 g m-3. The linear range 

covers ozone range for monitoring in most urban and rural areas. The whole equipment 

needed for sampling and analysis is portable and readily deployable in field conditions, 

so the proposed methodology opens a promising new field of applications for 

voltammetric detection based on chemically modified screen-printed devices.  
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Supplementary Material 

Section 1 

As can be seen in Figure S1 A, passive samplers were exposed inside a 

meteorological cabin at the University Campus of Badajoz. The passive sampler – 

voltammetric detection approach was validated by the reference UV absorption 

standard ozone analyzer located in the air quality unit, Figure S1 B.  

 

 

A B 

 

Figure S1. Passive sampling (A) and Field deployment (B) of the passive samplers. 

Section 2 

For voltammetric measurements, the screen-printed platforms were placed in 

teflon conic cell (Figure S2). The capacity of this cell is up to 2.0 mL sample solution for 

batch analysis, allowing convenient overhead stirring and spiking of solution to perform 

standard addition methods. 
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Figure S2. Voltammetric teflon conic cell, specially designed to perform analysis on screen-

printed platforms (up to 2 mL solution volume). 

Section 3 

The principle of the ISO 13,752 is a model of variance based on fitting values 

𝑏0, 𝑏1, 𝑎0, 𝑎1 and 𝑎2: 

 𝑦̂ = 𝑏0 + 𝑏1𝑥𝑖 (1) 

 𝑠𝑖
2 = 𝑎0

2 + 𝑎1
2𝑥𝑖 + 𝑎2

2𝑥𝑖
2 (2) 

where 𝑥 refers to the reference method and y refers to the tested method. The 

logarithmic likelihood  is calculated: 

 𝑙 = ∑ (−𝑙𝑛(𝑠𝑖) − 0.5 ·  𝑙𝑛(2𝜋) −
(𝑦𝑖−𝑦̂𝑖)2

2𝑠𝑖
2 )𝑁

1  (3) 

where 𝑠𝑖 is the standard deviation calculated for the concentration of the reference 

method 𝑥𝑖, 𝑦𝑖 the value of the concentration of the passive sampler, 𝑦̂ the estimated 

value of the concentration measured by passive sampler, 𝑦𝑖̂ the estimated value of the 

cocentration measured by passive sampler for the concentration value 𝑥𝑖  and 𝑁 is the 

number of measurement pairs (17). 

Once the model is applied (e.g. by using Excel solver module), it was found that 

|𝑏0| − 2𝑠𝑏𝑜  > 0 and |𝑏1 − 1| − 2𝑠𝑏1  > 0 (with 𝑠𝑏𝑜 and 𝑠𝑏1 being the standard 

deviations of 𝑏0 and 𝑏1, respectively). So the model detected a significant systematic 
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error that shall be included in uncertainty calculations. Therefore, the measurement 

ucertainty is calculated by: 

 𝑈 = 2√𝑠2 + (∆𝑦)2 (4) 

where ∆𝑦 is the value of the systematic error. 
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Abstract 

In this work, we propose a low cost and portable method for the monitoring of 

daily tropospheric ozone levels, through the combination of passive sampling and digital 

analysis of images taken with the camera of a smartphone. The analytical signal used is 

the degradation of the blue color of indigotrisulfonate deposited on a passive sampling 

device, depending on its reaction with ozone to form colorless products. The 

discoloration was measured by tracking the RGB parameters obtained from images 

taken with the camera. The RGB signals were processed using different mathematical 

algorithms of digital image analysis, of which the effective absorbance from R channel 

(𝐸𝐴𝑅) was selected as optimal. The detection limit was 3.3  g m-3. The linear range 

obtained was between 11 and 109 g m-3 for 𝐸𝐴𝑅, sufficient for the measurement of 

usual environmental levels of ozone in urban or rural environments. The practical 

application of the method was tested by measuring 24 h average levels of ozone in a 

suburban environment for three months, finding a good precision (RSD= 6.8 %), accuracy 

(relative errors from -14.0 to 5.7 %) and an adequate correlation (r = 0.77) against a 

spectrophotometric reference method. These results demonstrate the potential of the 

method as an auxiliary tool for the standard instruments, providing a rapid and 

decentralized measurement of ozone levels with adequate reliability. 

Keywords: Tropospheric ozone; Passive sampling; Digital image; Smartphone; 

RGB color model. 
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1. Introduction 

Ground level ozone is a secondary atmospheric pollutant found in 

photochemical smog with negative effects on human health and ecosystems, whose 

environmental levels are closely monitored by air quality networks. Furthermore, it is a 

greenhouse gas that contributes to global warming [1–4]. Precursor gasses, such as 

volatile organic compounds (VOCs), carbon monoxide (CO), methane (CH4), non-

methane volatile organic compounds (NMVOC) and nitrogen oxides (NOx) are 

responsible for the formation of tropospheric ozone through a complex set of 

photochemical reactions [5,6]. The climate in southern Europe is favorable for the 

formation and accumulation of ozone. This natural factor together with anthropogenic 

emissions causes strong episodes in the summer months [7]. Environmental legislation 

in force in Europe sets different limit levels for tropospheric ozone concentrations for 

the protection of public health; target value (120 µg m-3, 8-h average), information 

threshold (180 µg m-3, hourly average) and alert threshold (240 µg m-3, hourly average) 

[8]. According to the 2018 Air Quality report in Europe published by the European 

Environmental Agency [9] only 17 % of all European stations fulfilled the long-term 

objective value for the protection of public health in 2016. Hence, the availability of 

appropriate analytical methods for monitoring ozone levels is of great importance to 

facilitate the investigation of their effects on humans and natural ecosystems [10].  

Different analytical methodologies for the determination of ozone in ambient 

air have been reported in the literature. The standard method regularly used in air 

quality surveillance networks is based on the measurement of the ozone absorbance in 

the UV-vis region by an automatic photometric analyser (EN 14625/2013) [11]. Other 

analytical techniques described in the literature for the determination of ozone in 

ambient air are fluorescence and chemiluminescence [12,13]. These methodologies 

allow the monitorization of ozone levels in real time, but the instrumentation used is 

expensive and demands high maintenance costs [14]. In addition, the instruments used 

are not easily portable and depend highly on controlled environmental conditions (e.g. 

temperature and humidity), so they are normally installed in a limited number of fixed 

monitoring sites providing information with poor spatial resolution [15]. 
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Some drawbacks of conventional techniques used for air ambient pollution 

monitoring can be addressed using passive sampling combined with low-cost sensors 

[16]. Passive sampling methods are useful tools for air pollution since they allow to 

perform simultaneous ozone measurements at multiple points informing on the spatial 

distribution of ambient ozone in an interest region. Besides, the devices used are 

relatively small, simple, light weight, minimal maintenance and low-cost [15,17–19]. 

Passive sampling generally involves a chemical reaction of ozone with a specific reagent 

and, then, determination of the product formed or remaining reagent using a suitable 

technique. The literature contains several examples of chemical reactions of this type 

[18,20–24]. E.g. García et al [19] have developed a method based on an ozone-indigo 

reaction: the ozone reacts with the olefinic double bond of the indigo molecule resulting 

in two nearly colorless products determined by spectrophotometry or visual comparison  

[10]. 

Colorimetric analysis based on digital processing of images is gaining 

importance in analytical chemistry [25–30]. This type of methodology is suitable for fast 

on-site monitoring with highly demanding analytical requirements, such as clinical and 

environmental analysis [31]. Digital image colorimetry could be considered a low-cost 

alternative which employs accessible devices to capture digital images, such as scanners 

[27,32,33], web-cams [34], digital cameras [30,31] or smartphones [25,26,28,29,35–37]. 

Currently, modern smartphones possess sophisticated optical sensors with powerful 

image-processing software that combines high data acquisition and processing capacity 

in the same device and that allows the development of new strategies which can be 

used by anyone [38]. The picture taken by the smartphone camera is stored in the 

memory encoded by bits. A typical grouping of these bits is in form of bytes (8 bits) 

representing the minimal homogeneous unity of color or pixel in a bitmap image. 

Therefore, one pixel can represent 28 = 256 color variations. However, true-color image 

representation usually split these pixels in three channels (RGB) where each one 

represents a primary color by one byte, i.e., it can be obtained more than 16 million 

color variations (2(3·8)) [39]. These RGB values can be measured in an external computer 

using image-processing software, such as ImageJ [27,30,40], Adobe Photoshop [41], 
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Matlab [28,31–33,35,42,43], LabVIEW [44]; or smartphone apps such as photometrix 

[36,45], ColorAssist [29,46] or ColorConc [25].  

Hence, the availability of inexpensive, simple and portable methods is essential 

to monitor the pollution in remote areas where the energy supply and the necessary 

infrastructure for the instrumentation are limited due to economic reasons [10,32]. In 

this study, we developed a simple, low-cost, rapid colorimetric methodology that allows 

the decentralized monitorization of tropospheric ozone levels in ambient air. For image 

analysis, different mathematical algorithms from RGB values were studied to relate it 

with indigotrisulfonate amount. Finally, the method developed was applied for the 

ozone monitoring in a suburban area of the city of Badajoz (Spain) and the colorimetric 

results were validated against a standard spectrophotometric method [19]. 

2. Experimental 

2.1. Reagents 

Analytical grade reagents were used for the preparation of stock and standard 

solutions. Potassium indigotrisulfonate (ITS) was obtained from Sigma-Aldrich (Merck, 

Darmstadt, Germany) (Batch Number: MKBV0887 V) and ethylene glycol was purchased 

from Merck. All solutions were prepared by dilution with ultra-pure water (18.2 MΩ cm, 

25 °C) obtained from a Wasserlab Ultramatic system (Navarra de Tratamiento de Agua 

S.L., Pamplona, Spain). 

2.2. Apparatus 

2.2.1. Passive sampling 

Owaga passive samplers (Owaga, USA) are composed of a Teflon body (19 mm 

in diameter and 26 mm in length) with two isolated cylindrical chambers. Each chamber 

is formed, from the inside to the outside, by a Teflon disk, a Teflon ring, a circular 

14.5 mm diameter cellulose pad protected by a pair of stainless steel meshes and, at the 

end, a difussive cap with 25 holes as interface with ambient air (Figure 2b). 
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2.2.2. Acquisition of images 

All images were obtained using a BQ (Madrid, Spain) smartphone (Aquaris M5 

model) running Android operating system version 5.0 and equipped with a 13 

Megapixels-resolution and 2.0 focus-ratio camera. The smartphone was mounted on a 

25 x 25 x 25 cm portable home-built box made of white conglomerate wood (Figure 1). 

This device allows reproducible measurements by isolation from ambient light and 

controlled internal luminosity by a strip containing fourteen bright LEDs (D65 illuminant 

and 6500 K color temperature) which was placed on top of the box, in front of the fixed 

sample holder made of white plastic. D65 is the most used illuminant in colorimetric 

applications and, moreover, is established as a standard illuminant by the International 

Commission on Illumination (CIE) [47]. The images were processed using CorelDRAW X5 

and Matlab R2015a software. 

 

Figure 1. System used for the image capture with LEDs placed on top of the box in front of the 

sample holder.  

2.2.3. Spectrophotometric measurements 

Reference spectrophotometric measurements were taken by a UV-Visible 

spectrophotometer (Jenway, model 7315), employing a 10 mm quartz cuvette. For the 

measurements, the ITS was extracted from the sampling pads with the aid of water by 

an ultrasonic bath (Branson, model 2510).  
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2.3. Measurement of ozone levels in ambient air by passive sampling and digital 

image analysis 

A 730 mg L-1 ITS stock solution was prepared daily in 50 % ethylene glycol and 

kept in an opaque flask. The addition of ethylene glycol as humectant increased the 

efficiency of the reaction between ozone and ITS [48]. The ozone sampling was 

performed by reaction with cellulose pads previously impregnated with 30 µL of the ITS 

stock solution (equals to 21.9 g ITS, Figure 2a). The aliquot was deposited dropwise to 

the center of the pad, with the solution spreading onto the pad by capillary action. After 

drying for two minutes at room temperature, the pads were inserted into the Ogawa 

passive sampler described in Section 2.2.1 (Figure 2b). Four passive samplers were used 

for each ozone measurement. One passive sampler was stored as a blank during the 

sampling period inside a closed recipient and the rest (three passive samplers / six pads) 

were exposed to ambient air for a period of 24 h in a suburban area of the city of 

Badajoz, Spain (38º 53’ 12” N; 6º 58’ 15” W). The samplers were placed inside a 

meteorological cabin to protect them from direct sunlight, precipitation and excessive 

wind (Figure 2c). After the sampling period, the samplers were transferred to the 

laboratory inside closed recipients. ITS amount deposited on the pads and exposure 

time can be adjusted to fit different expected ozone levels in ambient air, depending on 

the environmental conditions.  

 

Figure 2. Schematic diagram of passive sampling of ozone. (a) Addition of 30 µL of ITS solution 

to cellulose pads; (b) placement of the pads in the passive samplers; (c) exposure of passive 

samplers to air ambient inside a meteorological cabin. 
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2.4. Digital image processing and analysis 

For image acquisition, the pads were fixed in the sampling holder inside the 

box (described in 2.2.2.), the LEDs strip was turned on and the images were recorded 

with the selected optical parameters (ISO:100, shutter speed:1/50 s and flash off) 

(Figure 3a). To prevent the influence of possible inhomogeneous discoloration degree, 

the image of the whole pad was saved for digital analysis in PNG format employing 

CorelDraw software (Figure 3b). The images were then processed by Matlab software 

(Figure 3c). The image treatment consisted of image data import 

(imread(matrix_name)), image conversion to a double precision Matlab format 

(double(matrix_name)), discard of the background blank pixels 

double_format(double_format==255)=NaN and calculation of RGB intensity average 

values (mean(mean(matrix_name, ‘omitnan’))). 

 

Figure 3. Schematic diagram of digital image analysis. (a) Capture of images fixing the 

parameters of the smartphone camera (ISO: 100, shutter speed: 1/50 s and camera flash turned 

off); (b) cropping image using CorelDraw software; (c) images processing to obtain RGB values 

using Matlab software. 

Different mathematical combinations were explored using the RGB space to 

relate it to ITS amount as described in Section 3.1. The greyscale intensity (𝐼) (Eq. (1)) 

[47], and effective absorbance (𝐸𝐴) (Eq. (2) and Eq. (3)) [47] and euclidean distance (𝐸𝐷) 

(Eq. (4)) [27] were calculated:  

 𝐼 = 0.299 𝑥 𝑅𝑠 + 0,587 𝑥 𝐺𝑠 + 0.114 𝑥 𝐵𝑠 (1) 

 𝐸𝐴𝑅 = −𝐿𝑜𝑔 (
𝑅𝑠

𝑅𝑏
)  (2) 
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 𝐸𝐴𝐼 = −𝐿𝑜𝑔 (
𝐼𝑠

𝐼𝑏
)  (3) 

 𝐸𝐷 = √(𝑅𝑠 − 𝑅𝑏)2 + (𝐺𝑠 − 𝐺𝑏)2 + (𝐵𝑠 − 𝐵𝑏)2  (4) 

where 𝑅𝑠, 𝐺𝑠, 𝐵𝑠 and 𝐼𝑠 are the calculated average values of the individual channels 𝑅, 

𝐺, 𝐵 and 𝐼 obtained from pads impregnated with ITS and 𝑅𝑏, 𝐺𝑏, 𝐵𝑏 and 𝐼𝑏 are the 

average values of the individual channels 𝑅, 𝐺, 𝐵 and 𝐼 calculated from pads 

impregnated with water instead of ITS. 

Among these mathematical combinations, 𝐸𝐷, 𝐸𝐴𝑅 , 𝐸𝐴𝐼  were useful as 

analytical signals. The difference between the analytical signal of pads installed in the 

blank sampler stored in the lab and the pads installed in the samplers exposed to 

ambient air were proportional to the ITS mass consumed in the pads after reaction with 

ozone, allowing the calculation of ozone concentration in ambient air as described in 2.6 

and discussed in the Results and Discussion section.  

2.5. Reference spectrophotometric measurements 

After taking the digital images, the pads were extracted with 5 mL of water in 

an ultrasonic bath for five minutes. The ITS absorbance peak was measured at 600 nm, 

according to the validated method published by García et al. [19]. The quantification of 

the ITS remaining in the pads after reaction with ozone was performed by external 

calibration (r2= 0.996) using standard solutions of increasing concentrations ranging 

from 0.73 to 14.60 mg L-1, obtained from 14.60 mg L-1 working solution. The results were 

transformed to ozone concentrations as described in 2.6, and used for the validation of 

the proposed method based on digital image analysis. 

2.6. Calculation of ozone concentration in ambient air 

The ozone concentration in ambient air, [𝑂3], was derived from Fick’s first law 

of diffusion [49], by the following equation [16]): 

 [𝑂3] =  
𝑄

𝑆 · 𝑡
 (5) 

Where [𝑂3] is the ozone concentration (µg m-3) in ambient air,  𝑆 is the sampling rate 

provided by the Ogawa sampler manufacturer (S = 1.09 x 10-5 m3 min−1 per pad), 𝑡 is the 

sampling time (min) and 𝑄 is the mass of ozone (µg) reacted during the sampling time. 
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This is calculated stoichiometrically from the equivalent amount of ITS consumed during 

the sampling period, obtained from digital image analysis of the sampling pads or 

spectrophotometric measurements as described above in 2.4 and 2.5 respectively [19]. 

3. Results and discussion 

3.1. Image analysis 

The response of the smartphone camera to variable amounts of ITS deposited 

on the sampling pads was inspected by taking images of pads spiked in triplicate with 30 

L of ITS in the range 0 to 730 mg L−1, equals to ITS masses in the range 0 to 21.9 g. 

RGB is the most commonly used color space for quantification of colored surfaces used 

in the digital images analysis for its analogy with the human visual system, moreover, 

this color space is the source for other color spaces. These coordinates vary from 

[255,255,255] for white to [0,0,0] for black. Different analytical signals obtained from 

the RGB channels were explored using the mathematical algorithms described in 2.4. to 

determine the linearity between analytical signals and ITS mass on the pad (g ITS per 

pad). 

The relationship between R, G and B intensities and ITS mass on the pad was 

directly studied. As illustrated in Figure S1A, the R, G, and B channels coordinates 

decrease non-linearly with the ITS mass in the range of 0-21.9 µg. This relationship is 

less pronounced in the case of B channel than R and G channels. As would be expected, 

the better response was shown by the R channel since it is the complementary color of 

the reflected blue color of the ITS solution. Similar behaviour has been previously 

observed in studies based on digital image analysis to determine blue complexes 

[30,36,50].  

In the literature is common to find a single analytical colorimetric parameter 

that combines the RGB channels instead of the values provided by the individual 

channels [29,32]. These different combinations could provide useful information that is 

not provided by individual channels and it also simplifies the analysis [29]. A common 

combination is greyscale intensity. Among the several greyscale conversion algorithms, 

in this work, we have used the luminosity algorithm (𝐼) (Eq. (1)) [47]. This algorithm was 

calculated from the individual RGB channels and correlated to the ITS mass, Figure S1B. 
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Results show a non-linear relationship with the ITS mass on the pad, similar to the 

obtained with the individual channels. 

3.2. Calibration curves 

Different mathematical algorithms have been reported in the literature on 

digital analysis, to discount blank values from the physical media where the color 

changing chemical reaction is developed (𝑅𝑏, 𝐺𝑏, 𝐵𝑏 from white pads in our case) 

[51,52]. One of these algorithms is the effective absorbance (𝐸𝐴) Eq. (2) and (3) (similar 

expression to the equation used by Lambert-Beer in the calculation of absorbance) as 

described in similar works [27,30,33,46,47]. Another parameter quite used in literature 

is euclidean distance (𝐸𝐷) (Eq. (4)) [25,27,28,53].  

Analytical curves were constructed analysing in triplicate standard solutions of 

increasing ITS masses from 2.19 to 21.9 µg using 𝐸𝐴𝑅, 𝐸𝐴𝐼  and 𝐸𝐷 as analytical signals, 

Figure 4. Table 1 summarizes the analytical parameters of the aforementioned 

calibration curves. 𝐸𝐴𝑅, 𝐸𝐴𝐼  and 𝐸𝐷 parameters show good correlation coefficients 

with ITS mass per pad (r2 = 0.992, 0.986 and 0.993, respectively) and linearities of 98, 97 

and 98 %, respectively. However, the analytical sensitivity for 𝐸𝐴𝐼  is somewhat higher 

than those obtained for 𝐸𝐴𝑅  and 𝐸𝐷, but acceptable for the determination of ozone 

concentration in ambient air. Murdock et al. [42] have previously demonstrated that 

image analysis converted to grayscale has less sensitivity and resolution than using 

separate analysis of the RGB channels.  

The detection limits (LOD) of the proposed method in terms of ozone 

concentration in ambient air were estimated for analytical signals. The LODs were 

calculated converting the analytical sensitivities of the calibration curves (ƴ𝐸𝐴𝑅

−1 = 0.66, 

ƴ𝐸𝐴𝐼

−1 = 0.88 and ƴ𝐸𝐷
−1= 0.63 µg), since it is the minimum difference that is statistically 

discernible at any point on the calibration curve, into ozone concentration using Eq. (5) 

described in Section 2.6. The LODs estimated were 𝐿𝑂𝐷𝐸𝐴𝑅
= 3.3, 𝐿𝑂𝐷𝐸𝐴𝐼

= 4.4 and 

𝐿𝑂𝐷𝐸𝐷= 3.1 µg m- 3. The values obtained were acceptable considering the low-cost 

detector used (smartphone), the easy implementation and, moreover, the detection 

limits obtained allow to monitor the usual range of ozone in the air (protection threshold 
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for the health is 120 µg m-3 maximum daily 8-h mean and information and alert 

thresholds for the population are 180 and 240 µg m-3 1-h mean, respectively). 

 

Figure 4. Calibration curves for ITS masses in range from 2.19 to 21.9 µg using as analytical signal 

(A) effective absorbance from R channel (B) effective absorbance from greyscale intensity and 

(C) euclidean distance. 

The reproducibility of the measurements was examined on 5 different pads 

using a 8.76 µg ITS mass standard concentration (Table 2). The obtained results, 

expressed by the relative standard deviation (RSD), were 1.2, 1.3 and 1.0 % for 𝐸𝐴𝑅, 

𝐸𝐴𝐼  and 𝐸𝐷, respectively. These results are similar to those obtained by other methods 

reported in the literature using a spectrophotometer as detector [19].  

Table 2. Measured on 5 different pads using a 8.76 µg ITS mass standard solution. 

Pads 
Analytical signals  

𝑬𝑨𝑹 𝑬𝑫 𝑬𝑨𝑰 

1 0.206 95.286 0.130 
2 0.207 96.700 0.134 
3 0.211 97.683 0.135 
4 0.211 96.851 0.133 
5 0.206 95.920 0.132 

Mean ± SD 0.208 ± 0.002 96.488 ± 0.918 0.133 ± 0.002 

RSD (%) 1.2 1.0 1.3 
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3.3. Measurement of ozone levels in ambient air using the passive sampling-digital 

image analysis method 

In order to test the usefulness and validate the proposed method, it was 

applied for the determination of tropospheric ozone concentrations in a suburban area 

of the city of Badajoz. The sampling period was from May to July 2018, where the 

external conditions (temperature and relative humidity) varied between 10-34 ºC and 

20-88 %, respectively. The measurements of ozone levels were performed in triplicate 

in five different days for 24 h sampling time periods. RGB values were determined for 

sampled pads and pads used as blank, and the ozone concentrations were calculated 

using the 𝐸𝐴𝑅, 𝐸𝐴𝐼  and 𝐸𝐷 analytical signals, correlating the analytical signals with 

consumed ITS and corresponding ozone level in the air, as described in the methods 

section. The sampling pads were analysed by the reference spectrophotometric method 

as described in Section 2.5.  

The ozone concentration levels obtained by the smartphone-based method 

were tested against the spectrophotometric method, Figure S2. Generally, acceptable 

Pearson correlations (p<10-4, 95 %) were found for the ozone determination by applying 

both methodologies with r= 0.77 using 𝐸𝐴𝑅 (Figure S2A), r= 0.65 using 𝐸𝐴𝐼  (Figure S2B) 

and r= 0.88 using 𝐸𝐷 (Figure S2C) as analytical parameters. In addition, these 

correlations were studied by the statistics test of linear regression at a 95 % confidence 

level and statically significant differences were found with a p<10-4 for the three 

parameters. The confidence intervals were estimated for the slope (0.34 to 1.00) and 

intercept (-1.74 to 34.21) using 𝐸𝐴𝑅, for the slope (0.21 to 1.25) and intercept (-15.95 

to 40.46) using 𝐸𝐴𝐼  and for the slope (0.59 to 1.16) and intercept (-13.87 to 17.15) using 

𝐸𝐷, containing in all cases the value of 1 for the slope and 0 for the intercept. Table 3 

presents the results obtained in the determination of ozone concentrations in ambient 

air using both methodologies as a three determinations average with their 

corresponding standard deviations and RSD. The RSD values of the digital image method 

varied between 1.4-9.4 % (6.8 % average value) for 𝐸𝐴𝑅, 3.6-11.7 % (7.7 % average 

value) for 𝐸𝐴𝐼  and 3.1-12.5 % (8.7 % average value) for 𝐸𝐷. These values are comparable 

to those described in the literature for ozone determination in ambient air, such as 

spectrophotometric and voltammetric methods, which provided 8.6 and 11.5 mean 
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RSD, respectively [16,19]. Moreover, the relative errors were calculated obtaining 

acceptable values from -14.0 to 5.7 % for 𝐸𝐴𝑅, from -17.1 to 13.4 % for 𝐸𝐴𝐼  and from 

- 16.2 to 0.1 % for 𝐸𝐷. For statistical validation, the paired t-test at a 95 % confidence 

level was applied and the results obtained were: 𝐸𝐴𝑅  (p= 0.46), 𝐸𝐴𝐼  (p= 0.47) and 𝐸𝐷 

(p= 0.02). Therefore, it can be concluded that there are no statistically significant 

differences between the spectrophotometric method and the digital image method 

using 𝐸𝐴𝑅 and 𝐸𝐴𝐼  as the analytical signal. Taking into account the Pearson correlation, 

precision, accuracy and the paired t-test, better results are achieved using as 𝐸𝐴𝑅  

analytical parameter.  

4. Conclusions 

A novel and cost-effective tool to monitor ozone levels in ambient air by 

passive sampling-colorimetric detection has been developed. This methodology 

consisted on the indirect determination of ozone levels in ambient air by passive 

sampling employing pads impregnated with ITS. After sampling, the RGB values of the 

sampled pads were obtained using a simple and inexpensive instrumentation, such as a 

conventional smartphone and homemade box built with white conglomerate wood and 

LEDs. The digital images were processed by CorelDraw and analysed using Matlab 

software. Different parameters were explored as analytical signals (𝐸𝐴𝑅, 𝐸𝐴𝐼 and 𝐸𝐷), 

obtaining better results using the 𝐸𝐴𝑅  analytical signal. The proposed method was 

applied to estimate ozone concentrations in a suburban area of Badajoz, achieving a 

good Pearson correlation for 𝐸𝐴𝑅  (r= 0.77, p<10-4, 95 %) and these results were 

compared with those obtained by a standard spectrophotometric method. The digital 

image method showed a good reproducibility and acceptable detection limits 

(𝐿𝑂𝐷𝐸𝐴𝑅
= 3.3 µg m-3) allowing to carry out decentralized measurements since it is not 

necessary a chemical treatment post-sampling. This methodology also could allow the 

determination in-situ of the ozone concentration after the sampling period using a 

smartphone app for image treatment and color analysis instead of any other image 

processing software. Another important advantage is that the analysis can be performed 

by anyone without the need to be a specialized analyst. Therefore, these types of 

methodologies may help to increase community awareness and commitment to air 

quality issues.  
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Supplementary Material 

 

Figure S1. Relationship between (A) individual R, G, and B values and (B) greyscale intensity with 

ITS mass on the sampling pad (g ITS per pad). 

 

 

Figure S2. Validation of the proposed passive sampling-digital image analysis method for the 

estimation of the ozone levels in ambient air using as analytical signal (A) effective absorbance 

from R channel, (B) effective absorbance from greyscale intensity and (C) euclidean distance 

against the reference spectrophotometric method. Continuous line: linear regression; 

discontinuous line: bisector. 
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Abstract 

 In this work, we propose a simple, sensitive, selective and inexpensive 

colourimetric method based on compact and portable instrumentation to monitor 

nitrogen dioxide (NO2) levels in ambient air, applicable to on-site measurements when 

needed. The NO2 concentration was determined by monitoring the Griess-Saltzman 

colourimetric reaction on filter paper pads exposed to ambient air, where NO2 was 

collected by active sampling (portable pump) on pads coated with triethanolamine 

(TEA). Digital images of the pads were captured by a smartphone camera inside a box 

under controlled lighting conditions. The images were analysed without any extraction 

procedures, using a dedicated smartphone application developed by our research 

group. The linear working range of the proposed method was from 19.1 to 191.0 µg m- 3 

with a correlation coefficient of 0.996. A limit detection of 4.85 µg m-3 was achieved 

using a sampling time of 60 min and a sampling flow rate of 400 mL min-1. The 

reproducibility of the proposed methodology was also studied, achieving a relative 

standard deviation value of 9 % (n = 5). The colourimetric method was tested in ambient 

air for the on-site determination of hourly NO2 concentrations in an urban area of 

Badajoz (Spain). The field measurements were validated by orthogonal regression 

against the reference method, with significant correlation at the 95 % confidence level, 

and a slope and intercept statistically equal from expected values. An expanded relative 

uncertainty of 15% was estimated according to European guidelines for the 

demonstration of equivalence of ambient air monitoring methods.  

Keywords: air pollution; NO2; colourimetric sensor; on-site environmental 

monitoring; digital image analysis; smartphone app. 
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1. Introduction 

Most of the NO2 in urban environments of large cities comes from the 

oxidation of nitrogen monoxide (NO), whose most relevant source is emissions from 

combustion vehicles [1,2]. NO2 is involved in various chemical reactions in the 

atmosphere, resulting in the production of tropospheric ozone and secondary 

particulate matter smaller than 2.5 µm (PM2.5) [3,4]. Besides, high NO2 concentrations 

can lead to photochemical smog and acid rain [5]. NO2 also is common in indoor 

environments due to combustion processes, such as cooking with fossil fuels, building 

heating and tobacco smoke [6,7]. The presence of NO2 has been associated with long-

term adverse effects on human health, such as cardiovascular (risk of myocardial 

infarction) and respiratory diseases (e.g., asthma) [6]. The European Union used the 

World Health Organisation (WHO) guide values to set limit values for the protection of 

human health, hourly maximum of 200 μg m-3 and an annual average of 40 μg m-3 

(Directive 2008/50/CE) [8]. However, several epidemiological studies report that 

adverse human health outcomes from NO2 may occur at levels below the WHO 

recommended limits [9].  

Directive 2008/50/EC also defines the minimum number of fixed monitoring 

stations to assess air pollution according to density population, pollution levels and 

coverage area [8]. However, the number of monitoring stations is scarce, clearly 

insufficient to provide adequate information about the spatial resolution of pollutant 

levels in complex environments [10]. The reference method (EN 14211/2013) used in air 

quality surveillance networks to measure NO2 is based on the chemiluminescence 

reaction between NO and excess ozone, producing excited NO2* molecules [11]. This 

method requires expensive, bulky and non-portable instrumentation, and requires 

skilled personnel to perform maintenance [10,12]. Besides, the automatic NO2 analyser 

must be installed in large, air-conditioned booths at carefully selected representative 

locations, provided with a high-power electrical connection. For these reasons, it is 

desirable to develop low-cost sensors to increase spatial coverage and to reduce the 

costs of monitoring air pollution, especially in remote or developing areas that lack the 

necessary equipment for economic reasons [13]. Electrochemical detection strategies 

have proven to be well suited for these purposes, so several electrochemical NO2 
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sensors (EC) have been tested in scientific studies [12–17]. These sensors are based on 

a redox reaction between the target gas and the working electrode of an 

electrochemical cell immersed in an electrolyte [18]. Another type of widely used NO2 

sensor is metal oxide semiconductors (MOS), which employ a metal oxide that changes 

its electrical properties when exposed to the target gas [10,18,19]. EC and MOS sensors 

are relatively inexpensive, small in size and lightweight, providing fast response time and 

low detection limits. However, the responses of these sensors are sensitive to changes 

in ambient conditions (temperature and humidity) and the presence of other interferent 

gaseous pollutants, such as ozone and sulphur dioxide [10]. Also, EC sensors require 

frequent calibration [20], and most MOS sensors work at high temperatures (200 - 

400 ºC) which leads to higher energy consumption [21]. 

Low-cost alternatives to continuous methods for NO2 monitoring are chemical 

methods that require prior sampling to pre-concentrate the target gas [22]. TEA is the 

most commonly used reagent because it can react specifically with NO2 leading to the 

formation of nitrite ions (1:1 stoichiometry) [23,24]. Most of these methods are based 

on passive sampling and detection of nitrite ions by ion chromatography [23,25,26]. 

Nitrite ions can also be determined by UV-vis spectrophotometry using the Griess-

Saltzman reagent [27,28]. The low cost of acquisition and simplicity of passive samplers 

offer the possibility of carrying out large-scale campaigns covering large sampling areas 

[29]. However, the measurements require long sampling times (daily to monthly), 

specialised laboratory facilities, chemical treatment post-sampling and detection with a 

non-portable analytical technique, such as ion chromatography or UV-Vis 

spectrophotometry [3,20,30].  

The development of analytical methods based on colour changes recorded 

with devices able to capture digital images has gained interest in the environmental 

analysis [30–32]. Among these devices, the most used are scanners, webcams, 

traditional photo cameras, or even smartphone cameras [31]. Smartphones features 

make them attractive as components of reliable and convenient analytical devices for 

measuring environmental pollution, either directly by using a smartphone camera as an 

optical detector [33,34] or through low-cost pluggable miniaturised accessories [35]. 

Such instrumental hybridisation paves the way to decentralised measurements by 
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trained technicians and even citizens, opening new possibilities for the generation and 

distribution of environmental data in the context of smart cities. Colourimetric methods 

developed with these electronic devices have been applied to different atmospheric 

pollutants, such as ozone [30,32], mercury [34] and nitrogen dioxide [3]. E.g., Passaretti 

et al. [3] reported a colourimetric method based on the NO2-TEA reaction to determine 

NO2 in the air by analysing digital images captured by a scanner. After sampling, nitrite 

ions were extracted and reacted with the Griess-Saltzman reagent to capture the digital 

images subsequently. The data was processed using the ImageJ software. Different 

analytical applications of smartphones have been designed to process digital images and 

quantify the concentration of the analyte of interest using a univariate or multivariate 

calibration method [36,37]. 

This work aimed to develop a simple, fast and selective colourimetric method 

for the in-situ determination of the NO2 levels in ambient air, collected on TEA 

impregnated pads. The proposed methodology is based on digital image analysis of the 

sampled pads images (captured by a smartphone camera) involving the reaction 

between nitrite ions and Griess-Saltzman reagent that forms a red-violet product. Also, 

we have developed an application for smartphones to process the digital images. The 

proposed method was tested in field conditions in an urban area of the city of Badajoz, 

Spain, and the results obtained were validated against a reference chemiluminescence 

analyser. 

2. Materials and methods 

2.1. Reagents and solutions 

Triethanolamine (puriss.p.a., ≥ 99 %) (TEA), sulfanilic acid (ACS reagent, 99 %) 

(SAN), N-(1-naphthyl)-ethylenediamine (ACS reagent, > 98 %) (NED) and ethylene glycol 

(reagentplus, ≥ 99 %) were supplied by Sigma-Aldrich (Merck, Darmstadt, Germany). 

Hydrochloric acid (hiperpur-plus, 35 %) and acetone (minimum assay 99,9 %) were 

supplied by Panreac (Barcelona, Spain). The TEA solution was prepared with 11 % (v/v) 

TEA, 3.6 % (v/v) ethylene glycol and 25 % (v/v) acetone [3]. A 1 % SAN solution was 

prepared by dissolving 1 g of SAN in water, with 10 mL of HCl and making up to a final 

volume of 100 mL with water. A 0.1 % NED solution was prepared by dissolving 100 mg 
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of NED in 100 mL of water [38]. This solution was stored in an amber flask in a 

refrigerator [22]. All solutions were prepared from ultra-pure water (18.2 MΩ cm, 25 oC) 

obtained from Wasserlab Ultramatic system (Navara de Tratamiento de Agua S.L., 

Pamplona, Spain). A compressed gas cylinder of N2O (99.5 %) was supplied by Nippon 

Gases (Madrid, Spain). 

2.2. Apparatus 

2.2.1.  Sampling system 

The sampling system is shown in Figure 1. A 13 mm diameter Swinnex® 

reusable filter holder (Merck, Darmstadt, Germany) was modified and used as a sampler. 

The sieve on the filter holder was removed and replaced with a stainless steel mesh. A 

13 mm diameter circular cellulose pad (Owaga, USA) was cut and placed between the 

pair silicone rings (Figure 2). The sampler was connected to a personal sampling pump 

(Pocketpump, SKC). The sampling flow rate was checked before each sampling with a 

flow meter (Defender 510, MasaLabs). A PTFE 0.45 µm filter (Labolan, Navarra, Spain) 

was connected to the air inlet of the sampler to prevent the entry of particulate matter.  

 

Figure 1. Image of the sampling system for the determination of NO2 in ambient air. 
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Figure 2. Sampler parts: (A) Swinnex® filter holder outlet connector; (B) Swinnex® filter holder 

inlet connector with a sieve; (C) Sampler outlet connector with a silicone ring; (D) Sampler inlet 

with a stainless steel mesh and a silicone ring on top; (E) Cellulose pad placed over the sampler 

outlet connector; (F) Full sampler. 

2.2.2. Standard gas calibrator 

A commercial NO2/NO/O3 calibrator (Model 714, 2B Technologies) was used to 

generate NO2 standards. NO2 standards are produced by gas-phase titration of NO with 

O3 (Eq. 1). O3 concentrations are generated by photolysis of purified ambient oxygen, 

and NO concentrations are produced by photolysis of N2O (Eq. 2). Electronically excited 

oxygen atoms react with N2O to form mainly NO (Eq. 3) [39]. N2O can alternatively 

supply the equipment from a disposable N2O cartridge (8 or 16 g) or a standard gas 

bottle (as in the present work). Portable cartridges allow the portability of the 

instrument. 

 𝑁𝑂 + 𝑂3 → 𝑁𝑂2 + 𝑂2 (1) 

 𝑁2𝑂 + ℎ𝜈 → 𝑁2 + 𝑂∗ (2) 

 𝑂∗ + 𝑁2𝑂 → 2𝑁𝑂 (3) 
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2.2.3. Image acquisition system 

The digital images were captured using a Xiaomi smartphone model Mi A1 

(Beijing, China) with the Android 8.0 (Oreo) Operating System (OS) equipped with a 

12 Mpx resolution camera. A custom-made sealed box was used to acquire digital 

images, eliminating ambient light interference to obtain reproducible measurements. 

The box (80 x 80 x 105 at the bottom, 80 x 180 x 105 at the top) was made from white 

polylactide (a thermoplastic polyester) with a 3D printer (Figure 3). The smartphone was 

placed on top of the box, aligning the camera lens with a dedicated opening. Inside the 

box, two strips of 24 bright LEDs (6500 K colour temperature) were placed at the top 

around the box and in front of the sample holder, made of white EVA rubber. 

 

Figure 3. Custom-made box with LEDs controlled lighting for image acquisition with a 

smartphone camera.  

2.2.4. Reference analyser 

A commercial nitrogen oxides chemiluminescence analyser (Model 42i-

BZMTPAA, Thermo) was used to validate the proposed method. It is installed inside a 

mobile air quality monitoring unit belonging to the air quality monitoring network of 

Extremadura (REPICA), Spain.  The reference analyser is routinely calibrated and 

maintained according to standard protocols of European air quality networks. 
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2.3. Experimental procedure for nitrogen dioxide measurements in ambient air 

The cellulose pad was freshly prepared at the beginning of each sampling by 

depositing sequential aliquots of 25 µL of the TEA solution on the middle of the pad, up 

to a final volume of 50 µL, allowing the pad to dry at room temperature between 

aliquots (Figure 4A). Next, it was inserted in the sampler (Figure 4B), described in Section 

2.2.1, and exposed to ambient air for 1 hour using a flow rate of 400 mL min-1 (Figure 

4C). After sampling, 25 µL of 1% SAN solution was deposited on the sampled pad and 

allowed to react for 10 min at room temperature (Figure 4D) until the diazotisation 

reaction was completed. Then, 25 µL of 0.1% NED solution was deposited to form a red-

violet azo dye and allowed to react for 20 min at room temperature before measuring 

the product formed by the proposed colourimetric method (Figure 4E). This 

experimental procedure has been optimised providing the best sensitivity when SAN 

and NED reagents are added sequentially, leaving a time of 10 min between both steps, 

instead of adding both reagents at the same time.  

 

Figure 4. Schematic diagram of the experimental methodology: (A) Addition of 50 µL of a TEA 

solution in aliquots of 25 µL on the pads; (B) placement of the pads coated with TEA on the 

samplers and exposure of the samplers to ambient air; (C) addition of 25 µL of a SAN solution on 

the pads; (D) addition of 25 µL of a NED solution on the pads; (E) capturing images. 

Calibration was performed using NO2 standards generated by commercial 

NO2/NO/O3 calibrator. Standards of increasing NO2 concentrations reacted with the TEA 
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coated pads for time of 60 min and at a flow rate of 400 mL min-1 (optimised 

parameters). 

The real measurements were carried out in parallel to the reference analyser, 

at an urban area of the city of Badajoz (38° 52" 15" N; 6° 58" 44" W), Spain, directly 

affected by road traffic emissions.  

2.4. Image sampling process and app handling 

The sampled pads were located in the sample holder inside the box for image 

acquisition, with the LEDs on. The images were taken in triplicate (JPG default format) 

using the following optimised optical parameters of the smartphone camera: ISO: 100; 

white balance: 5000 K of colour temperature; shutter speed: 1/2300 s, and flash off.  

The smartphone application "AppNO2lyzer" was custom designed by our group 

to analyse in-situ the captured images and quantify the NO2 concentration in the 

ambient air. Although this app was developed to run on any platform (Cross-platform 

development), it was only built and tested for the Android OS. Figure 5 shows some 

screenshots of the app: 

Main-Home screen (Figure 5A): In this screen, we can find four panels 

containing:  

A1. Sample measurements result panel: Once the calibration is set, this panel 

shows the NO2 concentration in the air (µg m-3). 

A2.  Sample image acquisition options: In this panel, it is possible to choose 

between the "New" option which allows taking a new image directly from the sampling 

box (Figure 3) and the "Gallery" option which allows picking an image stored in the 

gallery folder. Both options take to the Photo Edition screen (Figure 5C) to set the 

properties of the image's area of interest. After it is validated, the results will be shown 

in the results panel. 

A3.  Calibration panel: By clicking on this button, the application navigates to 

the Calibration screen (Figure 5B). It also shows the updated date of the last calibration. 

A4.  Calibration curve panel: It shows the updated calibration curve 𝐸𝐴𝐺  – 

[NO2] (µg m-3) and its parameters after the values are saved in the Calibration screen. 
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Calibration screen (Figure 5B): It allows to capture a new image or analyse an 

image stored in the gallery folder. These images correspond to a set of NO2 standards of 

known concentration (up to 6 calibration standards). Three replicates can be used for 

each standard. The "Standard 0" corresponds to the blank (pad exposed to zero air 

instead of NO2). The sections that can be found in this is screen are:  

B1. Concentration inlet panel: To set the NO2 concentration of the standard 

(µg m- 3). 

B2. Standard image acquisition/holder: To get the image of the standard 

(new or gallery). After picking the image, it navigates to the Photo Edition screen (Figure 

5C). 

B3. G-channel and 𝐸𝐴𝐺 individual values: It shows both values of each 

standard replicate after it is edited. 

B4. G-channel and 𝐸𝐴𝐺 average values: These values are updated as the 

replicates are being selected. 

Photo Edition screen (Figure 5C): After an image is picked (from new or gallery 

sample in the Main screen or new or gallery standard in the Calibration screen) the app 

navigates to the Photo Edition screen. There, it is possible to select the aspect ratio, the 

rotation, and the image's zoom. To avoid the influence of unevenness in the colour of 

the pads, a region of interest of 587 x 587 pixels (aspect ratio: 1:1 and zoom: 230%) was 

optimised.  

To get the G-channel and 𝐸𝐴𝐺   values, the app decomposes the region of 

interest in the image into the red (R), green (G) and blue (B) channels for each pixel, 

calculating the mean value for each channel. In our case, we have only used G channel 

because it is the most sensitive intensity channel, as expected because it is the 

complementary colour of the reflected red-violet of the azoic complex (Figure 5C-B2). 

The analytical signal was calculated from the G channel using the algorithm (4) [31,32]: 

 𝐸𝐴𝐺 = −𝐿𝑜𝑔 (
𝐺𝑠

𝐺𝑏
) (4) 
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where 𝐸𝐴𝐺  is the effective absorbance, 𝐺𝑠 the mean value of the G individual channel 

calculated from pads exposed to NO2 and 𝐺𝑏 the mean value of the G individual channel 

calculated from pads exposed to zero air instead of NO2. 

The digital images were also analysed using a methodology described by our 

research group [32] (image processing with Corel Draw and Matlab software), obtaining 

similar results. 

 

Figure 5. Screenshots of the AppNO2lizer application designed for the determination of NO2 

concentration. 

2.5. Calculation of field uncertainty 

The field uncertainty of the sensor, due to the lack of fit between the sensor 

and the reference analyser, was estimated taking into account the standard uncertainty, 

as described in the European Guide for the demonstration of equivalence of ambient air 

monitoring methods [40]. Briefly, the calculation of uncertainty takes into account as a 

starting point that the ideal relationship between the measurements obtained by the 
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sensor (y) and the measurements obtained by the reference analyser (x), should be 

linear with slope 1 and intercept 0 (Eq. 5).  

 𝑦𝑖 =  𝑎 + 𝑏𝑥𝑖   (5) 

For the experimental data pairs, the linear correlation was evaluated using an 

orthogonal regression technique. The square of the standard uncertainty of the sensor 

𝑢2
𝐶𝑅(𝑦𝑖) found via orthogonal regression is determined from the Eq. (6): 

 𝑢2
𝐶𝑅(𝑦𝑖) =

𝑅𝑆𝑆

(𝑛−2)
− 𝑢2(𝑥𝑖) + [𝑎 + (𝑏 − 1)𝑥𝑖]2 (6) 

where 𝑛 is the number of parallel measurements, 𝑢(𝑥𝑖) is the standard uncertainty of 

the reference method, 𝑎 is the intercept of the orthogonal regression, 𝑏 is the slope of 

the orthogonal regression and 𝑅𝑆𝑆 is the sum of the residuals resulting from the 

orthogonal regression. The calculation of 𝑅𝑆𝑆 is different if the absolute residues are 

constant or if the relative residues are constant. If the absolute residues are constant, 

Eq. (7) is used: 

 𝑅𝑆𝑆 = ∑ (𝑦𝑖 − 𝑎 − 𝑏𝑥𝑖)2𝑛
𝑖=1  when (𝑦𝑖 − 𝑎 − 𝑏𝑥𝑖)2 is constant  (7) 

if the relative waste is constant, Eq. (8) is used: 

 𝑅𝑆𝑆 = (𝑎 + 𝑏𝑥𝑖)
2 ∑ (

𝑦𝑖

𝑎+𝑏𝑥𝑖
− 1)

2
𝑛
𝑖=1  when ∑ (

𝑦𝑖

𝑎+𝑏𝑥𝑖
− 1)

2
𝑛
𝑖=1  is constant  (8) 

The square of the combined standard relative uncertainty (to the limit value) 

of field 𝑊2
𝐶𝑀,𝑓𝑖𝑒𝑙𝑑(𝑦𝑖) of the sensor was calculated from Eq. 9. 

 𝑊2
𝐶𝑀,𝑓𝑖𝑒𝑙𝑑(𝑦𝑖) =

𝑢2
𝐶𝑅(𝑦𝑖)

𝑦𝑖
2    (9) 

The relative expanded uncertainty (to the limit value) at 95% confidence was 

obtained by multiplying the square root 𝑊2
𝐶𝑀,𝑓𝑖𝑒𝑙𝑑 by a coverage factor k (k=2) (Eq. 10). 

 𝑊𝐶𝑀,𝑓𝑖𝑒𝑙𝑑 = 𝑘 ∙ √𝑊2
𝐶𝑀,𝑓𝑖𝑒𝑙𝑑  (10) 

3. Results and discussion 

3.1. Optimisation of sampling time and flow rate 

The sampling time has to be optimised because short sampling times could be 

inadequate for the sufficient absorption of NO2 for the analysis, while too long sampling 



Artículo III 

186 

times might exhaust the amount of TEA, limiting NO2 absorption. This parameter was 

optimised using a 76.4 µg m-3 NO2 standard and 300 mL min-1 sampling flow rate. The 

sampling time was varied in the range between 0 and 120 min. A linear increase of the 

signal with sampling time was observed, without exhausting the amount of TEA 

deposited on the pad after 120 min (Figure 6A). The sampling time selected was 

60 minutes to obtain a short sampling time without compromising sensitivity. Also, 

European Union Directive 2008/50/EC [8] sets an hourly limit value of 200 µg m-3 for the 

protection of human health. 

Next, the sampling flow rate was optimised, because too high flow rate 

decreases the contact time of the NO2 with TEA affecting the efficiency of the reaction. 

The sampling flow rate was evaluated in the range from 100 to 500 mL min-1 using a 

76.4 µg m-3 NO2 standard and a sampling time of 60 min. As shown in Figure 6B, the 

signal intensity increased up to 200 mL min-1 sampling flow rate, and then remained 

almost constant (𝐸𝐴𝐺 = 0.20 ± 0.01). A flow rate of 400 mL min-1 was selected as the 

optimal value for further analysis. The optimised parameters are comparable to similar 

published methods based on active sampling to determine nitrogen dioxide in ambient 

air [3]. 

Figure 6. Influence of the sampling time (A) and flow rate (B). [NO2] = 76.4 µg m-3. Flow 

rate = 300 mL min-1 (A). Sampling time = 60 min (B). 

3.2. Calibration curve 

The calibration curve for NO2 was obtained using the parameters optimised 

and analysing in triplicate standards of increasing concentrations from 19.1 

to 191.0 µg m-3 (from 10 to 200 ppb, 1ppb = 1.91 µg m-3) (Figure 7). 
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Figure 7. Calibration curve for NO2 in the range of 19.1-191.0 µg m-3 by using the colourimetric 

optimised method (sampling time 60 min and flow rate 400 mL min-1). Colours related to 

standards used in the calibration curve. 

 The main analytical parameters of the calibration curve are summarised in 

Table 1. As shown in Table 1, a good correlation coefficient (R2 = 0.996) and linearity 

(98.41 %) were obtained for the regression curve. The detection limit, calculated 

according to Long-Winefordner, was 4.85 µg m-3, which is adequate for measuring NO2 

levels in urban areas.  

Table 1. Analytical parameters of the calibration curve for the colourimetric determination of 

NO2. 

Analytical 
signal 

Slope 
(b) 

Sb 
Intercept 

(a) 
Sa Sx/y 

Linearity 
(%) 

Analytical 
resolution 

(µg m-3) 

LOD 

 (µg m-3) 

𝐸𝐴𝐺  0.002 0.000 0.004 0.003 0.009 98.412 4.520 4.845 
1 LOD calculated according to Long-Winefordner. 
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A comparison of the analytical features obtained by the porposed method and 

those described in the literature is shown in Table 2. The detection limit obtained in this 

work is better than those reported in the literature by Passaretti et al. [3], whose values 

are 28.2 (procedure I) and 9.4 (procedure II) µg m-3 for a sampling time of 60 min 

applying a flow rate of 500 mL min-1. This method also requires a previous extraction of 

the nitrites retained in the sampler (C-18 cartridge) after sampling, for the subsequent 

colourimetric detection of the resulting solution, making the analysis more tedious. In a 

recent publication, Passaretti et al. [22] reported a detection limit of 14 µg m-3 (30 min 

sampling time and 50 mL min-1 flow rate) for a spectrophotometric method, based on 

an impinger for sampling, where long sampling times could affect the evaporation of the 

solvent. Similar detection limits were reported for passive sampling methods using ion 

chromatography detection, E.g. Plaisance et al. [23] and Miller [41] found detection 

limits of 6.8 and 8 µg m-3, respectively. A lower detection limit was reported by Masey 

et al. [27] using a commercial passive sampler and spectrophotometric detection 

(1.1 µg m-3 for Owaga sampler). Recently, França et al. [42] found a detection limit of 

32 µg m-3 using a smartphone camera as detection system and passive sampling. One of 

the main drawbacks of passive sampling is that it requires very long sampling periods 

(minimum of 24 hours). These methods are not applicable for on-site quantification of 

NO2 levels because they are not easily portable and need energy sources for their use. 

The method we propose allows measuring on-site NO2 levels just after the sampling 

period, using the smartphone as a detector. 

The reproducibility of the method was estimated using a set of 5 different pads 

for the analysis of a 76.4 µg m-3 NO2 standard, achieving a relative standard deviation 

value of 9 %. This value is acceptable, considering that the detection system is a 

conventional smartphone camera, not designed for analytical use. 
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Table 2. Comparison of analytical features among the proposed method and several 

methods employed to determine NO2 in ambient air.  

Analytical method 
Sampling 

type 

Sampling 
time 
(min) 

Linear range 
(µg m-3) 

Detection 
limit  

(µg m-3) 

Reference 

Digital image Active 60 28.4 – 188.0 28 [3] 

Digital image Active 60 9.7 – 103.1 9.4 [3] 

Spectrophotometry Active 30 15.0 – 165.0 14 [22] 

Ion 
chromatography 

Passive 1440 
- 

6.8 [23] 

Ion 
chromatography 

Passive 960 - 8.0 [41] 

Spectrophotometry Passive 4320 - 1.1 [27] 

Digital image Passive 1440 - 32 [42] 

Digital image Passive 30 95.5 – 95,500 - [20] 

Digital image Active 60 19.1 – 191.0 4.8 This work 

 

3.3. In-situ determination of nitrogen dioxide concentrations in ambient air and field 

validation 

In order to test the applicability of the developed method in outdoor ambient, 

it was tested for the on-site analysis of hourly NO2 concentrations at a traffic hotspot in 

downtown Badajoz (Spain), where NO2 levels are usually high at peak traffic times, for 

five days in October 2020 (sampling period from 08:00 a.m. to 05:00 p.m.). A total of 20 

hourly measurements of NO2 were quantified by external calibration using the 

methodology described in Sections 2.3 and 2.4. The validation was carried out by 

comparing the NO2 concentrations measured by the colourimetric method with those 

obtained using a commercial chemiluminescence NO2 analyser, installed in the 

reference unit. A good agreement was found between both methods by the orthogonal 

(Deming) regression analysis as described in Section 2.5, with a slope close to 1 (1.04, 

0.97 to 1.11, 95 % confidence limits) and an intercept of 1.30 (-0.52 to 3.12, 95 % 

confidence limits) (Figure 8). The validation was evaluated statistically using hypothesis 

tests for assessing whether the slope = 1 and the equality of the means of the two sets 

of results (xmean = ymean). These tests (at a 97.5 % confidence level, Bonferroni correction) 

gave p-value = 0.21 and p-value = 0.00, respectively. Therefore, the orthogonal 
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regression slope is not significantly different from the unity, while the means of both 

methods are not significantly equal, indicating the existence of a certain degree of 

systematic error. 

 

Figure 8. Correlation between chemiluminescence analyser and the proposed colourimetric 

method for the determination of NO2 in ambient air.  

The estimate of the expanded uncertainty (to the limit value) for the proposed 

methodology, calculated as detailed in Section 2.5, was 15 %, which is acceptable taking 

into account that Directive 2008/50/EC [8] defines a maximum expanded uncertainty 

value (k = 2) relative (to the limit value) of 15 %, to validate a method as equivalent to 

the reference method for NO2. Therefore, the proposed colourimetric method has was 

statistically validated as meeting the acceptance criteria (expanded relative uncertainty 

for parallel measurements below 15% and slope and intercept coefficients not 

significantly different from the unit and zero, respectively) defined in the Directive 

2008/50/EC [8] for use as a method equivalent to the reference method.  

4. Conclusions 

A novel and portable colourimetric detection system based on a smartphone 

camera with a custom-made box with LEDs controlled lighting has been developed and 

tested for measuring NO2 in ambient air. The sampling system used is also fully portable, 
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inexpensive and miniaturised, allowing in-situ analysis and monitoring NO2 levels in 

remote areas lacking installed infrastructure or power supplies. This method presented 

an outstanding analytical performance under the optimised variables (sampling time of 

60 min and sampling flow rate of 400 mL min-1), such as wide linear range, high linearity, 

low detection limit and acceptable reproducibility. The colourimetric method was tested 

in-situ in field conditions in an urban environment, achieving a good correlation with the 

reference method. The proposed method was validated following the protocol 

described in the Guide for demonstration of equivalence of ambient air monitoring 

methods [40] which recommends an orthogonal regression analysis. The field test 

results show that the relative expanded uncertainty (to the limit value) of the 

colourimetric method, determined concerning the reference method, was 15 %. This 

level of uncertainty is suitable for monitoring NO2 levels in the air, as it ensures the 

quality of the measurements according to Directive 2008/50/EC [8].  
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4.1.2 Bloque II: Interpretación de datos de ozono y precursores medidos en las unidades 

de la calidad del aire de Extremadura de REPICA 

Las características de Extremadura favorecen la aparición de episodios de altas 

concentraciones de ozono. Esto es debido a la combinación de las condiciones 

ambientales (altas temperaturas y radiación solar intensa) con una mezcla compleja de 

fuentes principalmente dispersas de precursores naturales y antropogénicos. A pesar de 

ello, no se han realizado estudios para identificar e interpretar los episodios regionales 

de ozono. Por lo tanto, uno de estos trabajos (Artículo N.° IV) se ha centrado en la 

identificación y caracterización de los de los episodios de ozono ocurridos en 

Extremadura durante los años 2014 y 2015, con el objetivo de estudiar la influencia de 

los procesos fotoquímicos locales y de transporte a larga distancia en los niveles de 

ozono. 

Durante los meses de marzo y abril de 2020 fueron implementadas 

restricciones de movilidad y otras actividades humanas en todos los países del mundo, 

con el fin de aplanar la curva de la pandemia causada por la enfermedad del coronavirus 

(COVID-19). Estas medidas de confinamiento han permitido cuantificar la drástica 

reducción de las emisiones antropogénicas en varias áreas metropolitanas españolas, 

como Madrid, Barcelona o Valencia. Sin embargo, muy pocos trabajos han estudiado el 

efecto del confinamiento en áreas rurales poco contaminadas, como es el caso de 

Extremadura. En consecuencia, en este trabajo (Artículo N.° V) se ha cuantificado el 

efecto del confinamiento en los niveles de NO2, O3 y BTX, comparando el período de 

confinamiento con el período equivalente de años anteriores (período 2010 – 2019).  
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Abstract 

In Extremadura, Southwest Spain, environmental conditions combined with a 

complex mixture of natural and anthropogenic precursors favour the appearance of 

episodes of high concentrations of tropospheric ozone, whose levels sometimes exceed 

legal thresholds. In this mainly rural region, no study has been carried out to identify 

and interpret regional ozone episodes, so this work aims to fill this gap. Ozone and 

precursors (nitrogen oxides and organic compounds) levels from 6 representative air 

quality monitoring stations located in suburban and rural areas have been used to 

investigate selected ozone episodes during 2014 and 2015. Air mass back-trajectories 

were used to assess the contribution of long-range transport, resulting in Europe, 

Mediterranean and Peninsular routes. The analysis of synoptic patterns revealed that 

high pressures with stationary character, which occur in different synoptic conditions, 

have an important role in the increment of the ozone values. Finally, the evaluation of 

the results showed that the daily ozone cycle is mainly regulated by the emissions of 

precursors in the surrounding environment, the high temperatures that occur during the 

day and the influence of atmospheric conditions on the low troposphere under 

anticyclonic conditions that promote ozone accumulation.  

Keywords: Tropospheric ozone; ozone episodes; synoptic patterns; 

tropospheric ozone cycle. 
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1. Introduction 

Tropospheric ozone is formed in the lower atmosphere from primary 

compounds known as precursors, such as volatile organic compounds (VOCs), nitrogen 

oxides or carbon monoxide, in processes favoured by high temperatures and intense 

solar radiation (García et al. 2005; Duncan et al. 2008; Saavedra et al. 2012; Adame and 

Sole 2013; Domínguez-López et al. 2015; Gorai et al. 2015). Precursors and formed 

ozone can be transported over long distances, increasing ozone levels in rural areas 

away from pollution sources (Duncan et al. 2008; Asaf et al. 2011; Monks et al. 2015), 

causing negative effects on human health, on agricultural productivity and on the 

natural ecosystems (Carnero et al. 2010; Monks et al. 2015; Escudero et al. 2016; 

Monteiro et al. 2016; Querol et al. 2016). Since atmospheric dynamics play a very 

important role in the formation, transport and accumulation of ozone, a correct 

interpretation of ozone episodes requires the study of the typical weather scenarios at 

each impacted location. Several studies have focused on describing the relationship 

between ozone concentrations and weather conditions affecting their formation, 

accumulation, destruction and transport (Santurtún et al. 2015). Synoptic patterns and 

back-trajectories have been used for this purpose (Saavedra et al. 2012; Domínguez-

López et al. 2014). These studies focus mainly on the description of the relationship 

between high ozone episodes and synoptic-scale meteorological scenarios, so they are 

useful for understanding the behaviour of ozone in small-scale areas. 

In southern Europe, summer ozone levels are of great concern due to natural 

factors such as high solar radiation and temperature, low rainfall, and recirculation of 

vertical air masses in warm seasons (Adame and Sole 2013; Querol et al. 2016). 

Geographical configuration characterised by the surrounding mountain ranges has been 

also cited as a relevant factor (Querol et al. 2016). These natural characteristics together 

with the existence of precursor sources (traffic and industrial emissions) promote the 

formation and accumulation of ozone, causing high levels of this photochemical 

pollutant that lead to frequent exceedances of legal thresholds (Domínguez-López et al. 

2015) regulated by the European Union, according to Directive 2008/50EC (EU 2008). 

In the Iberian Peninsula, several studies related to ozone behaviour have been 

carried out (Gimeno et al. 1999; Adame et al. 2008; Fernández-Fernández et al. 2011; 
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Querol et al. 2016). Most of these studies have focused on the analysis of temporal and 

spatial variation of ozone and precursors levels (seasonal, weekly and daily cycle) 

(Dueñas et al. 2004; Adame et al. 2008; Carnero et al. 2010; Adame and Sole 2013), 

whereas other studies have focused on studying the influence of atmospheric dynamics 

on high ozone levels using synoptic patterns and air mass back-trajectories (Millán et al. 

1991; Alonso et al. 2000; García et al. 2005; Gangoiti et al. 2006; Saavedra et al. 2012; 

Adame and Sole 2013; Domínguez-López et al. 2015). In addition, similar studies have 

been carried out on the coast of Portugal, where the role of sea breezes in the transport 

of ozone and its precursors has also been evaluated (Martín et al. 1991; Asaf et al. 2011; 

Monteiro et al. 2016). 

Our work has focused on the identification and characterization of ozone 

episodes to clarify the influence of local photochemical processes and long-range 

transport on ozone levels. The atmospheric influence was examined for each episode 

using the classification of synoptic patterns developed for the Iberian Peninsula by Font-

Tullot (1983). The trajectories of air masses arriving at the monitoring site and the 

synoptic patterns were analysed to assess the contribution of long-range transport. Our 

results provide information for the design and implementation of alert protocols 

depending on synoptic scenarios and back-trajectories for a better understanding of 

regional ozone behaviour. 

2. Experiments 

2.1.  Study area 

Extremadura (41,634 km2) is in the southwest of the Iberian Peninsula (Figure 

1). It has a low population density (total population 1 million, 26 inhabitants per km2). 

The region is crossed by two large watersheds, created by the Tagus and the Guadiana 

rivers. Three mountain ranges cross Extremadura from east to west: Sistema Central, 

Montes de Toledo and Sierra Morena. The climatic conditions are typical of a 

Mediterranean area, where there are several Mediterranean climate subtypes, with 

Atlantic influence at its westernmost end and continental influence at its northern 

boundary (Marín et al. 2012). The weather of this region is characterised by mild and 

dry winters, springs and autumns with very variable synoptic conditions and, hot and 
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dry summers (Cuadrat and Martín Vide 2007). The mean annual and absolute maximum 

temperatures are 20 and 43.7 ºC, respectively, while mean annual precipitation is 

600 nm (Instituto Geográfico Nacional 2019). Subtropical anticyclones dominate most 

of the year, of which the Azores anticyclone has the greatest influence on the Iberian 

Peninsula. The average duration of sunshine hours decreases from west to east in this 

region, reaching maximum values of 2,900 h of sunshine during the driest years (Marín 

et al. 2012). 

2.2. Data collection 

Ozone, nitrogen oxides and BTX (benzene, toluene and xylene) in ambient air, 

as well as meteorological parameters, were measured between January 2014 and 

December 2015 at six automatic air quality monitoring stations from the air quality 

surveillance network of Extremadura (Figure 1; Table 1). Continuous measurements are 

stored as 10-min averages, serving as the basis for calculating hourly and daily averages. 

Ozone measurements were performed using a standard UV photometric analyser 

(Model 42i-BZMTPAA, Thermo). Nitrogen oxides data were measured by a standard 

chemiluminescence analyser (Model 49i-B3ZAA, Thermo). BTX concentrations in 

ambient air were measured by gas chromatography (Model GC955, SYNSPEC and Model 

8610-C, SRI). The total concentration of BTX was obtained by summing the 

concentrations of the individual species (benzene, toluene and xylene) expressed as 

carbon. All these instruments are routinely calibrated and maintained according to the 

standard protocols adopted by European Union's air quality networks.  
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Table 1. Air quality monitoring stations in Extremadura. 

Station Code 
UTMx  

km 
UTMy  

km 
ASL  
(m) 

Type Influence 

Badajoz BA 676 4306 185 Suburban 
Urban 

background 

Cáceres CC 728 4374 365 Suburban 
Urban 

background 

Mérida MR 731 4310 214 Suburban 
Urban  

background 
Monfragüe  
(National  

Park) 
MF 248 4415 376 Rural Background 

Plasencia PL 749 4437 412 Suburban 
Urban  

background 

Zafra ZF 727 4257 551 Suburban 
Urban  

background 

 

 

Figure 1. Map of Extremadura showing the location of the air quality monitoring stations used 

in this work. All of them are suburban stations expect the rural station of Monfragüe (National 

Park, blue dot). 
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2.3. Identification of high ozone episodes 

The methodology applied for the identification of ozone episodes was based 

on a protocol described in the literature for the study of regional episodes in Andalusia, 

Spain (Domínguez-López et al. 2015). Local ozone episodes were identified for each 

monitoring station considering the daily mean of the ozone concentration and the value 

of the 95th percentile during the period 2014-2015 at each monitoring station. Days 

with average daily ozone levels above the corresponding 95th percentile value were 

considered local episodes. 

Ozone episodes were classified as regional when the local episodes persisted 

for 2 days affecting at least three monitoring stations located in both provinces of 

Extremadura (Cáceres in the North and Badajoz in the South). 

2.4. Cross-correlation function 

The offset between the ozone time series and its precursors (NO, NO2 and BTX) 

was studied by the cross-correlation function 𝑅(𝑘), useful for estimating the correlation 

and lag (𝑘) between two time series. In this case, the first time series 

𝑆1(𝑋, 𝑡) corresponds to the hourly levels of NO, NO2 or BTX, while the second time series  

𝑆2(𝑋, 𝑡) corresponds to the hourly levels of ozone, whose values are displaced from the 

first series according to the delay 𝑘 in hours. The cross-correlation function is calculated 

by Statistica (StatSoft) according to Eq. (1) (Box, G.E., Jenkins 1976), where 𝑐1 2 is the 

cross-covariance of 𝑘 (Eq. (2)), 𝑠𝑑1 and the 𝑠𝑑2 are the standard deviations of the 𝑆1 and 

𝑆2 series,  and 𝑁 is the number of data of each time series: 

 𝑅(𝑘) =  
𝑐1 2

𝑠𝑑1𝑠𝑑2
  (1) 

 𝑐1 2(𝑘) =
1

𝑁
∑ (𝑆1(𝑋, 𝑡)−< 𝑆1(𝑋) >)𝑁−𝑘

𝑡=1 ·  (𝑆2(𝑋, 𝑡 + 𝑘)−< 𝑆2(𝑋) >)  (2) 

2.5. Synoptic patterns 

Each regional episode was assigned to a synoptic pattern prevailing in the 

Iberian Peninsula during its time period, following a previously described subjective 

methodology (Yarnal 1993; Saavedra et al. 2012). Briefly, ozone episodes were 

individually studied and classified by trained experts using surface pressure maps and 

500 hPa geopotential maps and using the subjective classification developed for the 
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Iberian Peninsula by Font-Tullot (1983). This classification identifies 23 synoptic 

patterns, according to different synoptic surface flows and synoptic configuration of 500 

hPa maps. This classification was considered adequate to characterise episodes of high 

ozone content in this study, since some of the synoptic patterns cited by Font-Tullot 

(1983) were identified in the corresponding maps within the episodes timeframes. 

2.6.  Air mass back-trajectories 

To characterise the origin of the air masses arriving the sampling site for each 

of the identified episodes, the HYSPLIT (Hybrid Single Particle Lagrangian Integrated 

Trajectory) model available at the NOAA ARL website was used to calculate back-

trajectories (Draxler and Hess 1998) using NCEP-NCAR reanalysis (six-hour, 2.5° global 

grid) as meteorological input files. This method has previously been used to characterise 

of high ozone episodes in the Iberian Peninsula (Gangoiti et al. 2006; Monteiro et al. 

2012; Saavedra et al. 2012; Domínguez-López et al. 2015). Two 72-h back-trajectories 

ending at 500 and 1500 m.a.s.l. were used, considering that this time interval is sufficient 

to represent synoptic airflows (Adame and Sole 2013) and to cover the movement of air 

masses in and around the Iberian Peninsula (García et al. 2005; Domínguez-López et al. 

2015). In addition, ozone episodes usually have a half-life of more than 2 days 

(Domínguez-López et al. 2015). The end of the trajectories was located at the sampling 

site where the maximum ground-level ozone concentration was recorded. The 

maximum ground-level ozone value was taken as the date of arrival of the trajectory. 

3. Results and discussion 

3.1. Descriptive statistic of ozone levels and ozone episodes during the period 2014-

2015 

The annual mean values recorded for the period 2014  – 2015 for monitoring 

stations (ranging from 47 to 74 µg m-3) are similar to ozone levels measured in other 

regions of southern Europe (Adame et al. 2008). The highest mean daily ozone levels 

was recorded in Zafra (pop. 17,000), followed by Plasencia (pop. 40,000) and Monfragüe 

(rural area). Mérida (pop. 59,000) recorded intermediate ozone levels, while Cáceres 

(pop. 96,000) and Badajoz (pop. 150,500) recorded the lowest levels. Table 2 shows daily 

ozone levels measured at the monitoring stations and the maximum ozone levels 
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recorded during each of the six ozone episodes identified according to the methodology 

described in section “Identification of high ozone episodes”. Most ozone episodes 

occurred in 2015 and during the spring-summer season, as a result of atmospheric 

conditions favouring ozone accumulation (Dueñas et al. 2004; Adame et al. 2008; 

Carnero et al. 2010; Domínguez-López et al. 2015). Table 2 also shows the coincidence 

periods of the local episodes that define each regional episode, and the time intervals 

of the different ozone episodes ranging from 2 (episodes 1, 4, 5 and 6) to 5 days (episode 

3) and 6 days (episode 2). 
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During the identified ozone episodes, lower average daily ozone 

concentrations were recorded in suburban monitoring stations located in cities over 

50,000 inhabitants, such as Badajoz (87 µg m-3, episode 5), Cáceres (88 µg m-3, episode 

3) and Mérida (90 µg m-3, episode 2). In contrast, higher average daily concentrations 

were detected in suburban monitoring stations located in cities with less than 50,000 

inhabitants, such as Plasencia (123 µg m-3 episode 4) and Zafra (118 µg m-3, episode 3). 

The rural station of Monfragüe also recorded high average concentrations (115 µg m-3, 

episode 4). These results can be attributed to the relationship between ozone and its 

precursors (Domínguez-López et al. 2015). In the urban atmosphere, nitrogen oxide 

emissions from traffic are mostly in the form of NO which is oxidized to NO2 within 

minutes, partly due to the action of O3, so NO contributes to the depletion of O3 levels 

in urban areas (Santurtún et al. 2015; Querol et al. 2017). The influence of biogenic 

precursors may also play a role in rural locations as Monfragüe (Notario et al. 2012; Kim 

et al. 2018). Figure 2 shows the box and whiskers plots of hourly ozone levels and ozone 

precursors during the six regional ozone episodes identified. The maximum level was 

recorded for episode 4 in Cáceres (173 µg m-3). High maximum levels were also 

measured for episode 3 in Plasencia (167 µg m-3) and in Monfragüe (159 µg m-3). The 

public information threshold (180 µg m-3, 1 hour average) (EU 2008) was not exceeded 

at any of the monitoring stations. The minimum hourly values range from 14 µg m-3 

recorded in Badajoz (episode 6) to 80 µg m-3 recorded in Plasencia (episode 2). 



Artículo IV 

214 

 

Figure 2. Box and whisker plots for hourly mean ozone levels during high ozone episodes at 

monitoring stations BA: Badajoz; CC: Cáceres; MR: Mérida; MF: Monfragüe; PL: Plasencia; ZF: 

Zafra. 

The daily evolution of ozone was inspected by using episode 3 as a model, since 

it affected all six monitoring stations. Figure 3 presents the daily evolution of ozone and 

its precursors at all measurement locations, showing the daily ozone cycles typical of 
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suburban and rural areas (Dueñas et al. 2004; Carnero et al. 2010). In urban areas, NO 

levels increase early in the morning due to traffic peak when O3 reaches a minimum 

(from 6:00 to 7:00 UTC), generating NO2 a first daily maximum. The daily minimum 

ozone value was very pronounced at the larger urban areas of Badajoz (36 µg m-3), 

Cáceres (56 µg m-3) and Mérida (36 µg m-3) (Figure 3a-c, respectively). The O3 minimum 

was less pronounced in the smaller urban areas of Plasencia (70 µg m-3) and Zafra 

(90 µg m-3), and in the rural area of Monfragüe (65 µg m-3) (Figure 3e, f and d, 

respectively). These results confirm the influence of increased NO emissions, mostly 

derived from traffic, on the reduction of O3 levels. The increase in solar radiation and 

temperatures as the day develops result in a gradual increase in ozone levels. Hourly 

average ozone concentrations exceed 100 µg m- 3 at the Badajoz, Cáceres and Mérida 

monitoring stations from 11:00 to 20:00 UTC (Figure 3a-c, respectively), while in 

Plasencia, Zafra and Monfragüe this interval is greater, from 10:00 to 22:00 UTC (Figure 

3e, f and d, respectively). The highest value was reached at 14:00 UTC at the Plasencia 

monitoring station (151 µg m-3). Ozone levels decrease during the evening, probably 

with due to a combination of evening traffic peak (increased NO levels) and lower 

temperature and radiation as sunset approaches (Carnero et al. 2010; Domínguez-López 

et al. 2015). The slopes of the evening decrease of O3 levels are less pronounced in 

Monfragüe and Zafra than in Badajoz, Cáceres, Mérida and Plasencia. 
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Figure 3. Average daily profiles of O3, NO, NO2 and benzene, toluene and xylene (BTX) during 

episode 3 at each monitoring station. Data of NO, NO2 and BTX from Zafra monitoring station 

were unavailable. 

Ozone and precursor time series were studied using the cross-correlation 

function for a more detailed quantitative description of their daily behaviour. Table 3 

presents the lags (𝑘) in hours, for which the correlation function 𝑅(𝑘) reaches a 

maximum. The lag between the different pairs of time series (O3-NO2, O3-NO and O3-

BTX) range from 0 h, in the case of NO2, up to 3 h, in the case of the BTX. In all cases 

where there was a significant correlation, ozone levels showed an inverse correlation 

with their precursors. The highest correlation values have been obtained with BTX levels 
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with a lag of 1 h, except in the city of Badajoz whose correlation value is lower with a lag 

of 3 h obtaining an even lower value with a lag of 1 h (𝑅(𝑘) = 0.43). This behaviour is 

possibly due to the greater variability of BTX values (Figure 3a) in an urban atmosphere 

where traffic and other anthropogenic emissions dynamics are more variable. These 

results agree with the behaviour observed in other urban background areas (Bigi and 

Harrison 2010). 

Table 3. Results of cross-correlation analysis of ozone and precursors levels during ozone episode 

3 (26-30 June, 2015) showing the lags (𝑘) and the maximum correlation 𝑅(𝑘).  

* No signification correlation.  

BA Badajoz, CC Cáceres, MR Mérida, MF Monfragüe, PL Plasencia. 

3.2. Synoptic patterns 

Table 4 summarises the synoptic conditions that affect the study area during 

the identified ozone episodes. The synoptic situation associated with episode 1 is 

classified according to Font-Tullot (1983) as "Anticyclone of the Azores and mainland 

thermal depression". As shown in Figure 4a, there is a cut-off Low (COL) at the 500 hPa 

level in the southwest of the Iberian Peninsula, and a relatively low-pressure centre on 

the surface, just below the COL. The low-pressure centre at the 500 hPa level has a 

reflection on the surface. In summer, the low-pressure centre on the surface has thermal 

origin, and this thermal depression usually appears on the South Plateau, which is the 

Monitoring unit Cross-correlation 𝒌 (hours) 
 

𝑹(𝒌) 
 

BA 

O3 - NO2 0 -0.87 

O3 - NO - * 

O3 - BTX 3 -0.70 

CC 

O3 - NO2 0 -0.72 

O3 - NO 1 -0.59 

O3 - BTX 1 -0.95 

 
MR 

 

O3 - NO2 0 -0.81 

O3 - NO - * 

O3 - BTX 1 -0.90 

MF 

O3 - NO2 1 -0.83 

O3 - NO - * 

O3 - BTX 1 -0.93 

PL 

O3 - NO2 1 -0.67 

O3 - NO 2 -0.54 

O3 - BTX 1 -0.80 
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most prominent feature of this type of synoptic pattern. This is typically persistent 

situation (lasting at least for two weeks), it is common from the end of May to 

September, most frequently in July and August, and causes the transport of two 

different air masses: the subtropical maritime and the continental African-peninsular. 

The first originates in the subtropical Atlantic and is dominated by the anticyclonic 

circulation of the Azores, but due to the orographic systems of the north and northwest 

of the Iberian Peninsula it is forced to move, so only the Cantabrian peripheries and the 

western Atlantic region remain under its influence. The continental African-peninsular 

air mass typically affects the southwest of the Iberian Peninsula (Saavedra et al. 2012). 

The cold air at high altitude on the Peninsula often generates the instability necessary 

for the typical summer storms to develop, mainly in the late afternoon and early 

evening, with orography and nature of the soil as key factors. Although there were no 

storms during the days of this episode, there was instability due to cold air. On the 

surface, lack of wind can be highlighted during episode 1. 

The atmospheric situation described by the synoptic environment during 

episodes 2 and 5 is classified as "Central European anticyclone". Figure 4b shows a 

powerful European anticyclone and a deep Atlantic depression to the west of the 

anticyclone, both on the surface and at altitude. The typical duration of this situation is 

3 to 5 days, but occasionally, it can last up to 10 days. In our case, its duration was 6 days 

during episode 2, and 2 days during episode 5. The most remarkable feature of this 

synoptic situation is that in summer, it generates high temperatures, which reach levels 

higher than normal values. 

The synoptic pattern describing the atmospheric situation under which ozone 

episodes 3, 4 and 6 develop is classified as "High Pressure over the Atlantic and Europe" 

(Figure 4c).  At altitude, these high pressures on Europe are caused by the northward 

displacement of the African anticyclone, which covers the Iberian Peninsula and the 

west of the European continent. On the surface, it is characterised by the westward 

outflow of the Azores anticyclone and the extension of high pressures to the east, 

covering most of Europe and the Mediterranean. This situation usually lasts about a 

week and, although it can occur from late May to early October, it is relatively common 

in July and August. In the present study, ozone episode 3 lasted 5 days, whereas 
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episodes 4 and 6 lasted 2 days each, in June, July and August, respectively. In this 

situation, the presence of hot air at altitude extends throughout the Peninsula 

(isotherms from -8 to 0 ºC, Figure 4c) generates a great stability that reduces the vertical 

exchange of air to a relatively thin surface layer where the heat emitted by the soil 

accumulates. In addition, cloudiness does not form in the absence of upward currents, 

so the increase in radiation favours global warming, also favouring the generation of 

ozone. The main heat waves occur in the Iberian Peninsula during this situation. 

 

Figure 4. Surface pressure and 500 hPa geopotential maps associated with ozone episodes in 

Extremadura: a Anticyclone of the Azores and mainland thermal depression, b Central European 

anticyclone and c High Pressure over the Atlantic and Europe. 

 



Artículo IV 

220 

 

  

R
e

gi
o

n
al

  
Ep

is
o

d
e

s 
P

e
ri

o
d

 

Sy
n

o
p

ti
c 

co
n

d
it

io
n

s 

Sy
n

o
p

ti
c 

p
at

te
rn

 (
cl

as
si

fi
ca

ti
o

n
 b

y 
Fo

n
t-

Tu
llo

t)
 

 
Tr

an
sp

o
rt

 r
o

u
te

  
(b

ac
k-

tr
aj

e
ct

o
ri

e
s)

 
5

0
0

 h
P

a
 

G
e

o
p

o
te

n
ti

al
 

Su
rf

ac
e

  
P

re
ss

u
re

 

2
0

1
4

  
1

 
1

7
-1

8
 M

ay
 

C
u

t-
o

ff
-L

o
w

 
R

el
at

iv
e 

Lo
w

 
A

n
ti

cy
cl

o
n

e 
o

f 
th

e 
A

zo
re

s 
an

d
 m

ai
n

la
n

d
 t

h
er

m
al

 d
ep

re
ss

io
n

 
Eu

ro
p

e 

2
0

1
5

 
2

 
0

4
-0

9
 J

u
n

e
 

H
ig

h
 P

re
ss

u
re

s 
R

el
at

iv
e 

Lo
w

 
C

en
tr

al
 E

u
ro

p
ea

n
 a

n
ti

cy
cl

o
n

e
 

M
ed

it
er

ra
n

ea
n

 

3
 

2
6

-3
0

 J
u

n
e

 
R

id
ge

 
R

el
at

iv
e 

H
ig

h
 

H
ig

h
 P

re
ss

u
re

 o
ve

r 
th

e 
A

tl
an

ti
c 

an
d

 E
u

ro
p

e
 

P
en

in
su

la
r 

4
 

1
4

-1
5

 J
u

ly
 

R
id

ge
 

R
el

at
iv

e 
H

ig
h

 
H

ig
h

 P
re

ss
u

re
 o

ve
r 

th
e 

A
tl

an
ti

c 
an

d
 E

u
ro

p
e

 
P

en
in

su
la

r 

5
 

1
0

-1
1

  A
u

gu
st

 
H

ig
h

 P
re

ss
u

re
s 

R
el

at
iv

e 
Lo

w
 

C
en

tr
al

 E
u

ro
p

ea
n

 a
n

ti
cy

cl
o

n
e

 
P

en
in

su
la

r 

6
 

2
0

-2
1

 A
u

gu
st

 
R

id
ge

*
 

R
el

at
iv

e 
H

ig
h

 
H

ig
h

 P
re

ss
u

re
 o

ve
r 

th
e 

A
tl

an
ti

c 
an

d
 E

u
ro

p
e

 
M

ed
it

er
ra

n
ea

n
 

*
 A

t 
th

e 
5

00
 h

P
a 

le
ve

l, 
a 

zo
n

al
 f

lo
w

 is
 d

is
ti

n
gu

is
h

ed
 o

n
 t

h
e 

fi
rs

t 
d

ay
, b

u
t 

w
it

h
 h

ig
h

 p
re

ss
u

re
s,

 e
vo

lv
in

g 
to

w
ar

d
s 

a 
d

o
rs

al
 o

n
 t

h
e 

se
co

n
d

 d
ay

. 

 

Ta
b

le
 4

. 
Sy

n
o

p
ti

c 
co

n
d

it
io

n
s 

a
n

d
 b

a
ck

-t
ra

je
ct

or
ie

s 
d

u
ri

n
g

 t
h

e 
o

zo
n

e 
ep

is
o

d
es

 id
en

ti
fi

ed
 in

 E
xt

re
m

a
d

u
ra

. 

 



Artículo IV 

221 

During five out of six episodes identified, high surface and altitude pressures 

dominated the Iberian Peninsula. In all episodes, synoptic situations caused high surface 

temperatures and lack of winds (light and variable direction). Ozone episodes 3, 4 and 6 

(Figure 4c) are probably related to increased levels of particulate matter due to Saharan 

dust outbreaks. The days during episodes 3, 4 and 6 were documented as Saharan dust 

regional episodes by the Spanish Ministry for Ecological Transition (Report 2015), 

according to previously published works (Saavedra et al. 2012). Other studies, however, 

have reported low ozone levels related to particulate matter episodes (Bonasoni et al. 

1996, 2004). 

Our results confirm that high stationary pressures are related to the formation 

of regional ozone episodes. So, high ozone levels are usually associated with anticyclonic 

days in which wind speed is low, solar radiation is high, and precursors of this 

photochemical pollutant are confined under the feature anticyclone inversion. The 

results described in this work coincide with those reported in other parts of the Iberian 

Peninsula: southern (Domínguez-López et al. 2015) eastern (N. Castell 2003) and 

northern (García et al. 2005; Saavedra et al. 2012). 

3.3. Back-trajectories 

Eight transport routes (Figure 5) were considered to classify the 3-days back-

trajectories calculated to characterise the atmospheric circulation during the six ozone 

episodes identified: North Atlantic (NA), North West Atlantic (NWA), West Atlantic (WA), 

South West Atlantic (SWA), North Africa (NAF), Mediterranean (ME), European (EU) and 

Peninsular (PEN). According to the methodology described in section “Air mass back-

trajectories”, the six regional ozone episodes identified were grouped into three main 

transport routes derived from the back-trajectories (500 m.a.s.l.), namely European, 

Mediterranean and Peninsular (Table 4). The European transport route (episode 1; 

Figure 6a), is associated with the phenomenon of subsidence, due to the progressive 

displacement of high pressures from the Azores to the north of the Iberian Peninsula, 

between the British Islands and Central Europe (Saavedra et al. 2012). The 

Mediterranean transport route (episodes 2 and 6; Figure 6b, f) approaches Extremadura 

from the east. Peninsular transport routes were assigned when air masses (500 m.a.s.l.) 

are within the Iberian Peninsula during the ozone episode (episodes 3, 4 and 5; Figure 
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6c-e). Therefore, air masses are confined within or around the region and travel short 

distances. They are often characterised by high temperatures, high solar radiation and 

low winds, involving local atmospheric recirculation processes with high synoptic 

stability. In this situation, high ozone levels are mainly derived from local generation of 

precursors. 

 

Figure 5. Sectors or source areas identified at 500 m.a.s.l. for the study of back-trajectories 

during high ozone episodes. 

For synoptic trajectories during episodes 3, 4, 5 and 6 (Figure 6c-f), different 

directions are observed in the air trajectories at 500 and 1500 m.a.s.l. This behaviour 

may be due to weak synoptic force during these episodes, increasing the influence of 

regional phenomena on ozone levels with respect to the global synoptic flow (Saavedra 

et al. 2012). 

 The Peninsular trajectories are the most common during high ozone events 

(episodes 3, 4 and 5), followed by the Mediterranean route (episodes 2 and 6) and the 

European route (episode 1). The synoptic pattern "Anticyclone of the Azores and 

mainland thermal depression" coincides with the European route (episode 1), the 

synoptic condition "Central European Anticyclone" is equally distributed between the 

Mediterranean route (episode 2) and the Peninsular route (episode 5), while the 

synoptic scenario "High Pressure over the Atlantic and Europe" shows a distribution 

between the peninsular route (episode 3 and 4) and the Mediterranean route (episode 
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6).  Similar studies in other Spanish regions highlight the influence of local Peninsular 

trajectories on ozone levels (Gangoiti et al. 2002; García et al. 2005). 

 

Figure 6. Back-trajectories obtained at 500 and 1500 m.a.s.l. for each type of transport route.  a 

Europe; b,f Mediterranean; c-e Peninsular. 
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4. Conclusions 

In this work, the relationship between episodes of high ozone levels, synoptic 

patterns and back-trajectories of air masses in Extremadura (southwestern Spain) has 

been analysed for the first time, with the main objective of studying the behaviour of 

ozone in this region and thus facilitate their prediction. Six ozone episodes have been 

identified from 2014 to 2015 and have been assigned to three synoptic patterns (Font-

Tullot classification) and three transport routes that prevail on the Iberian Peninsula 

during the identified episodes. During episode 1, there is a cut-off Low (COL) at altitude 

and a relatively low-pressure centre on the surface; this synoptic situation is defined as 

"Anticyclone of the Azores and mainland thermal depression". The European transport 

route is associated to this episode. During episodes 2 and 5, a strong European 

anticyclone and a deep Atlantic depression, both on the surface and at altitude, is 

observed; this synoptic pattern is defined as "Central European anticyclone". The 

Mediterranean (episode 2) and Peninsular (episode 5) routes are assigned to this 

synoptic pattern. Finally, during episodes 3, 4 and 6, high pressures at altitude were 

observed due to the northward displacement of the African anticyclone that covers the 

Iberian Peninsula and, on the surface, it is characterised by the westward outflow of the 

Azores anticyclone; this synoptic pattern is defined as "High Pressure over the Atlantic 

and Europe". The Peninsular (episodes 3 and 4) and Mediterranean (episode 6) routes 

are identified in these episodes. Several phenomena favour the generation and 

accumulation of ozone under these synoptic scenarios: atmospheric stagnation, low 

wind speed and heat waves with high temperatures and clear skies. The Peninsular 

transport route is the most frequent, indicating that the greatest contribution to ozone 

episodes comes from the Iberian Peninsula itself. 

In addition, the daily behaviour of ozone and its precursors during episode 3 

(common to all monitoring stations) has been analysed, showing ozone patterns typical 

of suburban and rural environments, although modulated by the influence of their 

precursors. The cross-correlation functions demonstrated the strong relationship 

between O3-BTX and O3-NO2, with delays between 0 and 3 h are applied between the 

time series of precursors and that of ozone.  
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Abstract 

Lockdown measures were established in Spain from 14th March 2020, to flatten 

the pandemic curve of coronavirus disease (COVID-19). The increasingly stringent 

implementation of these measures has made it possible to assess the effect of 

anthropogenic activities on the most relevant air pollutants present in ambient air. 

Whereas most published reports focus on highly polluted urban areas, the present work 

aims to quantify variations in the levels of NO2, O3 and BTX (benzene, toluene and 

xylene) due to the COVID-19 lockdown in usually low polluted urban and suburban areas 

within Extremadura (Spain). Compared to the reference period from 2010 to 2019, 

significant reductions in NO2 levels occurred in the suburban stations of Badajoz, 

Cáceres, Mérida, Plasencia and Zafra (-50.4 %, -71.6 %, -55.2 %, -64.6 % and -51.8 %, 

respectively), likely due to the limitation of road traffic as the primary source of nitrogen 

oxides (NOx).  These percentages of reduction are similar to data reported in high 

polluted areas. Similarly, O3 levels have decreased slightly by -9.9 % in Badajoz, -9.5 % in 

Merida and -18.2 % in the Monfragüe National Park. The reduction in O3 levels may be 

due to a decrease in NOx limiting atmospheric conditions and the influence of weather 

conditions (high cloudiness and rainy days) during the lockdown period. No defined 

trend was observed for VOCs (BTX), probably due to the very low levels of these 

contaminants, close to the detection limit both during the lockdown and the reference 

periods. 

Keywords: SARS-CoV-2; air pollutants; Spain; NO2; O3; BTX. 
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1. Introduction 

In December 2019, an infectious disease producing severe acute respiratory 

syndrome was reported in Wuhan, China. A novel coronavirus caused the disease, so 

WHO assigned the name COVID-19 to the upcoming health threat (Saadat et al. 2020). 

Later, this infectious disease has spread to other countries to become a pandemic event 

(Muhammad et al. 2020).  By the end of February 2020, the first cases of COVID-19 were 

reported in Spain (Tobías et al. 2020). Since then to 12th November 2020, 1 41 7709 

people have been infected in Spain (Hopkins 2020) and 40 105 people have died due to 

COVID-19 (Global Change Data Lab 2020), making Spain the third European country in 

deaths after Italy and France. Lockdown measures in Spain entered into force on 14th 

March 2020  (Ministrio de la Presidencia, Relaciones con las Cortes y Memoria 

Democrática 2020a). These measures included social estrangement, restricted mobility 

unless necessary to reach workplaces or other essential needs, reduction of working 

hours, closure of restaurants, shops and schools, interruption of public road and air 

transport, obligatory use of face masks, among others. From 30th March 2020, stricter 

restrictions were imposed, including the total closure of non-essential industrial 

activities ( Ministrio de la Presidencia, Relaciones con las Cortes y Memoria Democrática 

2020b). Confinement due to COVID-19 has harmed the social life and economic activity 

but also resulted in significantly reduce pollution levels in urban air  (Muhammad et al. 

2020). Lockdown measures was relaxed from 29th June 2020. 

Recent work has reported improvements in air quality, mainly due to reduced 

transport activities. Substantial NO and NO2 reductions, compared to the reference 

period 2017 to 2019, have been recorded at traffic stations in Nice (-88.1 and 68.9 %), 

Rome (-70.5 and 55.1 %) and Valencia (-75.5 and -70.6 %). There were also slight 

decreases in particulate levels (PM10 and PM2.5) in Nice (-7.6 and 8.0 %)  and  Rome (-3.0 

and -1.5 %), and a more substantial decrease in Valencia (-51.3 and -29.3 %) (Sicard et 

al. 2020). Tobías et al. (2020)  observed significant reductions of NO2  (-51 %), PM10  (-28 

%) BC (black carbon) (-45 %), compared to the month before confinement, at a traffic 

station in Barcelona. Nakada and Urban (2020) reported drastic reductions in NO (up to 

-77.3 %), NOx  (up to -54.3 %) CO (up to -64.8 %) during the lockdown, relative to the 

monthly average of five previous years,  in the urban area Sao Paulo. Muhammad et al. 
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(2020) collected NO2 data from satellite monitoring instruments (SATELLITE AURA and 

Sentinel-5P) and observed decreases of up to -30 % in countries such as Spain, Italy, 

France, China and the USA. Decreases the levels of certain pollutants in these studies 

(NO, NO2, PM, BC, CO) are coincident with increases in O3 levels.  These results are 

related to the decrease of nitrogen oxide emissions that reduces the consumption of O3  

from the reaction: 𝑁𝑂 +  𝑂3 → 𝑁𝑂2 + 𝑂2 (Tobías et al. 2020). 

Most published studies on the effect of confinement on air quality levels relate 

to urban and industrial areas in large cities, where limit values for the protection of 

human health are frequently exceeded. Most of them compare the confinement period 

with the equivalent period of 2019, and even some compare with the immediate pre-

lockdown period of 2020. In this work, our goal is to complete and expand the 

information available by assessing air quality during the period of confinement in 

suburban areas of small towns and rural areas of the Extremadura, Spain, where air 

pollution levels are usually low. Specifically, our goal was to quantify the effect of 

confinement due to COVID-19 at NO2, O3 and benzene, toluene, xylene (BTX) levels,  

comparing the lockdown period with the equivalent period of the previous ten years 

(2010-2019), to minimise the influence of seasonal variability of the concentrations of 

the pollutants studied. 

2. Materials and methods 

2.1. Study area and data collection 

Extremadura is located in the southwest of the Iberian Peninsula, bordering 

Portugal, with an area of 41 634 Km2, approximately 8 % of the total area of Spain. It is 

divided into two provinces: Badajoz y Cáceres, and has 1 067 710 inhabitants, making it 

one of the least populated areas. About 30 % of the inhabitants are concentrated in the 

cities of Badajoz, Cáceres and Mérida, so Extremadura can be considered predominantly 

rural.  

The primary sector has a significant weight in the economy of Extremadura, 

being one of the largest producers of tabacco. Most of the industries present are linked 

to agriculture. Due to its climatic conditions, renewable energy is notable, with 

photovoltaic energy being the most important. Therefore, the economy of this region 
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depends largely on its natural resources (Sánchez-Martín et al. 2019). A large part of the 

population in this region is employed in the service sector (approximately 60 %), which 

is concentrated in Badajoz, Cáceres, Mérida and Plasencia. The main transport network 

in this region is by road, as it lacks a rail network and quality airport.  

The air quality in the low industrialised and scarcely populated Extremadura is 

usually good, except by frequent ozone episodes in the summer season, mainly related 

to climatic conditions (high temperatures and intense solar radiation) (Cerrato-Alvarez 

et al. 2020). African dust outbreaks are also frequent in Extremadura, contributing 

significantly to increased levels of particulate matter (Querol et al. 2019). 

This study includes five cities within the Extremadura region (Figure 1): Badajoz   

(BA, 38o 53' 12" N and  6o 58' 15" W, 1,444 Km2, 150 702 inhabitants), Cáceres (CC, 39o 

29' 01" N and 6o 20' 37" W, 1,754 Km2, 96 126 inhabitants), Mérida (MR, 38o 54' 23" N 

and 6o 20' 18" W, 867.2 Km2, 59 335 inhabitants), Plasencia  (PL, 40o 02' 37" N and 6o 05' 

09" W, 217.9 Km2, 39 913  inhabitants) and Zafra (ZF, 38o 25' 41" N and 6o 23' 50" W, 

62.6 Km2, 16 797 inhabitants). Also, we studied the National Park of Monfragüe (MF, 39o 

50’ 37” N and 5o 56’ 30” W, 1,950 Km2, unpopulated rural area) as a natural background 

environment. It should be noted that in the environments studied there are no pollution 

sources due to industrial activities. 

 

Figure 1. Location of air quality monitoring stations in Extremadura. BA:  Badajoz; CC: Cáceres; 

MR: Mérida; PL: Plasencia; ZF: Zafra; MF: Monfragüe National Park. 
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The pollutant levels were measured at monitoring units located in suburban 

areas (BA, CC, MR, PL and ZF) and a rural area (MF), belonging to the Air Quality 

Monitoring Network of Extremadura, using methods and equipment that are routinely 

calibrated and maintained following the standard protocols established by the European 

Union’s air quality monitoring networks for NO2 (European Committee for 

Standardization 2012a), for O3 (European Committee for Standardization 2012b) and for 

benzene (European Committee for Standardization 2015). The units measure NO2 by 

chemiluminescence analysers Model 49i-B3ZAA (Thermo), O3 by UV photometric 

analysers Model 42i-BZMTPAA (Thermo) and BTX by gas chromatography on a Model 

GC955 (SYNSPEC), Model 8610-C (SRI) and Model GC5000 (AMA).  The total 

concentration of BTX was obtained as total carbon by adding the concentrations of 

benzene, toluene and xylene expressed as carbon. Concentrations of pollutant levels are 

measured under standard temperature and pressure conditions (293 K, 1 atm). The 

Spanish Agency of Meteorology (AEMET) provided meteorological data (temperature, 

relative humidity, solar radiation, wind speed and wet precipitation) measured at the 

same locations or close to the air quality monitoring units. 

2.2.  Definition of periods for statistical analysis 

Our statistical analysis considers daily average meteorological data and 

pollutant levels during four defined periods. The lockdown data (period 1, LDD) were 

collected from 15th March to 15th April 2020. The immediate pre-lockdown data (period 

2, PLD) was set from 14th February to 14th March 2020. A long-term lockdown reference 

period data (period 3, LRD) was set from 15th March to 15th April for the years 2010 to 

2019. A long-term pre-lockdown reference period data (period 4, PRD) was set from 14th 

February to 14th March for the years 2010 to 2019. The days without data were removed 

from the analysis. We used the Mann-Whitney nonparametric test to evaluate 

statistically significant differences because most of the data sets showed a non-normal 

distribution (Shapiro Wilk test, p-value < 0.05).  
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3. Results and discussion 

3.1. Meteorological parameters 

We first inspected the existence of statistical differences among 

meteorological parameters measured during the 2020 lockdown period (LDD) and the 

2010-2019 lockdown reference period (LRD), since these meteorological parameters 

have a considerable influence on the generation, evolution and distribution of the air 

pollutants under study. Specifically, temperature and relative humidity play an 

important role in the formation of tropospheric ozone, and solar radiation levels 

strongly influence both parameters. As shown in Table S1, temperature levels during 

LDD are not statistically different from the data registered during LRD (p-value > 0.05, 

Mann-Whitney test). Solar radiation levels were significantly lower during LDD 

compared to LRD in BA (-30.8 %, p = 0.02) and CC (-32.0 %, p = 0.01), data from the rest 

of locations were not available. In contrast, relative humidity levels were significantly 

higher during LDD (p < 0.0001 in BA, CC, MF, PL and ZF; p = 0.002 in MR), with increments 

of +11.3 %, +17.8 %, +9.2 %, +12.3 %, 22.4 % and +12.1 % in BA, CC, MR, MF, PL and ZF, 

respectively. Wind speed was significantly lower during LDD compared to LRD (p < 0.05) 

in BA and MR (-24.4 % and - 20.0 %, respectively). In addition to the period of 

confinement, more specifically during the closure of the confinement, days with heavy 

rainfall have been recorded in the study area (maximum of 37.8 mm in BA), resulting in 

significant increases (p-value = 0.03 and p-value = 0.02) compared to the average of 

previous years in PL and ZF (+46.8 % and +104.3 %, respectively). 

3.2. Nitrogen dioxide (NO2) 

Figure 2 presents the comparison of NO2 levels during the 2010-2019 lockdown 

reference period (LRD) and 2020 lockdown period (LDD). Absolute and percentage 

variations are presented in Table 1. NO2 shows a significant (p < 0.0001) decrease during 

the lockdown in the locations studied, namely BA (-50.4 %), CC (-71.6 %), MR (-55.2 %), 

MF (-69.6 %), PL (-64.6 %) and ZF (-51.8 %). These reductions could be more pronounced 

if we consider that similar wind speeds between LRD and LDD occurred. As shown in the 

previous section, significantly lower wind speeds are recorded in BA and MR during LDD. 

According Richmond-Bryant et al. (2018), there is a negative correlation between wind 
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speed and NO2 concentration (r= -0.53) with an influence of 27.7 %, so the reductions in 

BA and MR could be approximately -70 %. 

Table 1. Daily average values and standard deviation of chemical pollutants levels during the 

long-term lockdown reference period (LRD, 15th March to 15th April 2010-2019) vs daily average 

values during the 2020 lockdown period (LDD, 15th March to 15th April 2020) in Badajoz (BA), 

Cáceres (CC), Mérida (MR), Monfragüe (MF), Plasencia (PL) and Zafra (ZF). 

 

 

Similar reductions of NO2 levels have been observed in large cities in Europe, 

such as Barcelona (-47.0 %) (Tobías et al. 2020), Valencia (-69.0 %) and Rome (-45.6 %) 

(Sicard et al. 2020), where NO2 levels are usually higher than those recorded in the 

relatively small cities of Extremadura studied in this work (e.g. 5.9  µgm-3 is the daily 

average concentration of NO2 during the period 2010-2019 in BA).  

Location / air pollutant LRD LDD 
LDD-LRD 

Absolute % 

BA 

NO2 (μg m-3) 8.1 ± 3.6 4.0 ± 1.6 -4.1 -50.4 

O3 (μg m-3) 59.6 ± 10.9 53.7 ± 10.2 -5.9 -9.9 

BTX (μg m-3) 0.9 ± 0.3 0.2 ± 0.1 -0.6 -75.4 

CC 

NO2 (μg m-3) 7.6 ± 2.9 2.1 ± 0.8 -5.4 -71.6 

O3 (μg m-3) 65.3 ± 11.1 60.6 ± 11.5 -4.8 -7.3 

BTX (μg m-3) 1.1 ± 0.5 0.3 ± 0.1 -0.8 -75.0 

MR 

NO2 (μg m-3) 7.3 ± 2.6 3.3 ± 1.3 -4.0 -55.2 

O3 (μg m-3) 64.0 ± 10.0 58.0 ± 10.0 -6.1 -9.5 

BTX (μg m-3) 1.1 ± 0.8 0.9 ± 0.3 -0.1 -12.5 

MF 

NO2 (μg m-3) 5.1 ± 1.5 1.5 ± 0.7 -3.5 -69.6 

O3 (μg m-3) 72.5 ± 10.9 59.3 ± 11.7 -13.2 -18.2 

BTX (μg m-3) 0.7 ± 0.3 0.7 ± 0.1 -0.0 -4.4 

PL 

NO2 (μg m-3) 7.4 ± 3.5 2.6 ± 1.0 -4.8 -64.6 

O3 (μg m-3) 79.4 ± 11.6 64.1 ± 10.0 -15.2 -19.2 

ZF 

NO2 (μg m-3) 5.0 ± 1.9 2.4 ± 1.0 -2.6 -51.8 

O3 (μg m-3) 83.7 ± 9.1 68.0 ± 8.1 -15.7 -18.8 

BTX (μg m-3) 0.9 ± 0.4 0.9 ± 0.2 -0.0 -0.2 
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Figure 2. Distribution of daily averages of NO2 during LDD (15th March to 15th April 2020) and 

LRD (15th March to 15th April 2010-2019).  

Figure 3 provides a closer look to the evolution of daily means of NO2 levels 

measured at the air quality monitoring units of Extremadura during the immediate 2020 

pre-lockdown period (PLD) and during the 2020 lockdown period (LDD), orange line, 

together with the daily averages and variability ranges of the 2010-2019 long-term pre-

lockdown and lockdown reference period (PRD and LRD), blue line. It is remarkable the 

decrease of NO2 levels from 14th March 2020, starting day of the lockdown in BA, CC, 

MR, PL and ZF, deviating from the 2010-2019 LRD time series. Notably, in the case of the 

Monfragüe National Park, MF (Figure 3D), NO2 levels are lower during the PLD+LDD 

period (14th February - 15th April 2020) compared to the reference period (PRD+LRD), 

but no change is observed due to lockdown (from PLD to LDD). So, the difference 

observed between LDD and LRD (Figure 2) could be due to an overall historical evolution 

of NO2 levels in the MF area. Therefore, the lockdown did not affect NO2 levels in MF, 

as expected in a remote natural environment far from anthropogenic emission derived 

from traffic. Neither during the reference period nor lockdown, there have been 

exceedances of the hourly limit value (200 µg m-3, hourly average) for the protection of 

human health (European Commission 2008) at any of the air quality surveillance units, 

as is usual in the study area. 
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Figure 3. Evolution of average daily concentrations of NO2 during PLD (14th February to 14th 

March 2020) and LDD (15th March to 15th April 2020), with PRD (14th February to 14th March 

2010-2019) and LRD (15th March to 15th April 2010-2019). 

The reduction in NO2 levels in ambient air observed in the monitoring units of 

BA, CC, MR, PL and ZF are probably due to the decrease in road traffic during the 

confinement period, since internal combustion engines, especially diesel and to a lesser 

extent gasoline, are the most relevant source of nitrogen oxides in urban ambient air 

(Nakada and Urban 2020 and Tobías et al. 2020). We did not observe the decrease in 

the National Park of Monfragüe, where the unit is in an environment where traffic is 

always absent.  

3.3. Ozone (O3) 

Figure 4 presents the evolution of O3 levels during the 2010-2019 lockdown 

reference period (LRD) and 2020 lockdown period (LDD). Table 1 shows the absolute and 

percentage variations. Concentrations of O3 experienced a more significant decrease (p 

< 0.0001) in small towns like PL (-19.2 %), ZF (-18.8 %) and also at MF National Park 

(- 18.2 %). The decrease is less pronounced (p < 0.01) at larger cities such as BA (-9.9 %) 

and MR (-9.5 %) (Table 1). Figure 5 presents the evolution of daily means of O3 levels 
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measured at the air quality monitoring units of Extremadura during the immediate 2020 

pre-lockdown period (PLD) and during the 2020 lockdown period (LDD), together with 

the daily averages of the 2010-2019 long-term pre-lockdown and lockdown reference 

period (PRD and LRD). We observed slight decreases in the concentration of O3 during 

the lockdown period in BA, CC, MR and MF, while the decreases in PL and ZF lower levels 

of O3 are observed throughout the period (14th February - 15th April 2020) compared to 

the daily averages for the period 2010-2019 (Figure 5E and F). Also, Figure 5 shows a 

more pronounced from 6th April to 14th April 2020 decrease of O3 in all locations, 

probably due to a significant change in weather conditions (cloudy and rainy days). 

 

Figure 4. Distribution of daily averages of O3 during LDD (15th March to 15th April 2020) and LRD 

(15th March to 15th April 2010-2019). 

O3 is a secondary pollutant whose atmospheric chemistry is complex and highly 

variable depending on the physical and chemical characteristics of the environment. It 

is particularly affected by temperature and relative proportions between precursors, 

especially nitrogen oxides (NOx) and volatile organic compounds (VOCs). Other studies 

have reported increases in ozone concentrations during the COVID- 19 lockdown period  

(Nakada and Urban 2020, Sharma et al. 2020, Sicard et al. 2020 and Tobías et al. 2020). 

All these works have used data from air quality surveillance stations located in urban 

and industrial environments of major cities such as Barcelona, Nice, Turin, Rome, Gaya, 

Sao Paulo. These highly polluted urban areas present a low VOC-NOx ratio due to high 
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concentrations of NOx. Therefore, under VOC limited conditions, reduction in VOC 

concentrations reduces the formation of O3, while a reduction in NOx concentrations 

increases the formation of O3 (Beekmann and Vautard 2010 and Anav et al. 2019).  

However, in low polluted suburban and rural areas such as those studied in the present 

work, O3 generation is mainly limited by the concentration of  NOx available in the 

environment, so a reduction in the concentration of  NOx has promoted a decrease of 

O3 levels, while a reduction in VOC levels has no impact on O3 concentrations (Monks et 

al. 2015, Colman 2017 and Anav et al. 2019). This phenomenon is probably the reason 

for the decreased levels of O3 observed in the study region during the lockdown. Besides, 

another important factor is the change in weather conditions during the last week of 

lockdown (precipitation, high relative humidity and low solar radiation), because this 

weather scenario is less favourable for the photochemical formation of tropospheric 

ozone  (He et al. 2017). 

 

Figure 5.  Evolution of average daily concentrations of O3 during PLD (14th February to 14th March 

2020) and LDD (15th March to 15th April 2020), with PRD (14th February to 14th March 2010-2019) 

and LRD (15th March to 15th April 2010-2019). 
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3.4. Benzene, toluene and xylene (BTX) 

Figure 6 shows the comparison of BTX concentrations during the 2010-2019 

lockdown reference period (LRD) and 2020 lockdown period (LDD). Table 1 shows the 

absolute and percentage changes. In BA and CC, BTX levels are significantly lower (-75.4 

and -75.0 %, respectively) respect to the data for previous years (2010-2019) 

(p < 0.0001). Since VOCs, including benzene, are mainly produced by road traffic and 

other incomplete combustion processes (Collivignarelli et al. 2020).  

 

Figure 6. Distribution of daily averages of BTX during LDD (15th March to 15th April 2020) and 

LRD (15th March to 15th April 2010-2019). BTX data from the PL monitoring station was not 

available. 

Figure 7 shows the evolution of the daily means of BTX concentrations 

measured at the air quality monitoring units of Extremadura during the immediate 2020 

pre-lockdown period (PLD) and during 2020 lockdown period (LDD), together with the 

daily means and variability ranges of the 2010-2019 long-term pre-lockdown and 

lockdown reference period (PRD and LRD).  In BA and CC, lockdown did not affect to BTX 

levels, due to lower values measured throughout the period (14th February - 15th April 

2020) compared to the reference period 2010-2019 (Figure 7A and B).  In the locations 

studied in this work, BTX concentrations are usually very variable and low (minimum 

0.04 µgm- 3 and maximum 4.8 µgm-3, detection limit 0.03 µgm-3), close to the detection 



Artículo V 

246 

limit, making it difficult to interpret the trends. Therefore, it is difficult to evaluate the 

specific impact of confinement on BTX concentrations in the study region. 

 

Figure 7. Evolution of average daily concentrations of BTX during PLD (14th February to 14th 

March 2020) and LDD (15th March to 15th April 2020), with PRD (14th February to 14th March 

2010-2019) and LRD (15th March to 15th April 2010-2019). BTX data from the PL monitoring 

station was not available. 

4. Conclusions 

The impact of the lockdown measures derived from the alarm state by COVID-

19 has positively influenced the air quality of Extremadura. During the first month of 

lockdown (15th March to 15th April 2020) a very significant decrease in NO2 levels has 

been observed respect to the same period 2010-2019, reaching an average decrease of 

≈60 % if the BA CC, MR, PL and ZF data are combined. The most likely reason behind this 

phenomenon is the reduction of traffic levels in Extremadura, the primary source of 

nitrogen oxides. We measured less pronounced decreases of O3 (≈13 %) in BA, MR and 

MF, probably related to the reduction of NO2 concentrations in NOx limited 

environments and the change in weather variables during the lockdown. However, 

ozone is significantly affected by the variability of a diverse set of anthropogenic and 
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natural sources, by associated atmospheric chemistry, as well as by long-distance 

transport. Therefore, it would be necessary to study it more thoroughly, considering all 

these variables to establish more relevant conclusions. BTX levels during confinement 

have high variability and very low values, showing no clear trend before and after the 

lockdown. The effects of lockdown on air quality are an excellent opportunity to study 

the contribution of the different sources of emission of primary pollutants and to 

evaluate the behaviour of secondary pollutants in the atmosphere of cities, and 

contributing to test public policies to improve air quality. 
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Supplementary Material 

Table S1. Daily average values and standard deviation of meteorological parameters during LRD 

(15th March to 15th April 2010-2019) vs daily average values during LDD (15th March to 15th April 

2020) in Badajoz (BA), Cáceres (CC), Mérida (MR), Monfragüe (MF), Plasencia (PL) and Zafra (ZF). 

 

Location /  
meteorological  

parameters 
LRD LDD 

LDD-LRD 

Absolute % 

BA 

Temperature (oC) 13.9 ± 2.7 13.9 ± 2.4 0.0 +0.2 

Solar radiation (W m-2) 212.3 ± 133.6 146.8 ± 114.7 -65.5 -30.8 

Relative humidity (%) 70.1 ± 10.1 78.0 ± 8.9 7.9 +11.3 

Wind speed (m s-1) 2.6 ± 1.0 2.0 ± 1.0 -0.6 -24.4 

Rainfall (mm) 1.4 ± 3.2 4.8 ± 7.9 3.4 +240.2 

CC 

Temperature (oC) 13.3 ± 3.1 12.8 ± 2.5 -0.5 -3.8 

Solar radiation (W m-2) 230.8 ± 135.4 157.0 ± 116.2 -73.8 -32.0 

Relative humidity (%) 64.6 ± 12.4 76.1 ± 10.2 11.5 +17.8 

Wind speed (m s-1) 3.0 ± 1.1 2.8 ± 1.2 -0.2 -5.3 

Rainfall (mm) 1.8 ± 3.1 4.5 ± 6.9 2.7 +156.3 

MR 

Temperature (oC) 14.1 ± 2.9 14.1 ± 2.6 0.0 +0.2 

Solar radiation (W m-2) - - - - 

Relative humidity (%) 67.9 ± 11.9 74.1 ± 11.1 6.2 +9.2 

Wind speed (m s-1) 2.5 ± 1.0 2.0 ± 1.0 -0.5 -20.0 

Rainfall (mm) 1.2 ± 2.4 3.5 ± 6.7 2.3 +202.9 

MF 

Temperature (oC) 13.2 ± 3.3 12.6 ± 0.7 -0.6 -4.4 

Solar radiation (W m-2) - - - - 

Relative humidity (%) 64.3 ± 15.6 72.2 ± 11.5 7.9 +12.3 

Wind speed (m s-1) 3.2 ± 1.4 3.5 ± 1.9 0.3 +8.7 

Rainfall (mm) 2.3 ± 4.3 3.6 ± 6.0 1.3 +55.0 

PL 

Temperature (oC) 13.0 ± 2.9 13.4 ± 2.4 0.4 +3.3 

Solar radiation (W m-2) - - - - 

Relative humidity (%) 57.2 ± 13.5 70.0 ± 10.4 12.8 +22.4 

Wind speed (m s-1) 1.8 ± 0.7 1.5 ± 0.7 -0.3 -17.7 

Rainfall (mm) 2.2 ± 4.2 3.2 ± 6.4 1.0 +46.8 

ZF 

Temperature (oC) 12.8 ± 2.9 12.7 ± 2.4 -0.1 -0.4 

Solar radiation (W m-2) - - - - 

Relative humidity (%) 68.0 ± 10.7 76.2 ± 6.4 8.2 +12.1 

Wind speed (m s-1) 2.7 ± 1.0 2.3 ± 1.2 -0.4 -14.2 

Rainfall (mm) 1.6 ± 3.2 3.2 ± 6.6 1.6 +104.3 
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4.2 Resumen y discusión de los resultados 

4.2.1 Desarrollo de un método pasivo con posterior detección voltamperométrica 

basado en electrodos serigrafiados modificados con ITS para la determinación 

de ozono troposférico 

El primer estudio llevado a cabo en esta Tesis (Artículo N.° I) se ha centrado en 

el desarrollo de un novedoso concepto analítico que consiste en el uso combinado de 

electrodos serigrafiados comerciales modificados químicamente como muestreadores 

pasivos y detectores voltamperométricos para la monitorización de los niveles de ozono 

troposférico. Para ello, se utilizaron electrodos serigrafiados de carbono comerciales 

(SPCEs) que fueron modificados mediante la deposición superficial sobre el electrodo de 

trabajo de una cantidad conocida de indigotrisulfonato (ITS).   

➢ Optimización y calibración del método voltamperométrico  

En primer lugar, se estudió la respuesta voltamperométrica del ITS sobre los 

SPCEs mediante voltamperometría cíclica, en medio 0,1 M HClO4, aplicando un barrido 

de potencial entre -0,5 y 1,0 V. El ITS mostró dos procesos de oxidación (con potenciales 

de pico de -0,17 y 0,51 V), atribuidos a la oxidación del leucoíndigo/índigo seguida por 

la oxidación del índigo/dehidroíndigo (Figura 2, Artículo N.° I). De los dos procesos, se 

seleccionó como óptimo el primer pico anódico. Antes de cada medición por SWV se 

aplicó un tiempo de acondicionamiento de 45 s a un potencial de -0,5 V (este paso fue 

necesario para provocar la reducción de índigo a leucoíndigo en la interfaz 

electrodo/disolución). A continuación, se optimizaron los parámetros instrumentales 

(frecuencia, amplitud e incremento de potencial) que afectan a la SWV, seleccionando 

los siguientes valores óptimos: 10 Hz, 70 mV y 2 mV, respectivamente.  

Seguidamente, se realizó una curva de calibrado analizando patrones de 

concentraciones crecientes de ITS desde 0,7 a 46,7 µmol L-1, obteniéndose un buen 

coeficiente de determinación (R2 = 0,998) y una linealidad del 99 % (Figura 3, Artículo 

N.° I). El límite de detección fue calculado según la definición de la IUPAC obteniéndose 

un valor de 0,71 µmol L-1. Este límite de detección fue similar al obtenido en otros 

trabajos centrados en la determinación de índigo carmín en diversas matrices 

ambientales y alimentarias.  Teniendo en cuenta el procedimiento de conversión de ITS 
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reaccionado a concentración de ozono (Sección 2.3, Artículo N.° I), y la sensibilidad 

analítica de la curva de calibración (0,67 µmol L-1 de ITS), se calculó el límite de detección 

del método de muestreo pasivo combinado con detección voltamperométrica en 

términos de concentración de ozono en el aire, obteniéndose un valor de 1,6 µg m-3, 

suficiente para medir los niveles habituales de ozono en el aire ambiente.  

También se estudió la repetibilidad y la reproducibilidad, encontrándose unos 

valores del 6 y 7 % (expresado como desviación estándar relativa), respectivamente.  

➢ Validación y aplicación de electrodos serigrafiados de carbono como 

muestreadores pasivos y detectores voltamperométricos para la 

determinación de ozono troposférico 

Una vez optimizado, el método se aplicó a la determinación de los niveles de 

ozono en el aire ambiente en el campus universitario de Badajoz durante el período de 

un mes (desde octubre a noviembre de 2017). Para llevar a cabo la aplicación en 

muestras reales, en primer lugar, se modificó el SPCE depositando 50 µL de una 

disolución de 0,23 µmol L-1 de ITS sobre el electrodo de trabajo, que, tras un proceso de 

secado, se insertó en el cuerpo difusivo cilíndrico del muestreador pasivo (Figura 1, 

Artículo N.° I). Para cada medida se utilizaron cuatro muestreadores pasivos. Uno se 

guardó como blanco durante el período de muestreo dentro de un recipiente cerrado y 

el resto (un conjunto de tres muestreadores) fueron expuestos al aire ambiente durante 

5 h (Figura S1, Artículo N.° I), permitiendo la reacción con el ozono.   

Tras el tiempo de muestreo, se cuantificó el ITS restante depositado en la 

superficie del electrodo mediante SWV. La conversión de ITS a concentración de ozono 

se llevó a cabo a partir de la Ley de Fick de la difusión, descrita en la Sección 2.3 (Artículo 

N.° I), que relaciona la concentración de ozono con la cantidad de ozono reaccionado 

(calculada a partir de los moles de ITS consumidos), el tiempo de muestreo y el 

coeficiente de captación. Este último parámetro fue estimado experimentalmente 

(Ecuación 5, Artículo N.° I) para el muestreador diseñado en este trabajo, utilizando la 

concentración de ozono medida por el analizador estándar de absorción UV de 

referencia. El valor medio del coeficiente de captación fue de 3,54 x 10-6 N m3 min-1 

(Tabla 1, Artículo N.° I). 
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Finalmente, se evaluó la correlación entre las concentraciones de ozono 

obtenidas por el método propuesto y por el analizador de absorción UV de referencia 

(Sección 2.2.2., Artículo N.° I) mediante medidas en paralelo durante 7 días diferentes. 

Se obtuvo una correlación significativa de 0,896 con un nivel de confianza del 95 %, con 

una pendiente y una ordenada en el origen que no difieren estadísticamente de los 

valores esperados (Figura 5, Artículo N.° I). Además, se estimó la incertidumbre del 

método desarrollado aplicando la norma ISO 13.752 (Calidad del aire - Evaluación de la 

incertidumbre de un método de medición en condiciones de campo utilizando un 

segundo método como referencia), utilizando el método de absorción UV como 

referencia. El valor de incertidumbre estimado fue entre el 25,6 y 26,2 % en el rango de 

niveles de ozono medidos durante la campaña experimental (Figura 6, Artículo N.° I). 

Este valor es algo elevado, pero se encuentra dentro de un rango aceptable teniendo en 

cuenta la simplicidad del método, basado en electrodos comerciales desechables y de 

bajo coste. Con los resultados obtenidos se pudo concluir que esta nueva estrategia 

analítica ofrece un nuevo campo de aplicación para la detección voltamperométrica, 

basada en dispositivos serigrafiados modificados químicamente para la monitorización 

descentralizada y de bajo coste de contaminantes gaseosos.  

4.2.2 Desarrollo de un método colorimétrico para la determinación de ozono 

troposférico basado en el análisis de imágenes digitales capturadas a discos de 

muestreo impregnados con ITS mediante la cámara de un smartphone 

El segundo estudio (Artículo N.° II) se basó en el análisis de imágenes digitales 

de discos de muestreo pasivo impregnados con ITS para la monitorización 

descentralizada de los niveles de ozono en el aire ambiente. Para ello, se utilizó como 

señal analítica la degradación del color azul del ITS, que al reaccionar con el ozono da 

lugar a la formación de productos incoloros.  

Las imágenes fueron capturadas con la cámara de un smartphone fijando los 

siguientes parámetros ópticos: ISO: 100; velocidad de obturación: 1/50 s y flash 

apagado. Además, se tomaron en el interior de una caja cerrada y portátil, que permitió 

obtener mediciones reproducibles, gracias al aislamiento de la luz ambiental y a la 

luminosidad interna controlado por LEDs (Figura 1, Artículo N.° II). El procesamiento de 
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las imágenes se llevó a cabo utilizando los softwares, CorelDRAW y Matlab 

(procedimiento descrito en la Sección 2.4, Artículo N.° II). 

➢ Análisis de la imagen digital y calibración de la metodología colorimétrica 

En primer lugar, se exploró la respuesta de la cámara del smartphone a 

diferentes cantidades de ITS (0 – 21,9 µg) depositadas en discos de muestreo de papel. 

Para monitorizar la degradación del color del ITS se utilizó el espacio de color RGB. Se 

comenzó estudiando directamente la relación entre las intensidades individuales R, G y 

B y la masa de ITS, observándose una respuesta no lineal y una mayor sensibilidad en el 

caso del canal R (Figura S1A, Artículo N.° II), esto era de esperar debido a que es el color 

complementario del color azul reflejado del ITS.  Para simplificar el análisis es común 

utilizar un único parámetro colorimétrico que combine los canales RGB, siendo la 

conversión a escala de grises la más utilizada en la bibliografía. Por ello, se calculó el 

algoritmo de luminosidad (I) (Ecuación 1, Artículo N.° II) y se correlacionó con la masa 

de ITS. Los resultados obtenidos mostraron también un comportamiento no lineal 

(Figura S1B, Artículo N.° II).  

Para la calibración del método, se aplicaron dos algoritmos matemáticos para 

descontar los valores en blanco del medio físico donde se desarrolla la reacción química 

de cambio de color. Uno de los algoritmos empleados fue la absorbancia efectiva, EA, 

(Ecuaciones 2 y 3, Artículo N.° II), expresión similar la ecuación utilizada por Lambert-

Beer en el cálculo de la absorbancia. El otro algoritmo utilizado fue la distancia 

euclidiana, ED, (Ecuación 4, Artículo N.° II).  

Seguidamente, se realizaron las curvas de calibrado para masas crecientes de 

ITS desde 2,19 a 21,9 µg utilizando como señales analíticas EAR (absorbancia efectiva 

para el canal R), EAI (absorbancia efectiva para I) y ED (Figura 4, Artículo N.° II).  En 

general, se obtuvieron buenos coeficientes de correlación (R2 = 0,992; 0,986 y 0,993, 

respectivamente) y linealidades del 98, 97 y 98 %, respectivamente. Los límites de 

detección en términos de concentración de ozono en el aire ambiente fueron 3,3; 4,4 y 

3,1 µg m-3 para las señales EAR, EAI y ED, respectivamente. Estos límites de detección 

son aceptables para medir los niveles habituales de ozono troposférico en ambiente 

exteriores.   
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➢ Validación y aplicación del método pasivo con detección colorimétrica para 

la determinación de ozono troposférico 

Después de la calibración, el método propuesto se aplicó para la determinación 

de ozono troposférico en una zona suburbana de la ciudad de Badajoz (38° 53′ 12″ N; 6° 

58′ 15″ O) durante los meses de mayo a julio de 2018. Para ello, se impregnaron discos 

de celulosa con 30 µL de una disolución de 730 mg L-1 de ITS (equivalente a 21,9 µg de 

ITS) (Figura 2a, Artículo N.° II). Después de secarse a temperatura ambiente, se 

insertaron en el muestreador pasivo comercial Owaga (Figura 2b, Artículo N.° II). Para 

cada medida de ozono se utilizaron cuatro muestreadores pasivos, uno se guardó como 

blanco en un recipiente cerrado y el resto se colocaron en el interior de una cabina 

meteorológica, y se expusieron al aire ambiente durante un período de 24 h (Figura 2c, 

Artículo N.° II). 

Tras el muestreo, se llevó a cabo la captura de las imágenes de los discos 

muestreados y el disco utilizado como blanco.  Seguidamente, se extrajo el ITS contenido 

en los discos y se midió mediante espectrofotometría, método utilizado como referencia 

(procedimiento descrito en la Sección 2.5, Artículo N.° II). La cuantificación de la 

concentración de ozono se llevó a partir de la Ley de Fick de la difusión, descrita en la 

Sección 2.6, Artículo N.° II. Esta ley relaciona la masa de ozono que reacciona, el tiempo 

de muestreo y el coeficiente de captación (proporcionado por el fabricante de los 

dispositivos Owaga de muestreo pasivo).  

Finalmente, se validó la metodología desarrollada contrastando los niveles de 

ozono obtenidos con el método propuesto frente a los niveles de ozono medidos por el 

método espectrofotométrico de referencia. En general, se obtuvieron correlaciones de 

Pearson aceptables (p < 10-4, 95 %) con R = 0,77 utilizando EAR, R = 0,65 utilizando EAI y 

R = 0,88 utilizando ED como parámetros analíticos (Figura S2, Artículo N.° II). Para la 

validación estadística se empleó la prueba t pareada, que indicó que no hay diferencias 

significativas entre ambos métodos (p > 0,05, 95 %) utilizando como señales analíticas 

EAR y EAI. Además, se evaluaron la precisión (RSD = 1,4 – 9,4 % para EAR; RSD = 3,6 – 

11,7 % para EAI y RSD = 3,1 – 12,5 % para ED) y la exactitud (RE = - 14,0 – 5,7 % para EAR; 

RE = -17,1 – 13,4 % para EAI y RE = -16,2 – 0,1 % para ED) (Tabla 3, Artículo N.° II). 
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Teniendo en cuenta estos resultados se puede concluir que los mejores resultados se 

obtuvieron utilizando como parámetro analítico EAR.  

4.2.3 Desarrollo de una metodología colorimétrica para la determinación on-site de 

los niveles de dióxido de nitrógeno mediante el análisis de las imágenes digitales 

capturadas con la cámara de un smartphone a discos de muestreo impregnados 

con TEA 

En el tercer trabajo (Artículo N.° III) se desarrolló un método colorimétrico 

basado en la utilización de la cámara de un smartphone para la monitorización de los 

niveles de dióxido de nitrógeno en el aire ambiente. La determinación de dióxido de 

nitrógeno se llevó a cabo monitorizando la reacción de Griess-Saltzman (mezcla de ácido 

sulfanílico (SAN) y N-(1-naftil)-etilendiamina (NED)) en discos expuestos al aire 

ambiente, donde el dióxido de nitrógeno fue recogido mediante muestreo activo 

(bomba portátil) (Figura 1 y 2, Artículo N.° III) en discos impregnados con trietanolamina 

(TEA).  

Las imágenes digitales fueron capturadas con la cámara de un smartphone 

seleccionando los siguientes parámetros ópticos optimizados:  ISO: 100; balance de 

blancos: 5000 K; velocidad de obturación 1/2300 s y flash apagado. Para adquirir las 

imágenes digitales, se diseñó una caja cerrada de pequeño tamaño con iluminación 

controlada por tiras LEDs (6500 K de temperatura de color), de esta forma se consiguió 

obtener mediciones reproducibles (Figura 3, Artículo N.° III).  

Con el objetivo de automatizar el tratamiento de las imágenes digitales, se 

diseñó una aplicación Android para analizar las imágenes capturadas y cuantificar la 

concentración de dióxido de nitrógeno en el aire ambiente (funcionamiento de la 

aplicación descrito en la Sección 2.4, Artículo N.° III). En este estudio, al igual que en 

Artículo N.° II, se utilizó el espacio de color RGB, pero en este caso se empleó el canal G, 

ya que era el canal de intensidad más sensible a los cambios de color (color 

complementario del color violeta reflejado del complejo azoico). La señal analítica se 

calculó a partir del canal G utilizando el algoritmo de la absorbancia efectiva (EAG) 

(Ecuación 4, Artículo N.° III). 
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➢ Optimización y calibración de la metodología propuesta 

En primer lugar, se optimizó el tiempo de muestreo en el rango entre 10 y 

120 min utilizando un patrón de gas NO2 de 76,4 µg m-3 (calibrador de gas descrito en la 

Sección 2.2.2., Artículo N.° III) y un caudal de 300 mL min-1 (Figura 6A, Artículo N.° III). 

Se seleccionó como óptimo un tiempo de muestreo de 60 min. Seguidamente, se 

optimizó el caudal de muestreo en el rango de 100 a 500 mL min-1 utilizando un patrón 

gas de NO2 de 76,4 µg m-3 y un tiempo de muestreo de 60 min (Figura 6B, Artículo N.° III). 

Se seleccionó como óptimo un caudal de 400 mL min-1.  

 Una vez optimizado los parámetros, se llevó a cabo la construcción de la curva 

de calibrado utilizando los parámetros optimizados y analizando concentraciones 

crecientes de gas NO2 desde 19,1 a 191,1 µg m-3 (Figura 7, Artículo N.° III). Se obtuvo un 

buen coeficiente de correlación con un R2 de 0,996 y una linealidad de 98 %. También 

se calculó el límite de detección alcanzándose un valor de 4,8 µg m-3, adecuado para 

medir los niveles de dióxido de nitrógeno en zonas urbanas. Además, este límite de 

detección es mejor que los obtenidos en otros trabajos similares (Tabla 2, Artículo N.° 

III).  

La reproducibilidad también fue evaluada utilizando un conjunto de 5 discos 

para el análisis de un patrón gas de NO2 de 76,4 µg m-3, lográndose un valor de RSD del 

9 %.  

➢ Validación y aplicación del método activo con detección colorimétrica para 

la determinación de dióxido de nitrógeno 

El procedimiento experimental consistió en depositar una alícuota de 50 µL de 

una disolución de TEA al 11 % (v/v) sobre un disco (Figura 5A, Artículo N.° III). A 

continuación, se insertó el disco en el sistema de muestreo y se expuso durante 1 h al 

aire ambiente (Figura 5B, Artículo N.° III). Tras el muestreo, se depositó 25 µL de la 

disolución de SAN al 1 % sobre el disco y se dejó secar durante 10 min (Figura 5C, 

Artículo N.° III). Seguidamente, se depositó 25 µL de la disolución de NED al 0,1 % y se 

dejó secar hasta completar la reacción (20 min) (Figura 5D, Artículo N.° III). Finalmente, 

se capturó las imágenes a los discos muestreados (Figura 5E, Artículo N.° III). 
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El método propuesto se aplicó para el análisis on-site de las concentraciones 

horarias de NO2 en una zona de tráfico de la ciudad de Badajoz (38° 52′ 15″ N; 6° 58′ 

44″ O). La campaña se llevó a cabo durante cinco días del mes de octubre de 2020, 

realizándose un total de 20 mediciones horarias (período de muestreo de 08:00 a 17:00). 

Para la validación, se compararon las concentraciones medidas por la metodología 

desarrollada con las obtenidas mediante un analizador de quimioluminiscencia de NO2, 

instalado en la unidad de vigilancia utilizada como referencia (equipo descrito Sección 

2.2.4., Artículo N.° III). Para ello, se realizó un análisis de regresión ortogonal, 

obteniéndose una pendiente cercana a la unidad (1,04; intervalo de confianza entre 0,97 

y 1,11, 95 %) y una ordenada en el origen de 1,30 (intervalo de confianza entre -0,52 y 

3,12, 95 %) (Figura 8, Artículo N.° III). La validación se evaluó estadísticamente mediante 

las pruebas de hipótesis para comprobar si la pendiente es igual a la unidad y si las 

medias de los dos conjuntos de datos son iguales. De estas pruebas se obtuvo que la 

pendiente no era significativamente diferente de la unidad, mientras que las medias de 

ambos métodos sí resultaron ser significativamente diferentes, lo que indicó la 

existencia de un cierto grado de error sistemático. También se estimó el valor de la 

incertidumbre expandida (respecto al valor límite), calculada según Guía Europea para 

la demostración de la equivalencia de métodos de vigilancia del aire ambiente, 

estimándose un valor del 15 % (procedimiento descrito en la Sección 2.5., Artículo N.° 

III). Este resultado fue aceptable teniendo en cuenta la Directiva 2008/50/CE que define 

un valor máximo de incertidumbre expandida (al valor límite) del 15 %. 

Con estos dos trabajos (Artículo N.° II y Artículo N.° III) se ha demostrado la 

gran potencialidad que ofrecen los smartphones como herramienta analítica portátil 

para la medida de contaminantes gaseosos.   

4.2.4 Caracterización de los episodios de alta concentración de ozono troposférico en 

zonas suburbanas y rurales de Extremadura 

En este estudio (Artículo N.° IV) se ha identificado los episodios de alta 

concentración de ozono y se ha caracterizado las condiciones atmosféricas que 

conducen a la formación de estos episodios. Para ello, se ha utilizado los datos de O3 y 

precursores (NO, NO2 y BTX) medidos durante los años 2014 y 2015 en cinco unidades 

de vigilancia de la calidad del aire ubicadas en áreas suburbanas de las ciudades de 
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Badajoz, Cáceres, Mérida, Plasencia y Zafra, y en una unidad rural ubicada en el Parque 

Nacional de Monfragüe.  

➢ Identificación de los episodios de alta concentración de ozono 

Durante el período de estudio fueron identificados seis episodios de ozono, 

registrándose todos ellos durante las estaciones de primavera y verano (Tabla 2, Artículo 

N.° IV). Estos episodios fueron identificados teniendo en cuenta la siguiente 

metodología: en primer lugar, se identificaron los episodios locales considerando las 

medias diarias de ozono y el valor del percentil 95 para cada unidad de vigilancia de la 

calidad del aire. Los días con niveles diarios de ozono por encima del valor del percentil 

95 se consideraron episodios locales. En segundo lugar, se clasificó como episodio 

regional aquellos episodios locales que persistieron más de dos días consecutivos y que 

afectaron al menos a tres unidades de vigilancia situadas en ambas provincias de 

Extremadura.  

Durante estos episodios, las medias diarias de ozono más bajas se registraron 

en las estaciones suburbanas de Badajoz, Cáceres y Mérida. Por el contrario, se 

detectaron concentraciones más altas en las estaciones suburbanas de Plasencia y Zafra, 

y en la estación rural de Monfragüe. Este comportamiento fue atribuido a la relación 

entre el ozono y sus precursores. En ambientes urbanos los niveles de NO suelen ser lo 

suficientemente altos para provocar la destrucción de O3, mientras que en entornos 

rurales los niveles de NO son muy bajos y, además, hay una importante contribución de 

COVBs que puede aumentar las concentraciones de O3.  

Además, se analizaron los niveles horarios de ozono durante los seis episodios 

(Figura 2, Artículo N.° IV), registrándose los valores horarios más altos en Cáceres 

(173 µg m-3) durante el episodio 4 y en Plasencia y Monfragüe (167 y 159 µg m-3, 

respectivamente) durante el episodio 3. En ningún caso se llegó a superar el umbral de 

información a la población (180 µg m-3, media horaria). 

➢ Comportamiento diario de los niveles de ozono y precursores durante los 

días de episodio 

También se estudió la evolución diaria de los niveles horarios de ozono y 

precursores (NO, NO2 y BTX) utilizando el episodio 3 como modelo (Figura 3, Artículo 

N.° IV).  En todas las unidades se observaron valores máximos de NO2 a primera hora de 
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la mañana (hora punta de tráfico) coincidiendo con los niveles mínimos de O3. Estos 

niveles mínimos fueron más pronunciados en áreas urbanas más grandes, como 

Badajoz, Cáceres y Mérida, mientras que estos mínimos fueron menos acusados en 

áreas urbanas más pequeñas, como Plasencia y Zafra, y en la zona rural de Monfragüe. 

Con el aumento de las temperaturas y la radiación solar a lo largo del día se produjo un 

incremento de las concentraciones de O3, alcanzándose valores superiores a los 

100 µg m-3 en las unidades de Badajoz, Cáceres y Mérida (entre las 11:00 y las 20:00 

UTC), mientras que en Plasencia, Zafra y Monfragüe este intervalo de tiempo fue mayor, 

desde las 10:00 hasta las 22:00 UTC. Al atardecer las concentraciones de O3 

disminuyeron, probablemente debido a la combinación del aumento del tráfico al final 

de la tarde y al descenso de las temperaturas y la radiación solar.  

➢ Estructura temporal de las series de datos 

Mediante técnicas estadísticas de series temporales se analizaron la evolución 

con el tiempo de los datos de ozono y precursores. En concreto, se utilizó la función de 

correlación cruzada para describir con detalle el comportamiento diario de los mismos 

y el desplazamiento temporal entre series comparadas. Los resultados indican que este 

desplazamiento horario oscila entre 0 h, ausencia de desplazamiento, para las series 

comparadas de datos de O3 y NO2 y 3 horas para las series de O3 y BTX (Tabla 3, Artículo 

N.° IV). 

➢ Patrones sinópticos 

A continuación, se evaluó la influencia atmosférica para cada episodio regional 

utilizando la clasificación de patrones sinópticos desarrollada para la Península Ibérica 

por Font-Tullot. Según esta clasificación fueron identificados tres patrones sinópticos: 

anticiclón de las Azores y depresión térmica continental (episodio 1), anticiclón 

centroeuropeo (episodios 2 y 5) y alta presión sobre el Atlántico y Europa (episodios 3, 

4 y 6) (Tabla 4, Artículo N.° IV). Durante estos escenarios sinópticos, varios fenómenos 

favorecieron la generación y acumulación de ozono, como es el estancamiento 

atmosférico debido a la baja velocidad del viento en la superficie, y las olas de calor con 

altas temperaturas y cielos despejados.  

➢ Retrotrayectorias 
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Para evaluar la contribución del transporte de ozono a larga distancia se han 

utilizado las retrotrayectorias de las masas de aire calculadas durante 72 h antes al pico 

de ozono del episodio a una altura de 500 y 1500 m.s.n.m., según el modelo HYSPLIT 

(procedimiento descrito en la Sección 2.6, Artículo N.° IV).  Las principales rutas de 

transporte identificadas (500 m.s.n.m.) fueron: Europea (episodio 1), Mediterránea 

(episodios 2 y 6) y Peninsular (episodios 3, 4 y 5) (Tabla 4, Artículo N.° IV). Estos 

resultados indicaron que la mayor contribución de ozono de esta región proviene de la 

Península Ibérica y no hay un proceso significativo de transporte de fondo.  

Los resultados obtenidos en este trabajo permitieron concluir que los 

episodios de ozono registrados en Extremadura podrían ser principalmente 

consecuencia de la combinación de la producción fotoquímica in situ con procesos de 

recirculación atmosférica local, lo que puede relacionarse con condiciones de 

estancamiento que favorecen la acumulación de ozono a lo largo de los días previos y 

durante los días de episodios.  

4.2.5 Estudios de los niveles de ozono y precursores durante el confinamiento debido 

a la COVID-19 en Extremadura 

En este trabajo (Artículo N.° V) se ha estudiado como ha afectado el impacto 

del confinamiento debido a la COVID-19 en la calidad del aire de Extremadura. Para ello, 

se ha utilizado los promedios diarios de los niveles de NO2, O3 y BTX medidos en las seis 

unidades de vigilancia de la calidad del aire de Extremadura durante cuatro períodos 

definidos:  período de pre-confinamiento (período 1, PDD) desde el 14 de febrero al 14 

de marzo de 2020; período de confinamiento (período 2, LDD) desde el 15 de marzo al 

15 de abril de 2020; período de pre-confinamiento de referencia a largo plazo (período 

3, PRD) desde el 14 de febrero al 14 de marzo para los años 2010 –  2019 y período de 

confinamiento de referencia a largo plazo (período 4, LRD) desde el 15 de marzo al 15 

de abril para los años 2010 –  2019.   

➢ Parámetros meteorológicos 

En primer lugar, se evaluó la existencia de diferencias estadísticas entre los 

parámetros meteorológicos (temperatura, humedad relativa, radiación solar, velocidad 

del viento y precipitaciones) medidos durante LDD y LRD (Tabla S1, Artículo N.° V). Los 
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niveles de temperatura durante LDD no fueron estadísticamente diferentes de los 

registrados durante LRD (p > 0,05). Los datos de radiación solar y velocidad del viento 

fueron significativamente menores durante LDD en Badajoz y Cáceres (p < 0,05). Por el 

contrario, los niveles de humedad relativa fueron significativamente mayores durante 

LDD en todas las unidades (p < 0,002), excepto en Mérida. Además, durante el cierre del 

período LDD se registraron fuertes lluvias, lo que supuso aumentos significativos en 

Plasencia y Zafra (p < 0,03) en comparación con la media de años anteriores. 

➢ Contaminantes atmosféricos: NO2, O3 y BTX 

A continuación, se compararon las concentraciones de NO2 durante LDD y LRD, 

obteniéndose reducciones significativas (p < 0,0001) durante LDD en todas las 

unidades (≈ -60 %) (Tabla 1, Artículo N.° V). Estas reducciones fueron similares a las 

observadas en grandes ciudades de Europa, donde habitualmente los niveles de NO2 son 

bastante superiores a los medidos en Extremadura. Seguidamente, se estudió con más 

detalle la evolución de las medias diarias de las concentraciones de NO2 medidos 

durante el 2020 (períodos PLD y LDD), junto con las medias diarias de los años 2010 – 

2019 (períodos PRD y LRD) (Figura 3, Artículo N.° V). En este estudio se mostró un 

notable descenso de los niveles de NO2 a partir del 14 de marzo de 2020 (LDD) en 

Badajoz, Cáceres, Mérida, Plasencia y Zafra, desviándose de la serie temporal 2010 – 

2019 (LRD). En particular, en la estación de Monfragüe, los niveles de NO2 fueron más 

bajos durante todo el período PLD+LDD en comparación con el período de referencia 

(PRD+LRD), y no se observó ningún cambio debido al confinamiento (de PLD a LDD). Por 

lo tanto, el confinamiento no afectó a los valores de NO2 en Monfragüe, como era de 

esperar al tratarse de un entorno natural alejado de las emisiones antropogénicas 

derivadas del tráfico. Las reducciones obtenidas en las demás unidades probablemente 

fueron debida a la disminución del tráfico rodado durante el confinamiento, ya que los 

motores de combustión interna son la principal fuente de NO2 al aire ambiente urbano.  

También se estudiaron las concentraciones de O3 durante el LDD en 

comparación con LRD, encontrándose reducciones significativas (p < 0,0001) en las 

unidades de Plasencia, Zafra y Monfragüe (≈ -19 %), mientras que estas disminuciones 

fueron menos pronunciadas en Badajoz y Cáceres (≈ -10 %, p < 0,01) (Tabla 1, Artículo 

N.° V). Seguidamente, se estudió la evolución de las medias diarias de O3 durante 
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PDD+LDD y durante PRD+LRD (Figura 5, Artículo N.° V), obteniéndose ligeros descensos 

en las concentraciones de O3 durante el período de confinamiento en Badajoz, Cáceres, 

Mérida y Monfragüe. Sin embargo, en Plasencia y Zafra se observaron niveles de O3 más 

bajos durante todo el período (PDD+LDD). Estos resultados no coinciden con los 

encontrados en la bibliografía, ya que en la mayoría de los trabajos se registraron 

incrementos de los niveles de O3 durante el período de confinamiento. Esto podría ser 

debido a que estos trabajos han estudiado los datos de O3 en entornos urbanos e 

industriales de grandes ciudades, donde existe una baja relación COVs-NOx debido a las 

altas concentraciones de NOx. Por lo tanto, se tratan de entornos con condiciones 

limitadas por los COVs, donde disminuciones de los niveles de NOx aumentan la 

formación de O3. Sin embargo, en el presente trabajo se han estudiado zonas 

suburbanas y rurales, por lo que la generación de O3 podría estar limitada por las 

concentraciones de NOx, y una reducción de NOx promueve una disminución también 

de O3. Otro factor importante podría ser el cambio en las condiciones meteorológicas 

(días lluviosos, alta humedad y baja radiación solar) durante la última semana del 

confinamiento, ya que este escenario sería menos favorable para la formación de ozono.  

Finalmente, se aplicaron los mismos estudios anteriores para los niveles de 

BTX, y no se observó ninguna tendencia definida (Figura 7, Artículo N.° V), 

probablemente debido a los niveles muy bajos de estos contaminantes, cercanos al 

límite de detección, tanto durante el confinamiento como durante los períodos de 

referencia.  

Este tipo de estudios ha permitido estudiar con datos experimentales la 

contribución de las diferentes fuentes de emisión antropogénica de contaminantes 

primarios, para poder evaluar el comportamiento de los contaminantes secundarios en 

atmósferas urbanas, y así poder diseñar políticas efectivas para mejorar la calidad del 

aire.
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De los estudios de investigación desarrollados en esta Tesis se obtienen las 

siguientes conclusiones: 

1. Se ha diseñado un novedoso captador pasivo para el muestreo de ozono basado 

en electrodos serigrafiados de carbono comerciales modificados químicamente con 

ITS. Se ha obtenido un valor del coeficiente de captación 

adecuado (3,54 x 10- 6 N m3 min-1) para tiempos de muestreo relativamente cortos 

(5 h), en comparación con los descritos en la bibliografía.   

2. Se ha desarrollado un método electroquímico para la determinación de ITS 

mediante SWV empleando electrodos serigrafiados de carbono comerciales. La 

optimización de las variables químicas e instrumentales ha resultado en un método 

analítico con las siguientes variables: medio HClO4 0,1 M; tiempo y potencial de 

acondicionamiento: 45 s a -0,5 V; frecuencia 10 Hz; amplitud 70 mV e incremento de 

potencial 2 mV.  

3. La metodología descrita en la conclusión 2 se ha aplicado con éxito para la 

determinación de ozono troposférico en una zona suburbana de la ciudad de Badajoz. 

La validez del método se ha verificado contrastando los resultados obtenidos en los 

análisis de las muestras reales con los proporcionados paralelamente por el 

analizador de absorción UV (método de referencia).   

4. Se ha desarrollado un método colorimétrico pasivo para la monitorización de los 

niveles diarios de ozono en el aire basado en el análisis de las imágenes digitales 

capturadas con la cámara de un smartphone a filtros impregnados con ITS. Se ha 

utilizado como señal analítica la degradación del color azul del ITS en función de su 

reacción con el ozono para formar productos incoloros.  

5. Se ha explorado diferentes parámetros para su uso como señales analíticas (EAR, 

EAI y ED) calculados a partir de los parámetros RGB, de los cuáles se seleccionó como 

óptimo la absorbancia efectiva del canal R (EAR). Se ha obtenido un buen valor del 

límite de detección (3,3 µg m-3), suficiente para monitorizar el rango habitual de 

ozono troposférico en el aire ambiente.  

6. Este método fue aplicado satisfactoriamente para la monitorización de los 

niveles diarios de ozono troposférico durante 5 días en la ciudad de Badajoz. El 



Conclusiones 

270 

contraste de los resultados obtenidos con los analizados por el método 

espectrofotométrico de referencia, demostró la idoneidad de este método para la 

monitorización descentralizada de ozono, sin necesidad de llevar a cabo un 

tratamiento químico tras el muestreo. 

7. Se ha desarrollado un nuevo dispositivo de muestreo activo y análisis mediante 

colorimetría empleando instrumentación barata y miniaturizada, para la 

determinación de dióxido de nitrógeno en el aire ambiente. Se ha optimizado el 

tiempo y el caudal de muestreo, seleccionando como valores óptimos un tiempo de 

60 min y un caudal de 400 mL min-1. Este tipo de muestreo reduce considerablemente 

los tiempos de muestreo empleados en los métodos mencionados en las 

conclusiones 1 y 4.  Además, se ha conseguido un valor del límite de detección (4,8 

µg m-3) más bajo que los descritos en la bibliografía para trabajos similares.   

8. Se ha diseñado e implementado una aplicación móvil para la cuantificación on-

site de las concentraciones horarias de dióxido de nitrógeno, logrando obtener un 

método totalmente portátil y sencillo, sin necesidad de personal especializado para 

su uso.  

9. Este sistema fue probado con éxito en condiciones de campo durante una 

campaña experimental de 5 días en la que se monitorizaron los niveles horarios de 

dióxido de nitrógeno en un punto conflictivo de tráfico en el centro de Badajoz. La 

validez fue demostrada por el contraste de los resultados obtenidos para las 

muestras reales con el equipo de quimioluminiscencia (analizador de referencia). 

Además, se estimó el valor de incertidumbre expandida teniendo en cuenta la Guía 

Europea para la demostración de la equivalencia de métodos de vigilancia del aire 

ambiente, logrando un valor adecuado (15 %) según la Directiva 2008/50/CE.  

10. Se han identificado un total seis episodios con altos niveles de ozono en 

Extremadura entre los años 2014 y 2015. Estos episodios, han sido asignado a tres 

escenarios sinópticos (anticiclón de las Azores y depresión térmica continental, 

anticiclón Centroeuropeo, y alta presión sobre el Atlántico y Europa) y a tres rutas de 

transporte (Europea, Mediterránea y Peninsular) que prevalecen en la Península 

Ibérica durante los episodios identificados. Estos resultados han demostrado que los 

episodios identificados en esta región se deben principalmente a la producción 
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fotoquímica in-situ con procesos de estancamiento atmosférico, lo que favorece la 

formación y acumulación de ozono.  

11. Se ha evaluado la calidad del aire en Extremadura durante el período de 

confinamiento debido a la COVID-19, encontrándose reducciones significativas en los 

niveles de NO2 (≈ 60 %) en las unidades de Badajoz, Cáceres, Mérida, Plasencia y 

Zafra, y en los niveles de O3 (≈ 13 %) en las unidades de Badajoz, Mérida y el Parque 

Nacional de Monfragüe. A pesar de que el área de estudio es una zona poco 

contaminada, se han observado descensos de NO2 del orden de los cuantificados en 

otras regiones más contaminadas.  

 

 



 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

Nuestra recompensa se encuentra 

en el esfuerzo y no en el resultado. 

Un esfuerzo total es una victoria completa. 

Mahatma Gandhi  



 

 

 

 


