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Résumé 

La combustion de bois, ou plus largement de la biomasse, est une source de pollution très 

importante en particules atmosphériques en hiver, particulièrement en France. Si les émissions 

primaires ont été étudiées depuis de nombreuses années, il existe de grandes incertitudes sur 

le devenir de ces émissions dans l’atmosphère. Le travail de thèse a donc porté sur l’étude du 
vieillissement en chambre de simulation atmosphérique de l’aérosol émis par ͟ appareillages 
pour le chauffage au bois (conçus entre 2000 et 2010 et représentatifs de la politique de 

renouvellement mis en place par l’ADEME), avec un intérêt particulier pour le potentiel de 

formation d’aérosol organique secondaire ȋSOAȌ et la modification de l’empreinte chimique à 
l’échelle moléculaire au cours du transport atmosphérique. Les expériences ont montré un 

potentiel de formation de SOA très important. La concentration en OA peut ainsi être 

multipliée par 7 (1.5 – ͣ.͝Ȍ entre l’émission et après un temps de résidence atmosphérique 
équivalent à 5 h. Cette étude met également en évidence l’impact de l’efficacité de combustion 
sur les facteurs d’émission et par conséquent le rôle crucial de l’opérateur. L’étude à l’échelle 
moléculaire a mis en évidence la formation de composés susceptibles de servir de marqueurs 

de combustion de biomasse âgée, principalement des nitrocatéchols. Enfin, cette étude 

démontre le rôle clé de la volatilisation du lévoglucosan, principal marqueur organique de la 

combustion de biomasse, au cours du processus de dilution dans l’atmosphère, et pose 
clairement la question de la pertinence des constantes cinétiques de dégradation 

préalablement calculées en chambre de simulation atmosphérique. 

 

Mots Clés : Aérosol Organique (OA), Vieillissement, Combustion de Biomasse, Aérosol 

Organique Secondaire, Marqueurs, Chambre de Simulation 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

Abstract 

Biomass burning is in winter a main source of air pollution by particulate matter, especially in 

France. While primary emissions have been characterized extensively before, few studies have 

addressed the aging of these emissions in the atmosphere and large uncertainties remain. 

Therefore, the objectives of this thesis was to study in a smog chamber the aging of the aerosol 

emitted by 3 different woodstoves used for residential heating (fabricated from between 2000 

and 2010, and representative of the policy engaged by the French environmental agency to 

renew the appliances across the country), with a specific focus on the Secondary Organic 

Aerosol (SOA) production potential and the modification of the chemical fingerprint of the 

emissions at the molecular level during their transport in the atmosphere. The experiments 

showed the SOA production potential can be significant. The OA concentration can be 

increased by up to a factor of 7 (1.5 – 7.1) after being aged in the smog chamber with a time 

equivalent to 5 hours in the atmosphere. The study also further demonstrated the influence of 

the combustion efficiency on the emissions and implicitly the role of the operator. The study 

of the composition of the aerosol at the molecular level showed the formation of compounds, 

likely to serve as markers for aged biomass burning, mainly nitrocatechols. Finally, the work 

also illustrates the influence of the volatilization of levoglucosan, main marker of biomass 

burning, during the dilution process occurring in the atmosphere, and challenges the 

pertinence of the degradation rate constant determined previously in smog chamber.  

 

Keywords: Organic Aerosol (OA), Aging, Biomass Burning, Secondary Organic Aerosol, 

Markers, Smog Chamber 
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Introduction 

 En octobre 2013, aux prémices de cette thèse, l’Organisation Mondiale pour la Santé ȋOMSȌ 
classait les particules fines de l’air extérieur comme cancérigènes certains (Groupe 1) (Loomis 

et al., 2013) et démontrait toute la pertinence du travail qu’il restait à mener.  

 

 La décision de l’OMS est la suite logique d’une longue recherche commencée près de 

quarante ans plus tôt avec le parti pris de l’US-Environmental Protection Agency (US-EPA) 

d’identifier et de réguler les polluants « susceptibles d’être un risque pour la santé et le bien-

être public » (Clean Air Act - section 108 42 USC 708). S’en suivront un grand nombre d’études, 

parmi lesquelles la « Harvard Six Cities Studies » de Dockery et al. (1993) aux Etats-Unis et les 

projets CAFE (Amann et al., 2005) et Aphekom (Pascal et al., 2013) en Europe notamment, qui 

tour à tour viendront mettre en évidence ou confirmer le lien entre la pollution par les 

particules fines et les taux de mortalité accrus des populations exposées. Entre temps, c’est la 
tête dans les nuages qu’une partie de la communauté des sciences de l’atmosphère démontrera 

l’influence des particules fines sur notre climat (Novakov and Penner, 1993, Stevens and 

Feingold, 2009, Seinfeld et al., 2016).  

 

 L’histoire de la pollution par les particules fines commence avec celle de l’(omme. Le feu 

s’il permet la survie d’(omo Sapiens et de ses ancêtres est aussi la première source de pollution 

atmosphérique. Ainsi, on découvre dans les corps momifiés du Paléolithique et de l’Egypte 
Ancienne des poumons encrassés de suie, résultat de l’exposition aux fumées des feux dans les 
habitations (Eisenbud, 1978).  

  

 Pourtant aujourd’hui, dans le contexte de la transition énergétique souhaitée par de 
nombreux pays pour protéger l’environnement et renforcer leur indépendance énergétique, la 

combustion de biomasse (ou bois énergie), malgré son impact sur la qualité de l’air, reste une 

source d’énergie extrêmement intéressante. Elle est historique, durable, et quasi-neutre1 vis-à-

vis du changement climatique puisque le dioxyde de carbone (CO2) émis pendant la 

combustion a auparavant été capté par la biomasse. En outre, pour plusieurs pays dont la 

France, c’est une ressource particulièrement abondante. Le pays se classe ainsi en 4ème position 

des pays d’Europe les plus boisés, les forêts représentant quelques 28 % du territoire de la 

métropole (Office Nationale des Forêts, ONF, 2016). Forte de ces avantages, la combustion de 

biomasse est donc une des principales sources d’énergie dans le monde. Le secteur de la 

biomasse représente à lui seul 9 % de de la production d’énergie totale mondiale, derrière les 

                                                        
1 En réalité, la situation est un peu plus complexe. Le processus de combustion émet d’autres polluants dont les 

particules fines qui sont susceptibles elles aussi d’impacter le climat. De plus, si l’on considère l’ensemble du cycle 
de vie du combustible pour l’ensemble des activités concernées depuis la collecte et jusqu’au lieu de combustion, le 
bilan effet de serre vis-à-vis de la ressource biomasse n’est pas totalement nul (Labouze and Le Guern, 2005). 
Néanmoins, dans le contexte du changement climatique, l’utilisation de biomasse reste très largement avantageuse 
en particulier comparée aux énergies fossiles.  
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énergies fossiles (78 %) et devant le nucléaire (2.5 %) (REN21, 2016). Il est ainsi la première des 

énergies renouvelables, en France y compris, puisque le secteur représente 40 % de la 

production d’énergie primaire par les énergies renouvelables (ADEME, 2016).  

 

 Dès lors, dans une volonté affirmée de développer cette énergie2, les pouvoirs publics et 

l’Agence De l’Environnement et de la Maîtrise de l’Energie (ADEME), appuyés par la 

communauté scientifique, ont pris ces dernières années de nombreuses mesures pour tenter de 

maîtriser l’impact de la combustion de biomasse sur la qualité de l’air. Ainsi l’ADEME a mis en 

place le Fonds Air, un fond d’aide pour accélérer le renouvellement des appareils individuels de 

chauffage au bois par des modèles plus performants censés être moins polluants. En vallée de 

l’Arve3, première région à bénéficier de ce fond, l’agence finance également les recherches sur 
l’impact du chauffage au bois sur les niveaux de pollution (le projet DECOMBIO notamment 

pour DÉconvolution de la contribution de la COMbustion de la BIOmasse aux PM10 dans la vallée 

de l'Arve). Elle met aussi à la disposition du grand public, en plus de ses rapports d’étude, de 
nombreuses plaquettes d’informations qui font la promotion des bonnes pratiques d’utilisation 
des installations pour le chauffage au bois. Enfin, dans le cadre des alertes pollutions lancées 

par les Associations Agréées pour la Surveillance de la Qualité de l'Air (AASQA), les 

préfectures peuvent prendre des arrêtés fixant l’interdiction temporaire d’utilisation des 

cheminées, inserts ou poêles à bois, et le brûlage des déchets verts à l’air libre. Ce fut le cas par 

exemple dans l’Yonne en ͜͢͞͝, ou encore en Saône-et-Loire et en Meuse en 2017. Fin 2014, la 

ville de Paris et ͟͠͡ autres communes d’)le-de-France souhaitèrent même interdire de façon 

permanente l’utilisation des cheminées à foyers ouverts4.  

 

 Mais pour permettre au législateur d’aller encore plus loin dans les décisions engagées, et à 
moyen terme limiter la pollution atmosphérique par les particules fines, il convient de réduire 

les très larges incertitudes qui demeurent en particulier quant au devenir dans l’atmosphère 
des particules fines issues de la combustion de biomasse et du potentiel de cette source à 

former de nouvelles particules même plusieurs heures après la fin de la combustion. Ainsi, le 

travail entrepris durant cette thèse s’inscrit dans cette volonté de réduire ces incertitudes. 

Nous présentons dans ce manuscrit les résultats issus d’expériences sur le vieillissement de 

l’aérosol de combustion de biomasse réalisées en chambre de simulation atmosphérique.  

 

Le premier chapitre est consacré à poser le contexte et les bases de l’étude. Dans une 

première partie sont explicitées quelques généralités sur les particules, puis est décrite dans 

                                                        
2 Objectifs du Grenelle de l’environnement ͜͞͝͞. 
 
3 Hotspot de la pollution par les particules fines en France. Depuis 2011, on compte en moyenne 44 journées par 

an de dépassements des seuils en PM10 (> 50 µg.m-3 en moyenne journalière), soit 9 jours de plus que la limite 
autorisée ȋd’après des données Air Rhône AlpesȌ. Ainsi, au-delà d’être une problématique sanitaire et 
environnementale, la pollution par les particules fines prend aussi une dimension juridique ; la France est souvent 
mise en demeure par l’Union Européenne pour dépassement des seuils limites autorisés.  

 
4 L’arrêté sera finalement abrogé avant même son entrée en vigueur. La ministre de l’environnement de 

l’époque, Ségolène Royal, alors opposée à cette interdiction, tint ces propos, traduisant le décalage qui peut tout de 
même persister entre la communauté scientifique et le grand public : «J'ai été moi-même très surprise, surtout des 
chiffres qui ont été utilisés. On nous a fait croire que les feux de cheminée polluaient plus que les voitures diesel ».  
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une deuxième partie la fraction carbonée de celles-ci, ses sources et son devenir dans 

l’atmosphère. Une troisième partie présente les différentes approches – à l’échelle moléculaire 
et globale – qui existe pour résoudre la composition chimique de l’aérosol organique et 

déterminer la contribution des sources dans un milieu. Enfin dans une quatrième partie sont 

explicités les enjeux et les problématiques spécifiques de la combustion de biomasse et du 

chauffage au bois au regard des émissions de l’aérosol organique.  
 

Le deuxième chapitre est consacré à la méthodologie. Le fonctionnement du nouvel 

instrument de chromatographie en ligne sur lequel ce travail de thèse est en partie basé – le 

Thermal Desorption Aerosol Gas Chromatograph (TAG) – est décrit de façon exhaustive. Puis 

est détaillé le protocole expérimental de la campagne de mesures dans la chambre de 

simulation atmosphérique.  

 

L’ensemble des résultats sont discutés dans le troisième chapitre du manuscrit. Ils sont 

présentés sous la forme de ͟ articles, chacun d’eux précédé d’un résumé en français et qui 

reprend les points les plus importants de l’étude. La première partie est consacrée à la 
détermination des facteurs d’émission et au potentiel de formation d’aérosol secondaire de ͟ 
types de poêles à bois à usage résidentiel répondant à la politique de modernisation du parc 

des appareillages de chauffage mise en place par l’ADEME. Dans une deuxième partie est 

décrite l’évolution à l’échelle moléculaire de la composition chimique pendant le vieillissement 

atmosphérique. Enfin, la troisième partie est consacrée à la problématique des pertes aux 

parois de la phase gazeuse et de leur impact sur la détermination des constantes cinétiques de 

dégradation. Cette dernière partie se focalise sur le principal marqueur organique des 

combustions de biomasse, le lévoglucosan.   
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1.1. Quelques considérations générales sur 

l’aérosol                                                              
Le terme aérosol dans le langage des sciences de l’atmosphère désigne une population de 

particules atmosphériques solides ou liquides, en suspension dans l’air, émises directement 
dans l’atmosphère (aérosol primaire) ou résultant de processus de conversion gaz/particules 

(aérosol secondaire). Les particules atmosphériques sont très hétérogènes et peuvent être 

classées selon leur taille ou selon la source et/ou le processus de formation dont elles sont 

issues. On distingue par exemple, l’aérosol provenant du transport routier, l’aérosol de 
combustion de biomasse, l’aérosol provenant des industries, l’aérosol marin (sels de mer), les 

poussières minérales (dust), ou encore l’aérosol secondaire (c-à-d formé in situ dans 

l’atmosphèreȌ. A l’échelle globale, 90 % des émissions de particules dans l’atmosphère 

résultent de processus naturels (émissions par la couverture végétale, les éruptions 

volcaniques, les océans, ou l’érosion des solsȌ (Seinfeld and Pandis, 2006).  

 

Les propriétés intrinsèques de l’aérosol telles que sa distribution granulométrique et sa 

composition chimique sont intimement liées à sa source d’émission ȋet implicitement au 
mécanisme de formation). La notion de taille de l’aérosol est un des paramètres fondamentaux 
pour décrire ces interactions avec le système atmosphérique et ces impacts (sanitaires ou 

climatiques). La taille d’une particule est la plupart du temps définie à travers son diamètre 

aérodynamique5 (Da). Il peut varier de quelques nanomètres à plusieurs dizaines de 

micromètres. Si la règlementation use principalement du terme PMx (Particulate Matter) qui 

définit une population de particules de taille inférieure à une taille limite X (i.e. PM2.5 définit 

les particules avec un diamètre aérodynamique inférieur à 2.5 µm), on préfèrera distinguer les 

particules selon des gammes de taille appelées mode. La Figure 1.1 illustre les principaux modes 

granulométriques de l’aérosol urbain ; en nombre et en volume (homogène à la distribution en 

masse). La fraction de l’aérosol dont le diamètre est supérieur à 1 – 2 µm est classiquement 

désignée de mode grossier (coarse mode) et la fraction dont le diamètre est inférieur à 1 – 2 µm 

correspond au mode fin (fine mode). Ce dernier se subdivise selon le mode de nucléation (Da < 

͜͝ nmȌ, le mode d’Aitken (10 < Da < 100 nmȌ et le mode d’accumulation (100 nm < Da < 1 µm).  

 

La taille des particules dépend de leur processus de formation ou mécanisme d’injection 
dans l’atmosphère. Les particules du mode grossier résultent de processus mécaniques 

d’émission ȋérosion éolienne des sols, remise en suspension de débris divers). Ce mode 

regroupe également les sels marins ou encore les pollens. Pour le mode fin, les particules sont 

issues essentiellement de processus chimiques. Les processus de nucléation homogène 

donnent naissance à des particules appartenant au mode de nucléation. Ces particules de 

quelques nanomètres vont grossir rapidement dans l’atmosphère par coagulation et 
condensation des composés gazeux à faible tension de vapeur pour former les modes d’Aitken 

                                                        
5 Le diamètre aérodynamique est défini comme le diamètre d'une sphère de densité unitaire ayant la même vitesse 
de décantation (ou sédimentation, ou encore vitesse terminale de chute) que la particule dans un fluide au repos 
(Delmas, 2005). 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Sph%C3%A8re
https://fr.wikipedia.org/wiki/Densit%C3%A9
https://fr.wikipedia.org/wiki/Vitesse
https://fr.wikipedia.org/wiki/D%C3%A9cantation
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et d’accumulation. Notons que les processus de combustion génèrent préférentiellement des 

particules dans le mode d’Aitken.   

 

La taille de l’aérosol est le paramètre déterminant gouvernant son temps de résidence dans 

l’atmosphère. Dans les modes de nucléation et d’Aitken, le temps de résidence de l’aérosol est 
de quelques minutes à quelques heures. Le temps de résidence de l’aérosol appartenant au 

mode d’accumulation peut atteindre plusieurs jours, impliquant ainsi qu’il soit transporté sur 
de longues distances. Dès lors il est susceptible d’impacter l’environnement et les populations 
à une échelle régionale et au-delà. Il est éliminé de l’atmosphère par dépôt sec sur toutes les 

surfaces disponibles ȋsol, bâtiments, feuillage, …Ȍ par gravitation ou diffusion, ou par dépôt 

humide après incorporation dans les nuages (wash out) ou lessivage par les précipitations (rain 

out). Enfin les particules du mode coarse, plus larges, sédimentent rapidement. Leur temps de 

résidence dans l’atmosphère n’est globalement que de quelques heures, transport de poussière 

désertique mis à part. 

 

FIGURE 1.1 – Distribution granulométrique en nombre et en volume d’une même population  de 

particules atmosphériques (Seinfeld and Pandis, 2006). 

Si la composition chimique relative de l’aérosol est amenée à varier d’un site à l’autre, on 
retrouve néanmoins les mêmes composantes principales : une fraction carbonée, une fraction 

inorganique, les sels marins, les poussières minérales et les métaux (Figure 1.2). La fraction 

carbonée est détaillée en section 1.2 de ce manuscrit. La fraction inorganique regroupe le 

sulfate (SO4
2-), le nitrate (NO3

-Ȍ, et l’ammonium ȋN(4
+), principalement sous les formes nitrate 

d’ammonium ȋN(4NO3Ȍ et sulfate d’ammonium ȋȋN(4)2SO4). Cette fraction inorganique 

résulte en grande majorité de l’oxydation de précurseurs gazeux dans l’atmosphère, et dès lors 

est généralement associé à l’aérosol secondaire. Les processus d’oxydation des oxydes d’azote 
(NOx) et des composés soufrés produisent principalement les acides nitrique (HNO3) et 

sulfurique (H2SO4) qui seront, au moins partiellement, neutralisés par l’ammoniac ȋN(3) émis 
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notamment par les activités agricoles. Les oxydes d’azote sont, quant à eux, émis dans 

l’atmosphère par tous les processus de combustion ȋcombustion de fuels fossiles ou de 

biomasse). A l’échelle globale, les principaux précurseurs gazeux soufrés regroupent le SO2 

résultant de la combustion d’énergies fossiles soufrées ou injecté dans l’atmosphère par les 

éruptions volcaniques et  le sulfure de diméthyle (DMS) issus du métabolisme et des cadavres 

du phytoplancton. Les sels marins produits à la surface de l’eau par l’éclatement des bulles 
d’air notamment, sont composés majoritairement de chlore (Cl-) et de sodium (Na+). Les 

poussières minérales dites dust qui proviennent de l’érosion éolienne des sols, des déserts, de 

processus d’abrasion liés au transport routier, et de divers processus industriels contiennent 
une très grande majorité de métaux ȋsilice, aluminium…Ȍ. 

 

 

FIGURE 1.2 – Composition chimique relative des PM2.5 pour une multitude de sites en Europe. TC 

réfère au carbone total, EC au carbone élémentaire, et OM à la matière organique. En vert sont les 

sites ruraux, en orange, ceux proches ville, en rose, les sites urbains, et en gris, les sites proches trafic 

(Repris de Salameh, 2015, adapté de Putaud et al., 2010). 

La taille et la composition chimique de l’aérosol déterminent son impact sur notre santé et 

notre environnement. Ainsi les particules les plus fines (< 0.1 µm) sont susceptibles de pénétrer 

jusqu’aux alvéoles pulmonaires (Terzano et al., 2010). Le risque associé particulièrement mis en 

avant est une mortalité accrue chez les personnes les plus vulnérables (personnes âgées et 

jeunes enfants) (Dockery et al., 1993). A l’échelle mondiale ce sont ͟.͟ millions de décès 
prématurés liés aux PM2.5 annoncés, principalement en Asie (Lelieveld et al., 2015). En Europe, 

le rapport CAFE a estimé à 370 000 le nombre de décès prématurés liés à la pollution aux 

particules fines et à l’ozone troposphérique (Amann et al., 2005). En France enfin, l’institut de 
Santé Publique Français estime ce nombre de décès prématurés dus aux PM2.5 à 48 000, soit 9 

% de la mortalité dans le pays, derrière le tabac ȋ͝͡ %Ȍ et l’alcool ȋͥ %Ȍ (Pascal et al., 2016). Au 

quotidien, cette pollution par les particules fines se traduit par une recrudescence de 

problèmes respiratoires tels que l’asthme, le cancer du poumon, l’arythmie cardiaque. Plus 

récemment, des études ont également pointé du doigt la pollution par les particules fines 

comme responsable de problèmes de diabète, de reproduction, ou encore de malformations 

chez les nouveaux-nés (Dales et al., 2009, Strickland et al., 2009, Gehring et al., 2010, Yi et al., 

2010). 
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FIGURE 1.3 – Forçage radiatif (RF) des principaux constituants de l’atmosphère (Stocker et al., IPCC, 

2013). 

Les particules atmosphériques interagissent également avec le système climatique en 

agissant sur le forçage radiatif (RF) global (Penner et al., 1998). De manière directe, l’aérosol, 
selon sa composition chimique, est capable d’absorber ou de rétrodiffuser les radiations 

solaires induisant un réchauffement ou un refroidissement du climat. Le carbone élémentaire 

de la fraction carbonée est un agent particulièrement important de ce forçage radiatif de par sa 

capacité à absorber les rayonnements lumineux (Bond et al., 2013). Le forçage radiatif direct 

par le carbone élémentaire est estimé en 2013 à 0.5 W.m-2 (Stocker et al., IPCC, 2013) soit 22 % 

du forçage radiatif total. C’est bien supérieur aux estimations annoncées par l’)PCC en 2007 (0.1 

W.m-2). Cet effet est cependant compensé par le forçage radiatif négatif des autres 

composantes de l’aérosol, notamment le carbone organique et le sulfate (Figure 1.3). On estime 

le forçage radiatif total de ces autres composantes de l’aérosol à environ - 0.8 W.m-2. Dès lors 

l’aérosol contribue directement à un forçage radiatif net de - 0.3 W.m-2. A noter les larges 

incertitudes qui demeurent sur ces résultats, liées principalement aux différentes approches et 

considérations de base des modèles pour les calculs. L’aérosol affecte aussi de manière indirect 
ce forçage radiatif de par ces interactions avec les nuages (Novakov and Penner, 1993, Seinfeld 

et al., 2016). Il intervient dans le mécanisme de formation des nuages comme noyaux de 

condensation (Condensation Cloud Nuclei – CCN) et contribue ainsi à augmenter la 

couverture nuageuse (et à modifier la fréquence des précipitations (Stevens and Feingold, 

2009)). Or, les nuages par rétrodiffusion des rayonnements solaires induisent un 

refroidissement global. Ce forçage indirect est potentiellement très significatif (RF = - 0.55 

W.m-2) mais demeure très incertain. Considérant l’effet indirect et direct, on estime à -0.9 

W.m-2 le forçage radiatif net total par l’aérosol. 



CHAPITRE ͝. ENJEUX ET PROBLEMAT)QUES DE L’ETUDE 

23 

 

1.2. La fraction carbonée 

1.2.1. Définitions 
La fraction carbonée est une composante majeure et ubiquiste de l’aérosol à travers le 

monde qui peut représenter selon les sites entre 10 % et ͣ͜ % de la masse totale de l’aérosol 
(Jacobson et al., 2000; Delmas, 2005; Kanakidou et al., 2005; Putaud et al., 2010), et dont 

l’origine en partie anthropique (section 1.2.2 et 1.3.3) la rend particulièrement d’intérêt. C’est 
une fraction complexe, le plus souvent subdivisée en deux sous-fractions : le carbone 

élémentaire (EC) et le carbone organique (OC). Néanmoins ces deux sous-fractions n’ont pas 
de définition chimique précise, ou plus exactement, elles peuvent être définies de plusieurs 

façons. Elles existent dans un continuum de la composition chimique de l’aérosol, et les 

définitions usuelles pour les distinguer sont intimement liées à l’instrumentation utilisée pour 
les quantifier (Figure 1.4).  

 

 

FIGURE 1.4 – Illustration des différentes sous-fractions de la fraction carbonée de l’aérosol classées 
selon les propriétés exploitées par les instruments pour les mesurer. 

Le carbone élémentaire (EC) est la fraction constituée d’atomes de carbone non-

fonctionnalisés et hautement polymérisés. Elle est reconnaissable par sa couleur noire et sa 

résistance aux très hautes températures. En ce sens, la communauté préfèrera utiliser le terme 

EC lorsque la fraction de carbone élémentaire est mesurée en exploitant les propriétés 

thermiques de l’aérosol et black carbon (BC) ou carbone-suie lorsqu’elle est mesurée en 
exploitant les propriétés optiques de celui-ci ȋcette fraction domine l’absorption de la lumière 
aux longueurs d’ondes de l’UV-visible) (Andreae and Gelencsér, 2006). A noter, la littérature 

peut également faire usage du simple terme suie ou soot en anglais pour désigner cette fraction 

même si au sens propre du terme, suie définit le mélange complexe des fractions de carbone 

élémentaire et de carbone organique. L’EC est primaire et non réactif (Bond, 2004). Il résulte 

de la réaction de combustion à hautes températures d’énergie fossile ou de biomasse. Ces 

dernières années, s’appuyant sur les propriétés optiques de l’aérosol, un nombre croissant de 
publications ont également mis en évidence le brown carbon ȋBrCȌ, fraction à l’interface du 
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carbone élémentaire et du carbone organique et qui se réfère à la fraction de carbone 

organique capable d’absorber la lumière à des longueurs d’ondes similaires à celles du black 

carbon. Le brown carbon serait très largement émis par la combustion de biomasse 

(Kirchstetter et al., 2004, Washenfelder et al., 2015). 

 

Le carbone organique (OC) est la fraction du carbone associé à l’ensemble des composés 

organiques fonctionnalisés. Elle est une fraction complexe, composée de plusieurs milliers de 

molécules organiques. Pour traduire le niveau de fonctionnalisation de l’OC par les autres 
atomes constitutifs de la matière organique de l’aérosol ȋO, N…Ȍ, on utilise généralement les 
termes Organic Matter (OM) ou Organic Aerosol (OA) selon la littérature. On utilise le ratio 

OM/OC, compris généralement entre 1 et 3, pour passer d’un terme à l’autre (Aiken et al., 

2008). Ce ratio, indispensable pour établir des bilans de masse, est caractéristique d’une 
population de particules dans un environnement et pour une saison donnée. Le carbone 

organique à une origine à la fois primaire et secondaire. Les sections 1.2.2 et 1.2.3 s’attachent à 
proposer une vision la plus exhaustive possible de ces sources et des mécanismes de formation 

impliqués. 

1.2.͞. L’aérosol organique primaire (POA) 

1.2.2.1. Source et budget global de POA 
L’aérosol organique primaire (POA) représente la fraction de l’aérosol organique 

directement émise dans l’atmosphère. Les sources sont multiples : la combustion – d’énergies 

fossiles, de biomasse, de déchets –  la cuisson des aliments, les processus industriels, les 

sources marines via la matière organique contenue dans l’aérosol marin, la végétation via la 

remise en suspension de débris ou l’abrasion des cires vasculaires par le vent, ou encore les 

particules biologiques (virus, bactéries, spores). Le Tableau 1.1 regroupe les flux annuels 

d’émission de la fraction carbonée primaire (carbone élémentaire et carbone organique 

primaire (POC et/ou POA)) de l’aérosol issu de la combustion et estimés depuis ces trente 

dernières années à partir de facteurs d’émission ȋEFȌ6. La liste n’est pas exhaustive ; elle 

regroupe néanmoins les sources les plus importantes.  

 

Le carbone organique représente entre 40 % et 90 % de la fraction carbonée totale émise. La 

source open burning qui inclue la combustion de déchets verts et les feux (naturels) de forêt ou 

de la savane est la source la plus importante de POA. Bien que revu à la baisse par rapport aux 

premières estimations, le flux d’émission par cette source est estimé à 35 – 45 Tg.an-1, soit 58 % 

– 75 % des émissions totales de POA. Les émissions proviennent quasi-intégralement des feux 

naturels de forêts et de la savane.  

 

Les émissions par la combustion de biofuels regroupent l’ensemble des émissions issues de 
la combustion d’énergies renouvelables pour une utilisation au quotidien (chauffage, cuisine, 

transport). Le chauffage au bois est donc inclus dans cette catégorie. Les différents inventaires 

                                                        
6 Un facteur d’émission est la quantité d’un polluant produit pour une activité donnée par unité de référence (kg 

fuel consommé, km roulé, etc.). 
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d’émission pour ces sources font état de valeurs assez homogènes, soit 9.2 à 11.5 Tg.an-1, ou 15 % 

à 19 % des émissions totales de POA. 

 

Enfin selon les estimations les plus récentes, la contribution de la combustion d’énergies 

fossiles (charbon, diesel, essence, etc.) demeure minoritaire à l’échelle globale : 3.5 Tg.an-1 ou 

7 % des émissions totales de POA. 

 

 

TABLEAU 1.1 – Flux d’émissions global en Tg.an-1 de la fraction carbonée de l’aérosol primaire 
(d'après Turco et al., 1983; Kiehl and Rodhe, 1995; Liousse et al., 1996; Bond, 2004; Bond et al., 2007; 

Dentener et al., 2006).  

Les émissions de POA par ces sources ne sont pas homogènes sur l’ensemble du globe. Le 
budget global inclut des disparités géographiques qui sont très largement le reflet de la nature 

d’un milieu et des modes de vie de sa population. Ainsi, les émissions par les sources 

anthropiques (combustion d’énergies fossiles et de biofuels) sont principalement présentes 

dans l’hémisphère Nord qui regroupe près de 90% de la population humaine. Les émissions par 

les feux de forêts prédominent quant à elles aux tropiques (Jimenez et al., 2009). Par continent 

(Figure 1.5Ȍ, l’Asie est le plus large émetteur de POA anthropique (à hauteur de 54 %), 

principalement via les émissions par la combustion de biofuels. L’Europe ne représente que ͢ 
% de ce type d’émissions.  

 

Primary Organic Carbon

(POC)

Primary Organic Aerosol

(POA)

Elemental Carbon

(EC) References

Total 54.3 97.7 5.6 Liousse et al. (1996)

25.0 45.0 3.4 Bond et al. (2004)

19.3 34.7

Forest 11.2 20.2 1.2 Bond et al. (2004)

Savannah 12.1 21.9 1.7

Agriculture 1.6 2.9 0.3

Waste 0.06 0.11 0.04

Total 1.3 - 8.3 Turco et al. (1983)

28.0 39.2 6.6 Liousse et al. (1996)

2.4 3.4 3.0 Bond et al. (2004)

2.5 3.5 Dentener et al. (2006)

Light distillate 1.1 1.5 0.1 Bond et al. (2007)

Middle distillate < 0.1 < 0.1 1.7

Residual oil < 0.1 < 0.1 0.2

Coal 1.1 1.5 0.9

Total 6.4 11.5 1.6 Bond et al. (2004)

5.1 9.2 Dentener et al. (2006)

6.3 11.3 1.5 Bond et al. (2007)

90.0 10.0 Kiehl et Rodhe (1995)

81.0 136.9 12.0 Liousse et al. (1996)

33.9 59.9 8.0 Bond et al. (2004)

56 (34 - 144) Tsigaridis et al. (2014)

47 Dentener et al. (2006)

Conversion from POA to POC with OM/OC = 1.8 for biofuel and open burning emissions and 1.4 for traffic

Fuel Fossil

Open Burning

Total

Source

Biofuel
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FIGURE 1.5 – Emissions anthropiques annuelles de POC par secteur et par région du monde (d'après 

Bond, 2004). 

1.2.2.2. Origine de POA durant la combustion 
L’aérosol organique primaire émis par la combustion résulte de l’accumulation de composés 

volatils sur des plus petites particules. L’étude 
de flammes en laboratoire a mis en évidence le 

rôle essentiel des Hydrocarbures Aromatiques 

Polycycliques (PAHs) avec au moins 3 ou 4 

cycles aromatiques comme précurseurs de ces 

particules (Richter and Howard, 2000). Le 

mécanisme proposé pour la formation du 

premier cycle aromatique est l’addition initiale 
d’espèces en C3 et C4 sur l’acétylène gazeux 
libéré par la combustion (Figure 1.6). Les blocs 

de départ sont amenés à former les PAHs selon 

le mécanisme dît mécanisme HACA pour 

hydrogen abstraction acetylene addition (Wang, 

2011). Par nucléation (voir section 1.2.3.3), les 

PAHs en phase gazeuse viennent former des 

nucléi dont le diamètre est généralement 

inférieur à 2 nm. Les nucléi continuent de 

grossir jusqu’à une taille intermédiaire 
inférieure à 5 nm de diamètre, puis coagulent 

entre eux pour former des unités plus grosses. 

Les composés volatils libérés au cours de la 

combustion condensent sur ces noyaux pour à leur tour faire grossir les particules. A 

l’émission, ce type de particules possède un diamètre aérodynamique compris entre quelques 

FIGURE 1.6 – schéma simplifié de la formation 

des PAHs et des particules fines lors d’une 
combustion (Richter and Howard, 2000). 
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dizaines de nm pour les particules issues de la source véhiculaire (Lighty et al., 2000) et jusqu’à 
200 – 300 nm pour les particules issues de la combustion de biomasse (Hosseini et al., 2010).  

 

La quantité de PAHs formée et de façon implicite le taux d’émission d’aérosol organique 

sont régis par des processus divers et compétitifs. A basse température ȋ≈ ͜͜͠ °CȌ très peu de 

PAHs sont formés. A des températures supérieures à 950 °C environ, ils sont oxydés, et les 

noyaux de condensation diminuent alors en taille (Figure 1.7). Ainsi la quantité d’oxygène et la 
température du mélange influent très largement sur la quantité de particules émises dans 

l’atmosphère (Van Loo and Koppejan, 2008).  

 

 

FIGURE 1.7 – Influence de la température de combustion sur l’émission de PA(s lors d’une 

combustion. L’émission maximale de PAHs se situe aux alentours de 750 °C (Van Loo and Koppejan, 

2008).  

1.2.3. L’aérosol organique secondaire ȋSOAȌ 

1.2.3.1. Vision traditionnelle et nouvelles considérations 
Selon la vision traditionnelle de l’aérosol organique qui a prévalu jusqu’au milieu des années 

2000, le POA était considéré comme une fraction peu volatile et relativement inerte dans 

l’atmosphère. L’aérosol organique secondaire (SOA) était défini comme le produit de 

l’oxydation de composés organiques volatils (VOCs) et du transfert d’une fraction de leurs 

produits d’oxydation vers la phase particulaire s’additionnant ainsi au POA.  

 

On sait désormais cette vision, si ce n’est obsolète, totalement insuffisante pour décrire la 

complexité de l’aérosol organique et de son évolution dans l’atmosphère. L’aérosol organique 
primaire se compose d’un grand nombre de molécules aux propriétés physico-chimiques très 

variées. Parmi ces propriétés la volatilité joue un rôle clef et s’étend sur une très large gamme 

(voir encadré) : des composés à faibles volatilité jusqu’aux composés semi-volatils à l’image de 

certains des PAHs. De récents travaux ont mis en évidence l’importance des processus de 
volatilisation du simple fait du processus de dilution entre le point d’émission et l’air ambiant 
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(Lipsky and Robinson, 2006, Robinson et al., 2007). L’importance de ce processus est illustrée 

Figure 1.8 à travers les facteurs d’émission d’un véhicule diesel déterminés à plusieurs niveaux 

de dilution. Cette figure met en évidence que près de 75 % de la masse du POA s’est volatilisée 
entre l’effluent à la sortie du pot d’échappement et ce même effluent après un niveau de 

dilution homogène avec les conditions atmosphériques ambiantes. Une fois re-volatilisés ces 

composés semi-volatils émis sous forme particulaire sont autant de précurseurs potentiels 

capables d’être oxydés et à leur tour participer à la formation de SOA. Ainsi, il devient difficile 

d’établir une frontière claire entre POA et SOA.  

 

 

FIGURE 1.8 – )mpact de la dilution sur la volatilisation des émissions primaires d’un véhicule diesel – 

Etude en chambre de simulation atmosphérique. Ici c’est près de ͹ͷ % de la masse de la fraction 
organique présente en phase particulaire qui s’est volatilisée au cours du processus de dilution 

(Robinson et al., 2007). 

Différentes gammes de volatilité 

La concentration de saturation effective ܥ∗ est une propriété semi-empirique propre à un 

composé et qui ne dépend que de la température (Pankow, 1994). Dans le contexte de 

l’approche Volatility Basis Set (VBS) (Donahue et al., 2011; N. M. Donahue et al., 2012a), qui 

pose les bases de la modélisation pour prédire l’évolution de l’aérosol organique, Donahue et 

al. (2009) ont défini à partir du ܥ∗ plusieurs classes de composés qui participent à la masse de 

l’aérosol organique : (i)  les Extremely Low Volatility Organic Compounds (C* < 10-4  µg.m-3) – 

ELVOCs, (ii) les Low Volatile Organic Compounds – LVOCs (C* = 0.01 – 0.1 µg.m-3), (iii) les 

Semi Volatile Organic Compounds – SVOCs (C* = 1 – 100 µg.m-3), (iv) et les Intermediate 

Volatility Organic Compounds – IVOCs (C* = 103 - 106 µg.m-3). (v) Les VOCs (C* > 106 µg.m-3) ne 

participent pas directement à la masse de l’aérosol. 
 

La capacité des composés semi-volatils à se volatiliser ou à condenser est un paramètre 

critique du processus de formation de l’aérosol organique secondaire. Elle est exprimée selon le 

modèle théorique développé par Pankow dans les années 1990 (Pankow, 1994), étendu à la 

problématique du SOA par Odum (Odum et al., 1996), et revisité depuis par Donahue et al. 

(2009). Le modèle décrit la répartition ȋξȌ d’un composé entre la phase particulaire et la phase 

gazeuse selon sa concentration de saturation ܥ∗ , exprimé en µg.m-3, et la concentration 
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massique en aérosol organique (M en µg.m-3). Soit l’équation ci-dessous où ܥ� est la 

concentration du composé en phase gazeuse, ܥ௣ sa concentration en phase particulaire, et  M 

est la concentration massique de l’aérosol organique. On définit également �௣ comme l’inverse 
de la concentration de saturation. �௣ est proportionnel à la température et inversement 

proportionnel à la pression (Pankow, 1994). �݌ = ஼೛�.஼೒ =   ଵ஼∗ �                 ݐ݁             = ஼௣஼௣+஼� =  ଵଵ+ ಴∗ಾ              (Eq. 1.2) 

On détermine alors comme illustré sur la Figure 1.9, et en accord avec cette équation que : 

- si ܥ∗ =  ,le composé est réparti de façon égale dans les deux phases ,ܯ 

- si ܥ∗ < Ͳ.ͳ ×  ,le composé réside quasi-intégralement dans la phase particulaire ܯ 

- si ܥ∗ > Ͳ.ͳ ×  ,le composé réside quasi-intégralement dans la phase gazeuse ܯ 

- Enfin, pour ܥ∗ compris entre 0.1 × M et 10 × M, l’évolution du coefficient de 

partionnement ξ peut être décrit comme une décroissance linéaire. 

Au-delà de la concentration de saturation, propriété intrinsèque à un composé donné, la 

concentration en particules dans l’atmosphère est donc un paramètre déterminant gouvernant 

la partition gaz/particule. Comme illustré sur la Figure 1.9 un composé organique ayant une 

concentration de saturation de 10 µg.m-3 se trouve principalement en phase particulaire à 

proximité des émissions pendant que ce même composé est totalement en phase gazeuse dans 

des environnements ruraux. 

 

FIGURE 1.9 – Partitionnement entre la phase gazeuse et la phase particulaire selon la concentration 

saturante ܥ∗avec ܯ = ͳ µg.m-3 (gauche). Illustration de ce partitionnement pour des atmosphères 

plus ou moins polluées (ܯ = Ͳ.ͳ, ͳ, ͳͲ µg.m-3) (droite). 

1.2.3.2. Précurseurs et budget de SOA 
Le budget global annuel de SOA formé estimé peut considérablement varier selon les 

approches utilisées. Hallquist et al. en 2009 ont proposé une revue exhaustive des travaux 

menés jusqu’alors. Un certain nombre des informations présentées ici s’appuie sur leurs 
observations. Ainsi au cours des années 2000, on estime le flux annuel d’émission de SOA 

entre 12 – 70       Tg.an-1 (Kanakidou et al., 2005) (approche bottom-up), et 510 – 910 Tg 

(Goldstein and Galbally, 2007) (approche top-down) (Tableau 1.2).  
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L’approche top-down est basée sur des mesures du milieu ambiant. A l’inverse l’approche 
bottom-up détermine le budget global d’après le rendement de formation de SOA de différents 

précurseurs, déterminé à partir d’expériences menées en chambre de simulation. Soit la 

définition du rendement ci-dessous où Y est le rendement de formation de SOA,  ܯௌ�� est la 

masse de SOA formée au cours du processus oxydatif et ∆�ܥ la quantité de composés 

organiques volatils consommés (µg m-3/µg m-3).  

 � =  ��ೀಲ∆ு஼            (Eq. 1.1) 

 

Selon la vision traditionnelle de l’aérosol organique, seuls les VOCs biogéniques et 
anthropiques étaient considérés comme des précurseurs de SOA. 

 

Les VOCs biogéniques 

Les VOCs biogéniques (BVOCs) émis par la couverture végétale constituent une des 

principales sources de SOA. Les émissions globales de ces VOCs sont 10 fois plus importantes 

que les VOCs anthropiques et sont estimées à environ 1150 Tg C an-1 (Guenther et al., 1995, 

Guenther, 2006, Kanakidou et al., 2005). L’isoprène est le plus abondant d’entre eux puisqu’il 
représente 44 % environ des émissions annuelles de BVOCs. Bien que son rendement de 

formation de SOA soit relativement faible (1 % - 5 %) (Carlton et al., 2009 et références), les 

très importantes quantités  émises dans l’atmosphère font de l’isoprène un important 
pourvoyeur de SOA à l’échelle globale. Les monoterpènes sont les composés les plus émis après 

l’isoprène (11 % des émissions de BVOCsȌ parmi lesquels l’α-pinène et le limonène sont 

majoritaires (25 % et 16 % des monoterpènes) (Guenther et al., 1995, Kanakidou et al., 2005). 

Les rendements de formation sont extrêmement variables (10 % - 50 %). Ils dépendent des 

conditions de température, d’humidité, de concentration en oxydants, du rayonnement, de la 

présence initiale ou de non de particules (seeds), et de la nature de celles-ci (acidité par 

exemple) (Donahue et al., 2005, Ng et al., 2007, Lee et al., 2016). Parmi les autres BVOCs émis, 

les sesquiterpènes, moins abondants mais présentant des rendements de formation de SOA 

très élevés (> 75 %) (Kanakidou et al., 2005) constituent des composés d’intérêt particulier en 

termes de budget global de SOA.  
 

Les VOCs anthropiques 

Les VOCs émis par les sources anthropiques (combustion d’énergies fossiles et de biofuels) 

sont également des précurseurs importants de SOA. Les plus récents inventaires de la base de 

données EDGAR (pour Emissions Database for Atmospheric Research) font état d’environ ͝27 

Tg émis annuellement pour ce type d’émissions (Spracklen et al., 2011)7. Ce sont des 

Hydrocarbures Non-Méthaniques (NMHC), des VOCs oxygénés (OVOCs), ou des VOCs 

halogénés. Parmi les NMHC, les composés aromatiques émis notamment par les sources 

véhiculaires sont des précurseurs importants de SOA dans les zones urbaines, longtemps 

                                                        
7 Pas anthropiques, mais issus du même processus de combustion, les VOCs par les feux de forêt représentent 

un flux annuel d’émission de ͥ͠ Tg. 
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considérés comme les plus importants. Les flux d’émission sont estimés à  6.7 Tg.an-1 pour le 

toluène, 4.5 Tg.an-1 pour le xylène, 0.8 Tg.an-1 pour le triméthylbenzène, et 3.8 Tg.an-1 pour les 

autres aromatiques, soit 10 – 15 % des VOCs anthropiques selon les estimations. Les 

rendements de formation de SOA pour l’ensemble de ces précurseurs varient selon les études, 

entre 5 % et 60 % (Kanakidou et al., 2005). 

 

 

FIGURE 1.10 – Comparaison entre SOA formé et SOA prédit à partir des rendements de précurseurs 

aromatiques traditionnels pour des émissions d’un véhicule essence (Platt et al., 2013). 

Cependant, plusieurs auteurs ont depuis démontré que la considération de ces seuls 

précurseurs traditionnels ne permettait pas de contraindre les concentrations de l’aérosol 
organique secondaire mesurées. Les écarts entre les concentrations prédites et celles mesurées 

pouvant atteindre un facteur 10 (Volkamer et al., 2006, de Gouw et al., 2008, Grieshop et al., 

2009b, Platt et al., 2013) (Figure 1.10).  

 

 

TABLEAU 1.2 – Flux d’émissions global en Tg.an-1 de l’aérosol organique primaire et secondaire. 
Comme discuté dans la section précédente, il a été  montré que d’autres précurseurs – les 

SVOCs et IVOCs – contribuaient de manière significative à la formation de SOA (Robinson et 

al., 2007, Grieshop et al., 2009a, Chacon-Madrid and Donahue, 2011, Bruns et al., 2016). Les 

nouvelles estimations de SOA émis annuellement (Lee-Taylor et al., 2011, Spracklen et al., 2011, 

60* Bond et al. (2004)

47 Dentener et al. (2006)

56 (34 - 144) Tsigaridis et al. (2014)

12 - 70 Kanakidou et al. (2005)

510 - 910 Goldstein and Gabally (2007)

140 (50 - 380) Spracklen et al. (2011)

19 (13 - 121) Tsigaridis et al. (2014)

132.0 Hodzic et al. (2016)

Secondary Organic Aerosol (SOA)

*Converted from POC with OM/OC = 1.8 for biofuel and open burning emissions and 1.4 for traffic

Primary Organic Aerosol (POA)
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Jathar et al., 2014, Hodzic et al., 2016) (Tableau 1.2) incluent désormais ces nouveaux 

précurseurs. Ils permettent de mieux contraindre le budget global de SOA. L’évaluation 
AeroCom (Tsigaridis et al., 2014) de 31 modèles pour estimer les émissions annuelles de SOA 

constitue l’étude la plus récente et la plus exhaustive sur le sujet. Les auteurs y évaluent ainsi à 
19 Tg.an-1  le SOA formé annuellement (13 – 121 Tg.an-1) et un temps de résidence de 5 – 15 jours.  

1.2.3.3. Processus de formation de SOA 
La formation de l’aérosol organique secondaire dans l’atmosphère est un processus qui peut 

être décrit en deux temps : 

- Réactions en phase gazeuse du précurseur, 

- Partitionnement des composés entre la phase gazeuse et la phase particulaire. 

En phase gazeuse, les précurseurs sont oxydés par les principaux oxydants de 

l’atmosphère : le radical hydroxyle (OH⦁ ou OH), le radical nitrate (NO3⦁ ou NO3), et l’ozone 
(O3).  

 

Le radical hydroxyle OH est extrêmement réactif et abondant dans l’atmosphère. Il est en 

journée l’oxydant le plus important (Seinfeld and Pandis, 2006). Dans la haute troposphère ( 15 

– ͜͞ km d’altitudeȌ il est principalement formé par la réaction d’un atome d’oxygène excité 

O(1D), issu de la photolyse de l’ozone, avec (2O (Rohrer and Berresheim, 2006). Dans la basse 

troposphère, OH est formé notamment à partir de la photolyse de l’acide nitreux ȋ(ONOȌ 
mais aussi à partir du peroxyde d’hydrogène (H2O2) ou du peroxy-méthane (CH3OOH). On 

peut également citer la réaction entre le monoxyde d’azote ȋNOȌ avec le radical hydroperoxy 

(HO2Ȍ et les réactions entre les alcènes et l’ozone (Atkinson et al., 1995, Elshorbany et al., 2009, 

Gligorovski et al., 2015). Sa concentration peut varier sur un ordre de grandeur entre hiver/été, 

hémisphère nord/sud, et dépend très largement de la concentration en ozone et en NOx. En 

journée, la concentration du radical est comprise entre 1 – 10 × 106 molécules.cm-3, (plutôt entre 

1 – 5 × 106 molécules.cm-3 en hiver, et 5 –  10 × 106 molécules.cm-3 en été) (Holloway and Wayne, 

2010). Néanmoins, dans un souci de comparaison, la majorité des études utilisent une valeur 

moyenne (sur 24 heures) de 1 – 1.5 × 106 molécules.cm-3 pour estimer les temps de vie 

atmosphérique des diverses espèces.  

 

Le radical NO3 est formé à partir de la réaction entre l’ozone et le dioxyde d’azote (NO2) 

émis par le trafic routier. Durant la journée, il est dégradé par réaction photochimique et réagit 

rapidement avec NO, de sorte que sa durée de vie atmosphérique est extrêmement courte 

(quelques secondes) (Seinfeld and Pandis, 2006) et sa concentration de l’ordre du ppt environ. 

La nuit, en revanche, sa concentration peut atteindre plusieurs centaines de ppt allant même 

parfois jusqu’à prédominer sur O(. On considère une concentration moyenne de nuit de 5 × 

108 molécules.cm-3 (environ 20 ppt) (Atkinson and Arey, 2003).  

 

L’ozone troposphérique est l’un des principaux constituants du smog photochimique 

repéré à Los Angeles pour la première fois dans les années 40 - 50 (Seinfeld and Pandis, 2006). 

L’ozone résulte d’une chimie complexe dont la description complète sort du cadre de ce 

manuscrit. Toutefois l’accumulation d’ozone dans les basses couches de l’atmosphère n’est 
possible que si le processus de conversion de NO en NO2 par réaction avec l’O3 est concurrencé 



CHAPITRE ͝. ENJEUX ET PROBLEMAT)QUES DE L’ETUDE 

33 

 

significativement par la réaction entre NO et  les radicaux alkylperoxy (RO2⦁) ; radicaux issus 

de l’oxydation des VOCs par OH. Ainsi la production d’ozone est fonction de la concentration 
en VOCs et en NOx. La concentration moyenne d’ozone dans la troposphère varie typiquement 
entre 20 ppb et 60 ppb. A proximité des milieux urbains, il n’est cependant pas impossible de 
relever des concentrations dépassant les 100 ppb. 

 

 

FIGURE 1.11 – Illustration du processus multigénérationnel mis en jeu dans la formation de SOA ȋpour l’IVOC hexadécane). La volatilité du mélange diminue à chaque nouvelle oxydation 

(génération) tandis que la concentration des composés de la phase gazeuse diminue et  que la masse de l’aérosol organique augmente (Aumont et al., 2012). 

 

Le mécanisme de formation de SOA est un processus dit multigénérationnel (Figure 1.11). 

Les réactions successives en phase gazeuse des précurseurs de SOA avec les oxydants de 

l’atmosphère forment des produits d’oxydation moins volatils que les précurseurs de départ. 

Les sous-produits sont amenés à se condenser pour former l’aérosol organique secondaire. Le 

mécanisme précis de ces réactions multigénérationnelles a été très largement étudié pour de 

nombreux VOCs précurseurs (Atkinson and Arey, 2003, Aumont et al., 2005, Kroll and 

Seinfeld, 2008, Karl et al., 2009, Aumont et al., 2012, Ziemann and Atkinson, 2012). De manière 

simplifiée et comme résumé sur la Figure 1.12, l’oxydation des précurseurs est initiée par les 

oxydants atmosphériques OH, NO3, O3, et conduit à la formation des radicaux alkyl R⦁. Par  

réaction avec O2, ils forment des radicaux alkylperoxy RO2⦁, qui à leur tour sont transformés 

en peroxynitrates (ROONO2), nitrates organiques (RONO2), hydroperoxides (ROOH), en 

alcools (ROH) ou en composés carbonylés (RO). La tension de vapeur du composé formé est 

directement liée au type de fonctionnalisation de celui-ci comme présenté sur le Tableau 1.3. 

L’ajout d’un groupement hydroxyle par exemple, diminue la tension de vapeur de près de 500 
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fois plus que l’ajout d’un groupement cétone, à squelette carboné identique. En revanche, 

l’influence de l’ajout d’un atome de carbone est minime par rapport à l’addition de 
groupements oxydés.  

 
FIGURE 1.12 – Schéma réactionnel des VOCs dans l’atmosphère (Kroll and Seinfeld, 2008). 

 

 

 
TABLEAU 1.3 – Effet de l’addition d’un groupement fonctionnalisé sur la tension de vapeur d’un 

composé (Kroll and Seinfeld, 2008). 

La formation de SOA, à travers les mécanismes qu’elle implique, est très similaire à la 
formation de POA au cours de la combustion. La nucléation régit la transformation d’une 
phase α ȋici la phase gazeuseȌ vers une phase Ʌ ȋla phase particulaire). A ce stade, les particules 

formées sont ultra-fines, de l’ordre du nanomètre ȋsection ͝.͝Ȍ, mais très nombreuses. On 
distingue la nucléation homogène (homo-moléculaire ou hétéro-moléculaire) qui implique la 

nucléation sur des embryons en phase gazeuse, et la nucléation hétérogène qui implique la 

nucléation sur un corps étranger (ions ou particule) (Delmas, 2005). La coagulation est 

l’accumulation des plus petites particules et des nucléi entre eux, qui participe à augmenter la 

taille mais à en diminuer le nombre. La coagulation s’accompagne généralement de la 
condensation de gaz sur les particules qui à leur tour participent à faire grossir l’aérosol ȋFigure 

1.13). La condensation des espèces gazeuses semi-volatiles est régie par les mêmes lois que 

celles décrites dans la section 1.2.3.1.  

Groupe Fonctionnel Structure
Changement en tension 

de vapeur (298 K)
a

Cétone -C(O)- 0.1

Aldéhyde -C(O)H 0.085

Hydroxyle -OH 5.7 x 10
-3

Hydroperoxyle -OOH 2.5 x 10
-3

Nitrate -ONO2 6.8 x 10
-3

Acide Carboxylique -C(O)OH 3.1 x 10
-4

Acide Peroxy -C(O)OOH 3.2 x 10
-3

Peroxynitrate Acyle -C(O)OONO2 2.7 x 10
-3

Carbone Extra -CH2-, etc 0.35

a
Facteur multiplicatif
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FIGURE 1.13 – Cycle de vie des particules atmosphériques depuis la nucléation à partir de molécules d’air et de vapeurs organiques, et jusqu’à la formation de noyaux de condensation des nuages 
(Delmas, 2005). 

͝.͞.͠. Vieillissement de l’aérosol organique 
Avec un temps de résidence des particules dans l’atmosphère (du mode d’accumulation) de 

l’ordre de plusieurs jours, les fractions primaires et secondaires de l’aérosol organique sont 
amenées au cours du temps à interagir avec les autres constituants de l’atmosphère. Ces 

interactions induisent une modification des propriétés physico-chimiques de l’aérosol 

organique ȋhygroscopie, taille, capacité d’absorption et de diffusion de la lumière, volatilité, 
état d’oxydationȌ. Le terme vieillissement ou ageing en anglais englobe ainsi l’ensemble des 
processus oxydatifs et non-oxydatifs qui participent à ces modifications. 

 

Parmi les processus non-oxydatifs, l’oligomérisation – soit l’accrétion entre elles de 
différentes espèces organiques dans la phase particulaire – conduit à la formation de composés 

à haut poids moléculaire, moins volatils, dont probablement une part importante des humic-

like substances (HULIS). En phase gazeuse et à l’interface entre les phases gazeuse et 

particulaire, la fragmentation (scission de liaisons carbone – carbone) des composés 

organiques forme des molécules plus légères et plus volatiles. Enfin les processus d’oxydation 
(ou de nitration) similaires à la chimie des VOCs contribuent à former de nouvelles molécules 

fonctionnalisées, moins volatiles (Figure 1.14).  

 

De manière générale, le degré d’oxydation de l’aérosol organique augmente au cours du 
vieillissement (Ng et al., 2011). Typiquement l’aérosol organique primaire émis par le trafic 
routier, riche en hydrocarbures, présente le rapport O:C des émissions anthropiques le plus 

faible ȋ≈ ͜.͝ – 0.15). Le POA par les émissions de combustion de biomasse qui contient une 

grande variété de composés fonctionnalisés ȋsection ͝.͠.͠.͝.Ȍ présente un rapport O:C d’environ 
͜.͟. En revanche les fractions de l’aérosol organique oxygéné et relatif à un aérosol vieilli 

présente des rapports O:C d’environ ͜.͟ et ͜.͠ pour les fractions les moins oxydées et des 

rapports compris entre ͜.ͣ et jusqu’à ͝ pour les plus oxydées (Aiken et al., 2008, Pandis et al., 

2013).  
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FIGURE 1.14 – Effet des différents mécanismes de vieillissement des émissions – fonctionnalisation, 

oligomérisation ou accrétion, fragmentation – sur la volatilité et le degré d’oxydation de l’aérosol organique. D’après Jimenez et al. (2009) et Chacon-Madrid and Donahue (2011). 

Globalement et à l’exception de quelques cas, à mesure que le rapport O:C augmente, la 

volatilité de l’aérosol organique diminue. Si on estime les émissions primaires par le trafic ou la 

combustion de biomasse avec un log ሺܥ∗) compris généralement entre –2 et 1, on note des 

valeurs plutôt comprises entre -͡ et ͜ pour les fractions de l’aérosol organique les plus âgées  
(Donahue et al., 2012b, Pandis et al., 2013).  

 

L’hygroscopicité de l’aérosol caractérise sa capacité à absorber l’eau. L’hygroscopie de 
l’aérosol influence sa capacité à absorber ou rétrodiffuser la lumière. Elle dépend, en première 

approche, de sa solubilité.  Or il est démontré (Chang et al., 2010, Duplissy et al., 2011, Tritscher 

et al., 2011) que la fonctionnalisation et la fragmentation des composantes de la fraction 

organique augmente la solubilité de celui-ci. A l’inverse l’oligomérisation la diminue. Ainsi 
l’hygroscopicité de l’aérosol organique augmente avec la fonctionnalisation et la fragmentation 

et diminue avec l’oligomérisation.  
 

Shapiro et al. (2009), Lambe et al. (2013), Sareen et al. (2013), et Nozière et al. (2015) ont 

également démontré la capacité de l’aérosol organique secondaire à absorber dans l’UV. Une 
modification de l’absorption des radiations par l’aérosol organique secondaire viendrait ainsi à 

modifier le forçage radiatif par les particules. Le SOA n’est cependant pas inclus dans le bilan 
du forçage radiatif par l’aérosol de l’)PCC en raison des nombreuses incertitudes qui 

demeurent quant à son budget global. 

 

Enfin on notera que la modification de la composition chimique par le vieillissement est 

susceptible d’induire un impact sanitaire par la fraction secondaire possiblement différent de 

celui induit par la fraction primaire. Différentes études ont déjà mis en évidence le rôle de 

l’oxydation et de la nitration sur la toxicité et la capacité allergène de l’aérosol (Poschl, 2002, 
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Franze et al., 2005). En outre plusieurs études (Pourkhesalian et al., 2015; Verma et al., 2015; 

Tong et al., 2017; Gallimore et al., 2017; Tuet et al., 2017) se sont intéressées à la formation au 

cours du vieillissement de la formation des Reactive Oxygenated Species (ROS), principalement 

les peroxydes organiques et les radicaux libres, connus pour leur effet néfaste sur notre 

organisme (Cutler, 1991).   
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1.3. Résoudre la composition chimique de 

l’aérosol organique 

1.3.1. Approche à l’échelle moléculaire 
L’aérosol organique est une fraction complexe, constituée de plusieurs milliers de composés 

aux propriétés physico-chimiques variées dont les concentrations varient très largement selon 

les origines de l’aérosol (Figure 1.15). On identifie à l’échelle moléculaire, selon les sources, 

entre 10 % et 80 % de la fraction de l’aérosol organique représentant plus d’une centaine de 

molécules. Cette composition constitue l’empreinte chimique de l’aérosol organique.  
 

 

FIGURE 1.15 – Chromatogramme par chromatographie en phase gazeuse (GC) 2D-GC-ToF-MS (Total 

Ion CurrentȌ d’un échantillon d’aérosol organique urbain. Le nombre de pics reflète la complexité de l’échantillon (Nozière et al., 2015). 

1.3.1.1. Revue de quelques marqueurs 
De nombreux travaux ont déjà été menés pour caractériser en détail l’aérosol organique 

primaire des sources anthropiques : qu’on parle de chauffage au bois (Simoneit et al., 1993, 

Fine et al., 2001, Fine et al., 2002, 2004, Nolte et al., 2001, Schauer et al., 2001, Schmidl et al., 

2008), du trafic routier (Rogge et al. 1993c, Rogge et al., 1993b, Fraser et al., 1999, Schauer et al., 

2002, El Haddad et al., 2009), ou encore des émissions de cooking (Hildemann et al., 1991, 

Nolte et al., 1999, Schauer et al., 1999). Ils ont permis de mettre en évidences plusieurs 

marqueurs – les monosaccharides anhydrides, les méthoxyphénols, les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques, les hopanes, les alcanes, et les acides gras – certains spécifiques 

d’une source. Les monosaccharides anhydrides et les méthoxyphénols issus de la 

combustion de biomasse et du chauffage au bois feront l’objet d’un paragraphe plus détaillé en 

section 1.4.4.1. de ce manuscrit. 
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Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (PAHs) 

Les PAHs sont issus de la combustion de biomasse ou d’énergies fossiles, et sont associés 

dans les milieux urbains le plus généralement à des activités anthropiques (transport routier, 

chauffage au bois, chauffage au charbon, industries). Ils se répartissent sur une très large 

gamme de volatilité. Les plus légers – 3 cycles aromatiques – tels que le phénanthrène ou 

l’anthracène ne sont pas détectés dans la phase particulaire. Les plus lourds à l’inverse – 5 

cycles aromatiques ou plus – à l’image du benzo[a]pyrène ne sont pas détectés en phase 

gazeuse. L’importance des PAHs dans la problématique de l’aérosol atmosphérique est 
principalement liée à leur toxicité. Ils sont reconnus comme cancérigènes avérés (Boström et 

al., 2002). A ce titre l’Agence de Protection Environnementale Américaine (US-EPA) a établi en 

1976 une liste de 16 PAHs prioritaires à surveiller (Keith, 2015).  

 

La famille des PAHs englobe également les dérivés méthylés, nitrés, oxygénés, et soufrés. 

Ces derniers ont été récemment établis comme marqueur de la source industrielle (Golly, 2014, 

Sylvestre et al., 2017). 

 

Les hopanes 

Les hopanes sont des hydrocarbures triterpénoides, contenant typiquement 27 à 35 atomes 

de carbone, associés entre eux pour former 4 à 6 cycles non-aromatiques à 6 carbones et 1 cycle 

à 5 carbones. Ils sont présents dans le pétrole, résultant de la transformation sur plusieurs 

millions d’années de micro-organismes dont les cyanobactéries dans les roches sédimentaires 

(Blanc and Connan, 1992) Ils sont dès lors le plus souvent associés aux émissions par le trafic 

routier ou plus largement la combustion d’énergies fossiles (Rogge et al., 1993b, El Haddad et 

al., 2009) 

 

Les alcanes 

Les alcanes – principalement linéaires (C10 à C41) – ne sont pas propres à une source, et ils 

n’ont d’intérêt pour identifier l’origine de l’aérosol qu’à travers les concentrations relatives 
caractéristiques qu’ils peuvent présenter. Les émissions par abrasion des cires végétales sont 

dominées par les alcanes > C20 et plus spécifiquement les alcanes avec un nombre de carbone 

impair (C27, C29, C31, C33) (Rogge et al., 1993a, Hildemann et al., 1996). Les émissions par la 

combustion d’énergies fossiles sont en revanche dominées par des alcanes plus légers (C16 – 

C21), sans parité particulière (Rogge et al., 1993b, Schauer et al., 2001, Schmidl et al., 2008b).  

 

Les acides carboxyliques  

Les acides carboxyliques comme les alcanes ne sont pas propres à une source. Néanmoins 

les acides linéaires saturés et insaturés sont très largement émis lors de la friture et de la 

cuisson des viandes. )ls peuvent représenter jusqu’à ͤ͜ % de la composition de l’aérosol 
organique émis par ces sources (Rogge et al., 1991, Nolte et al., 1999, Schauer et al., 1999) ; ils 

sont, de fait, majoritairement associés au cooking. 

 

 

L’empreinte chimique à l’échelle moléculaire de la fraction secondaire de l’aérosol 
organique est en revanche plus méconnue. Ainsi on ne connait encore que relativement peu de 

marqueurs spécifiques de l’aérosol organique secondaire. Jusqu’à maintenant ont 
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principalement été identifiés des marqueurs associés aux processus d’oxydation de l’isoprène et 
des monoterpènes, sous-entendu des marqueurs de l’aérosol organique secondaire biogénique. 

C’est le cas par exemple des tétrols (2-méthyltétrol), de l’acide 2-méthylglycérique, et des 

triols (C5-alcène triols) qui résultent de la formation d’époxy-diols dans le mécanisme de 

dégradation de l’isoprène, et des acides piniques et pinoniques ou de l’acide 3-méthyl-

1,2,3-butanetricarboxylique (MBTCA) qui résultent de l’oxydation de l’α-pinène (Nozière et 

al., 2015 et références incluses).  

 

La mise en évidence de marqueurs spécifiques de la fraction secondaire de l’aérosol 
organique issu de la combustion de biomasse reste encore à déterminer. Les composés nitro-

aromatiques et en particulier les méthyl-nitrocatéchols ont récemment été mis en évidence 

sur des sites très largement impactés par la combustion de biomasse (Kitanovski et al., 2012, 

Kahnt et al., 2013, Kitanovski et al., 2014, Frka et al., 2016, Gaston et al., 2016). Ils présentaient 

une évolution temporelle très proche de celle du lévoglucosan, le marqueur spécifique de la 

combustion de biomasse (section 1.4.4.1.). En outre la nature secondaire de ces composés, issus 

de l’oxydation du crésol en présence de NOx, a été démontrée par Iinuma et al. (2010). 

1.3.1.2. Quelle utilisation pour ces marqueurs ? 
L’étude des marqueurs de l’aérosol organique parce qu’elle porte sur le degré de résolution 

chimique le plus fin - l’échelle moléculaire – permet d’apporter un éclairage détaillé et précis 
sur les sources et les processus de transformation que subit l’aérosol (Turpin et al., 2000). C’est 
une approche essentielle pour tenter de distinguer et quantifier les origines de l’aérosol, 
qu’elles soient primaires ou secondaires, biogéniques ou anthropiques. 

 

Les marqueurs, ensemble, permettent de construire une empreinte chimique 

caractéristique de l’aérosol organique selon les sources d’émissions qui sera confrontée ensuite 

à l’empreinte globale de l’aérosol organique d’un milieu ambiant. Ainsi, il est possible in fine de 

déterminer la contribution d’une source à la concentration en masse totale de l’aérosol 
organique dans un milieu. C’est le principe même des études de source apportionment par 

modèles sources-récepteurs couramment menées par la communauté des sciences de 

l’atmosphère. A long terme ce travail doit permettre d’arrêter des décisions pertinentes pour 
réduire les niveaux de contamination du milieu ambiant par les particules et ainsi améliorer la 

qualité de l’air.  
 

On distingue trois grandes approches pour le source apportionment (Viana et al., 2008) : 

- Une approche basée sur l’étude simpliste de données élémentaires pour le suivi de la 

qualité de l’air ȋi.e. données de vent, concentration en PM2.5, PM10, etc.), 

- Une approche basée sur les inventaires d’émission et les modèles de dispersion avec 

pour objectif de prédire l’évolution temporelle des concentrations sur un site donné, 

- L’approche par modèles récepteurs – traitement statistique des données sur la 

composition chimique de l’aérosol sur un site récepteur. 

L’approche par modèles récepteurs fait l’hypothèse de la conservation de la masse de 

l’aérosol entre les sources et le site récepteur. Le modèle est formalisé mathématiquement 

selon l’équation ci-dessous où �௜௝ est la concentration de l’espèce ݆ dans un échantillon ݅, ݃௞ 
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est la contribution de la source ݇ dans un échantillon ݅, ௞݂௝ est la concentration de l’espèce j 
pour la source ݆, et ݁௜௝ représente les résidus, soit la différence entre la valeur prédite par le 

modèle et la valeur mesurée.  

 �௜௝ =  ∑ ݃௜௞ ௞݂௝ + ݁௜௝௣௞=ଵ         (Eq. 1.1) 

 

 

FIGURE 1.16 – Modèles récepteurs utilisés dans les méthodes de source apportionment (Belis et al., 

2014). 

Différentes méthodologies permettent de résoudre cette équation, chacune avec ses propres 

concepts théoriques, ses limites, et ses incertitudes (Figure 1.16). De manière générale, c’est le 
type de données d’entrée qui doit contraindre l’opérateur à une méthodologie plutôt qu’à une 
autre. L’approche par Positive Matrix Factorization (PMF) développée par Paatero and Tapper 

(Paatero and Tapper, 1994) se base sur la corrélation interne d’un jeu de données. Elle se fonde 

sur l’hypothèse d’empreintes chimiques de facteurs ȋou de sourcesȌ constants dans le temps, 

avec une contribution de ces facteurs variable. Ce modèle est sans a priori vis-à-vis des sources. 

)l nécessite en revanche un grand nombre d’échantillons. Une limite inhérente au PMF est la 
subjectivité de l’approche. C’est à l’opérateur même d’estimer le nombre de sources, au risque 
de déterminer plus de sources qu’il n’existe réellement ou à l’inverse de mélanger en un même 
facteur plusieurs sources. Le Chemical Mass Balance ȋCMBȌ développé par l’US-EPA (Watson, 

1997) détermine les contributions relatives de sources incluses dans la modélisation. A l’inverse 
du PMF, il ne requiert que peu d’échantillons mais des profils de sources bien établis. Le CMB 

considère que les profils ne sont pas modifiés entre la source et le milieu récepteur. La fraction 

secondaire est traitée comme un apport de carbone entre les sources et le site récepteur. En ce 

sens le CMB traduit la vision traditionnelle de l’aérosol organique, sans considérer le 

continuum qui existe dans la réalité entre l’aérosol organique primaire et l’aérosol organique 
secondaire. Ces limitations des deux approches associées à des concepts sensiblement 

différents peuvent conduire à une mauvaise interprétation des résultats, particulièrement si 

elles sont inter-comparées. Pour améliorer les sorties de leur modélisation, un nombre 

croissant d’auteurs se sont donc tournés ces dernières années vers une approche hybride du 

modèle PMF et du modèle CMB : le Multi-linear Engine (ME) (Waked et al., 2014, Salameh, 

2015, Bozzetti et al., 2017, Daellenbach et al., 2017). L’approche ME permet à l’utilisateur de 
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contraindre les solutions en termes de profils de source ou d’évolutions temporelles, et de 

minimiser ainsi les possibles mélanges entre les facteurs. Néanmoins l’approche doit être 
utilisée avec précautions afin de laisser suffisamment de degré de liberté au modèle.  

 

Ainsi l’étude de marqueurs combinée à des exercices de source apportionment a permis sur 

de nombreux sites à travers le monde d’identifier et de quantifier les contributions à l’aérosol 
organique de plusieurs sources : qu’il s’agisse de combustion de biomasse, de combustion de 

déchets verts, du trafic routier, de la source marine, des complexes industriels, ou encore de la 

fraction secondaire. A titre d’exemple, sur la Figure 1.17 sont reportés les résultats d’une 
approche ME-2 sur les données de PM2.5 collectées à Marseille au cours de l’année ͜͞͝͝ – 2012 

(Salameh, 2015). L’étude a pu mettre en évidence 7 sources, parmi lesquelles la combustion de 

biomasse représente en moyenne 23 % des émissions de PM. Ainsi dans un environnement 

même méditerranéen, la combustion de biomasse est significative. En outre on notera que la 

distribution des marqueurs au sein des différents profils a permis de distinguer deux facteurs 

de combustion de biomasse.  

 

 

FIGURE 1.17 – Evolutions temporelles des contributions aux PM2.5 de 7 sources résolues par 

approche ME-2. Cas de la ville de Marseille entre l’année 2011 et 2012 (Salameh, 2015). 

1.3.1.3. Et quelles limites ? 
L’approche à l’échelle moléculaire de la composition chimique de l’aérosol organique pour 

résoudre les sources n’est pas sans problème. L’approche ne permet pas une vision globale de 
la fraction carbonée. Il est généralement estimé que moins de ͜͞ % de la masse de l’aérosol 

organique d’un milieu ambiant peut être résolue chimiquement (Turpin et al., 2000).  

 

L’analyse des marqueurs par les méthodes traditionnelles – collecte sur filtre et analyse en 

laboratoire – limite notre vision sur les évolutions temporelles rapides, connaissance 

indispensable pour comprendre les dynamiques des événements de pollution. Les 

prélèvements sont généralement réalisés sur des intervalles de temps compris entre 6 et 24 

heures.  
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Du fait de la nature semi-volatile de l’aérosol organique, le prélèvement sur filtre peut 

modifier significativement les équilibres gaz/particules et ainsi altérer la représentativité de 

l’échantillon collecté. Les artefacts de prélèvement sont essentiellement de deux ordres : 

- Artefact positif : où les composés semi-volatils présents en phase gazeuse condensent 

sur le filtre entrainant une surestimation de la phase particulaire.  

- Artefact négatif : où les composés semi-volatils initialement présents en phase 

particulaire se volatilisent entrainant une sous-estimation de la phase particulaire. 

Eatough et al. (1990) et Turpin et al. (1994) estiment jusqu’à ͤ͜ % la masse de carbone 
organique perdue par volatilisation lors des prélèvements et 50 % la masse ajoutée par 

adsorption sur les filtres. Plusieurs solutions ont été proposées pour limiter ces effets, 

notamment l’utilisation de deux filtres installés en série pour piéger les composés susceptibles 
de se volatiliser, et l’utilisation d’un dénudeur pour capturer la phase gazeuse avant le 

prélèvement tout en transmettant les particules jusqu’au filtre de collecte. Une discussion 

exhaustive de ces artefacts est proposée dans la review de Turpin et al. (2000). 

 

Enfin, dans le contexte des études de source apportionment se pose la question du temps de 

vie de ces marqueurs. Un critère important dans le choix des marqueurs organiques utilisés 

dans les modèles sources-récepteurs doit être leur stabilité vis-à-vis des principaux oxydants 

atmosphériques et leur faible volatilité. Ainsi les constantes de vitesse de dégradation des 

composés et leur concentration de saturation ܥ∗ sont des paramètres critiques qu’il s’agit de 
déterminer. Plus de détails concernant la stabilité des marqueurs de combustion de biomasse 

sont donnés en section 1.4.4.3. de ce manuscrit. 

1.3.2. Approche globale en temps réel 
La notion d’approche globale sous-entend une approche permettant de résoudre l’ensemble 

des constituants de l’aérosol. Basée très majoritairement sur des techniques de spectrométrie 

de masse sans séparation préalable, cette approche ne permet pas en revanche d’être aussi 
résolutive chimiquement que l’approche à l’échelle moléculaire. Elle est intimement liée au 

développement d’un instrument en particulier : l’Aerosol Mass Spectrometer (AMS) (Jayne et 

al., 2000, Aerodyne Research Inc.). 

1.3.2.1. Composition chimique de l’aérosol par l’AMS 
L’AMS est un analyseur en temps réel de la fraction non-réfractaire de l’aérosol 

submicronique. Il est basé sur la collecte et l’analyse par spectrométrie de masse à ionisation 
par impact électronique ȋͣ͜ eVȌ. L’AMS a très largement participé au bond considérable réalisé 

ces 15 dernières années sur la connaissance de l’aérosol atmosphérique. Un instrument 

permettait pour la première fois de quantifier en temps réel les fractions organiques et 

inorganiques (nitrate, sulfate, ammonium, chlorure) de l’aérosol et d’en fournir le spectre de 
masse (Figure 1.18).  
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FIGURE 1.18 – Spectre de masse d’un aérosol ambiant vu par le High Resolution – Time of Flight – 

Aerosol Mass Spectrometer (HR-ToF-AMS). Pour chaque m/z est représentée la contribution des 

différents types de fragment (DeCarlo et al., 2006). 

Dans une étude de 2007, Zhang et al. (2007) via des mesures AMS ont redémontré toute 

l’importance de l’aérosol organique à travers le monde. En considérant 27 sites, urbains, semi-

urbains, et ruraux, ils ont déterminé la contribution de l’aérosol organique à la fraction non-

réfractaire de l’aérosol submicronique entre 18 % et 70 % (45 % en moyenne). Les autres 

fractions, inorganiques, participent à hauteur de 10 % – 67 % pour le sulfate (32 % en 

moyenne), 2 % – 28 % pour les nitrates (10 % en moyenne), 6.9 % – ͥ͝ % pour l’ammonium ȋ͟͝ 
% en moyenne) et moins de 4.8 % pour les chlorures (0.6 % en moyenne) (Figure 1.19). 

 

 

FIGURE 1.19 – Composition chimique moyenne de la fraction non-réfractaire de l’aérosol 
submicronique vue par un Aerosol Mass Spectrometer (AMS) sur une diversité de sites urbains et 

ruraux (Zhang et al. 2007). Les couleurs dénotent la fraction organique (vert), ainsi que la fraction de 

sulfates (rouge), nitrates (bleu), ammonium (orange) et chlorures (rose).  On notera la prédominance 

de la fraction organique sur quasiment l’ensemble des sites. 
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1.3.2.2. Source apportionment par l’AMS 
De par la nature même des données collectées par l’AMS – abondance de fragments issus de 

l’ionisation par impact électronique de l’ensemble des molécules constituant l’aérosol 
organique – les facteurs résolus dans les études PMF-AMS renvoient globalement plus à une 

typologie d’aérosol qu’à une source en particulier. Néanmoins, ces informations ont très 

largement contribué à reconsidérer significativement les modèles conceptuels associés aux 

notions de fractions primaires et secondaires.  

 

A partir de données AMS collectées à Pittsburg durant deux semaines en 2002, Zhang et al. 

(2005) ont pour la première fois déconvolué l’aérosol organique selon deux typologies d’aérosol 
distinctes : l’Hydrocarbon Organic Aerosol ȋ(OAȌ et l’Oxygenated Organic Aerosol (OOA). Le 

(OA qui traduit une typologie d’aérosol hydrocarboné, riche en alcanes et en alcènes, est 

caractérisé par les fragments m/z 41 (C3H5
+), m/z 43 (C3H7

+), m/z 55 (C4H7
+), m/z 57 (C4H9

+), et 

m/z 69 (C5H9
+Ȍ. D’abord utilisé comme un analogue de POA, plusieurs études (Crippa et al., 

2013, Petit et al., 2014, DeWitt et al., 2015, Bozzetti et al., 2017) ont mis en évidence la 

corrélation du facteur HOA avec le monoxyde de carbone (CO), les NOx, le BC, reflétant ainsi 

l’origine véhiculaire de ce facteur, au moins dans les environnements urbains. L’OOA 
caractérisé par les fragments m/z 43 (C2H3O

+) et m/z 44 (CO2+, C2H4O
+) reflète la fraction 

oxydée de l’OA et est assimilée au SOA. L’évolution temporelle du facteur OOA est 
directement corrélée à l’activité photochimique ou bien encore à des espèces secondaires 
comme le sulfate. L’importance de cette fraction secondaire a été mise en évidence lors de 

nombreuses études de source apportionment conduites sur une grande variété de sites urbains 

et ruraux (Zhang et al., 2007) (Figure 1.20). Ainsi la fraction secondaire de l’aérosol organique 
apparait comme la plus significative, pouvant atteindre parfois jusqu’à ͥ͡ % de la masse de 
l’aérosol organique dans les milieux les plus éloignés des sources d’émissions.  

 

 

FIGURE 1.20 – Concentrations moyennes (µg.m-3) des facteurs HOA et OOA pour plusieurs sites urbains et ruraux de l’hémisphère Nord. La fraction secondaire peut représenter jusqu’à ͻͷ % de l’OA. ȋZhang et al. ʹͲͲ͹Ȍ. 
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On distingue généralement deux sous-fractions de l’OOA (Jimenez et al., 2009) (Figure 1.21) 

selon leur volatilité et leur rapport O:C (Figure 1.22). Le Low Volatility OOA (LV-OOA), parfois 

renommé More Oxidized OOA (MO-OOA) dans la littérature, définit une fraction plus âgée de 

l’aérosol organique oxygéné, le plus souvent issue du transport de masses d’air à l’échelle 
régionale. Le LV-OOA est associé à des espèces non-volatils avec un rapport O:C élevé (0.7 – 1, 

Ng et al. 2011) et est généralement très bien corrélé aux sulfates. Le Semi-Volatile OOA (SV-

OOA) ou Less Oxidized OOA (LO-OOA) définit un aérosol dont le degré de vieillissement est 

moindre. Le rapport O:C est typiquement moins élevé (0.3 – 0.4, Ng et al. 2011). Cette fraction 

est souvent bien corrélée à des espèces plus volatiles comme le nitrate d’ammonium ou le 

chlorure d’ammonium, d’où le nom semi-volatile.  

 

 

FIGURE 1.21 – Composition chimique de la fraction non-réfractaire de l’aérosol submicronique. L’aérosol organique est subdivisé en plusieurs typologies d’aérosol d’après des résultats de source 

apportionment PMF-AMS. Où HOA est Hydrocarbon Organic Aerosol, OOA est Oxygenated Organic 

Aerosol, SV-OOA est le Semi-Volatile OOA, et LV-OOA le Low-Volatility Oxygenated Organic Aerosol 

(Jimenez et al., 2009). 
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FIGURE 1.22 – Représentation des fractions LV-OOA et SV-OOA sur une échelle de volatilité et de degré d’oxydation ainsi que l’évolution modèle du précurseur α-pinène et de ses produits d’oxydation (Jimenez et al., 2009). 

Le ratio f44/f43 est habituellement utilisé pour distinguer les deux sous-fractions de l’OOA 

(Ng et al., 2011) (Figure 1.23) où fx représente la contribution du fragment x à l’organique total 
(OA). Le LV-OOA est caractérisé par un spectre de masse avec un f44 plus élevé que le f43. En 

revanche le SV-OOA peut présenter un f43 égal ou supérieur au f44. On notera néanmoins que 

des variations inhérentes aux instruments ou liées à des artefacts de mesure (Crenn et al., 2015, 

Pieber et al., 2016) ainsi qu’une concentration élevée de l’OA (Shilling et al., 2009) sont 

susceptibles de modifier ces rapports.  

 

 

FIGURE 1.23 - f44 vs f43 pour différentes typologies d’aérosol. Au cours du vieillissement, le f43 tend à 

diminuer tandis que le f44 augmente (Ng et al., 2011).  

En 2007, Lanz et al. (2007) mettent en évidence pour la première fois dans le milieu 

ambiant, en plus des facteurs OOA et HOA, un facteur de combustion de biomasse (Biomass 
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Burning Organic Aerosol ou BBOAȌ ainsi qu’un facteur associé aux émissions liées à la cuisson 

des aliments (dit cooking). Le facteur BBOA est caractérisé par la présence des fragments m/z 

60 (C2H4O2
+) et m/z 73 (C3H5O2

+) issus de la fragmentation de produits de dégradation de la 

cellulose. Son identification est généralement supportée par la bonne corrélation avec des 

traceurs de combustion de biomasse comme le lévoglucosan ou le potassium. A noter que 

DeCarlo et al. (2010) et Crippa et al. (2013) ont distingué un facteur de combustion de biomasse 

âgée, très oxydée (BBOA – SOA) ou (OOA – BBOA) du facteur de combustion de biomasse 

traditionnelle. Ce facteur est caractérisé par la présence des fragments typiques du facteur 

BBOA et du facteur OOA. 

 

Le facteur associé au cooking (Cooking Organic Aerosol ou COA) est minoritaire dans la 

publication de Lanz et al. (2007). A Barcelone, en hiver, il est en revanche un facteur 

significatif et même majoritaire pour ce qui est des émissions primaires (17 % de COA contre 16 

% de HOA et 11 % de BBOA) (Mohr et al., 2012).  Il est caractérisé par les fragments suivants : 

m/z 43 (C2H3O
+) et 57 (C4H9

+, C3H5O
+), soit des fragments similaires au facteur HOA ainsi que 

des fragments oxygénés relatifs aux acides carboxyliques présents dans l’aérosol organique 
émis par la cuisson et la friture des aliments. Le profil diurne est particulièrement 

caractéristique (Figure 1.24). Les émissions naturellement augmentent aux heures de repas.  

 

La mise en évidence et l’identification de nouveaux facteurs se sont poursuivies au cours des 

dernières années. Ainsi ont récemment été isolés un facteur associé aux produits d’oxydation 

de l’isoprène (isoprene epoxydiols, IEPOX) (Budisulistiorini et al., 2013; Hu et al., 2015), un 

facteur lié aux émissions industrielles (Industry Related Organic Aerosol, INDOA) (El Haddad 

et al., 2013, Bozzetti et al., 2017), ou encore un facteur qui traduit un enrichissement en 

composés azotés (Nitrogen Organic Aerosol, NOA) (Saarikoski et al., 2012; DeWitt et al., 2015). 

 

 

FIGURE 1.24 – Caractéristiques de quelques facteurs majeurs résolus par PMF sur des données AMS 

(Zhang et al., 2011). 
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1.3.3. Vers l’instrument optimal 
L’intérêt de développer un instrument permettant de rendre compte de l’évolution en 

temps réel de la composition chimique à l’échelle moléculaire est évident. Si l’instrument qui 
répondrait à ces critères n’existe pas encore, certains tendent à s’en rapprocher. Nous 
présentons ici, et de manière non exhaustive, les plus récents développements technologiques 

susceptibles de répondre à ces critères. Parmi eux, le Thermal Desorption Aerosol Gas 

Chromatograph (TAGȌ sur lequel s’appuie ce travail de thèse fera l’objet d’une section dédiée.  

1.3.3.1. Développement de nouveaux instruments 
Dans le sillage de l’AMS, d’autres instruments pour l’analyse de l’aérosol en temps réel se 

sont récemment développés. Certains permettent l’analyse des particules par une approche 
individuelle – single particle – basée sur l’ionisation et la vaporisation des particules en un 
même temps via un laser. C’est le cas par exemple du Aerosol - Time of Flight - Mass 

Spectrometer (ATOFMS), du Single Particle Laser Ablation – Time of Flight - Mass Spectrometer 

(SPLAT),  du Single Particle Laser Ablation Mass Spectrometer (SPLAM), ou bien encore du 

Laser Ablation Aerosol Particle – Time of Flight - Mass Spectrometer (LAAP-ToF-MS) (Gard et 

al., 1997, Lake et al., 2003, Gaie-Levrel et al., 2012, Gemayel et al., 2016). Une approche par 

ablation laser permet contrairement à l’AMS l’analyse de la fraction réfractaire de l’aérosol. En 
revanche, les capacités quantitatives de ces instruments restent encore à être démontrées 

(Gemayel et al., 2014). En outre, les méthodes d’ionisation fortes via le laser induisent de 

nombreux fragments. Ces systèmes ne permettent pas une approche à l’échelle moléculaire.  
 

C’est en partie l’écueil qu’évitent les méthodes basées sur la spectrométrie de masse à 

ionisation chimique (CIMS). Le Proton Transfer Reaction – Mass Spectrometer (PTR-MS, 

Ionicon Analytics) (de Gouw, 2003) permet l’analyse en temps réel des composés organiques 

en phase gazeuse par ionisation chimique. Le CHARON (pour Chemical Analysis of Aerosol 

OnlineȌ est un module de collecte et de vaporisation de l’aérosol qui couplé au PTR-MS permet 

l’analyse en temps réel de la composition chimique de l’aérosol (Eichler et al., 2015).  A l’instar 
du couplage CHARON-PTR-MS, le High Resolution –Time of Flight – Mass Spectrometer (HR-

ToF-CIMS) (Bertram et al., 2011) a été couplé tour à tour avec différents modules : le FIGAERO-

CIMS (Filter Inlet for Gases and AEROsols-CIMS) (Lopez-Hilfiker et al., 2014), TD-CIMS 

(Aljawhary et al., 2013), ou encore le MOVI-CIMS (Micro Orifice Volatilization Impactor) 

(Yatavelli et al., 2012). L’ensemble de ces techniques sont basées sur une étape de thermo-

désorption des analytes vers la phase gazeuse. Outre les problèmes propres liés à la méthode 

de collecte (par impaction, par précipitateurs électrostatiques, ou via prélèvement sur filtre) et 

à la thermo-désorption, la limite principale de ces méthodes demeure leur incapacité à 

déterminer de manière fiable les composés. La méthode renvoie aux formules brutes des 

composés d’après l’ion moléculaire sans pour autant permettre de distinguer entre les 
isomères. 

1.3.3.2. Le Thermal Desorption Aerosol Gas 

Chromatograph (TAG) 
Le TAG développé par la compagnie Aerosol Dynamics Inc. (Berkeley, CA, USA) en 

collaboration avec UC Berkeley (Berkeley, CA, USA) s’inscrit dans cette volonté de 
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développement instrumental en ligne pouvant résoudre au mieux la composition chimique de 

l’aérosol organique. )l permet la collecte et l’analyse in-situ des marqueurs organiques avec une 

résolution temporelle de l’ordre de la demie-heure à l’heure (Williams et al., 2006). 

L’instrument est décrit de façon plus exhaustive dans le chapitre 2 de ce manuscrit.  

 

Le TAG se base sur une collecte de l’échantillon par impaction suivi d’une extraction par 
thermo-désorption des analytes vers un module de chromatographie. Le TAG s’affranchit ainsi 
des limites liées au prélèvement de l’échantillon et à l’identification des composés. Le système 
est couplé le plus généralement à un spectromètre de masse ou un détecteur à ionisation de 

flamme. La technique d’extraction par thermo-désorption ne nécessite également pas de 

préparation spécifique de l’échantillon. Elle est donc plus rapide et plus « verte » que 

l’extraction par solvant. Malgré ces avantages certains, la thermo-désorption a néanmoins des 

limites : problèmes d’effet mémoire, perte de matériel durant le transfert par adsorption sur les 

parois, et dégradation potentiele des analytes (Hays and Lavrich, 2007).  

 

 

FIGURE 1.25 – Profils diurnes des facteurs résolus par approche PMF menée sur 141 marqueurs 

spécifiques quantifiés par le TAG (Williams et al., 2010). On remarque que la fraction secondaire de l’aérosol organique est subdivisée en 4 sous-fractions. 

Le TAG a déjà été utilisé dans plusieurs études depuis son développement dans le milieu des 

années 2000. Un premier prototype de l’instrument a été déployé en 2004 et en 2005 sur un 

site isolé en Nouvelle-Ecosse (Canada) et sur un site urbain en Californie (USA) (Williams et 

al., 2007, Kreisberg et al., 2009, Williams et al., 2010). Près de 300 échantillons TAG ont été 

collectés et analysés lors de cette dernière campagne. Par une approche PMF menée sur les 141 

marqueurs analysés, les auteurs ont ainsi pu mettre en évidence la contribution de 4 différents 

facteurs liés à la fraction secondaire de l’aérosol organique, et ont établi le profil diurne de 

chacun d’eux (Figure 1.25). Goldstein et al. (2008) et Worton et al. (2012) ont exploré le 

couplage du système TAG à un système GC-GC-MS (2D-TAG) pour améliorer la séparation et 

la résolution des composés organiques de l’aérosol. En 2009 (Lambe et al.), le TAG a pour la 
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première fois été intégré au dispositif de mesures d’une chambre de simulation atmosphérique 
en vue d’étudier le vieillissement atmosphérique de marqueurs du trafic routier. Zhao et al. 

(2013) et Isaacman et al. (2014) ont modifié le système initial pour permettre l’analyse des 
composés semi-volatils (SV-TAG) et la dérivation in-situ des composés les plus polaires. Enfin, 

dernièrement, le système a été à nouveau modifié pour permettre le couplage avec l’AMS 
(Williams et al., 2014). 
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1.4. Le chauffage au bois résidentiel 

1.4.1. Quels enjeux au regard de l’aérosol organique ? 
Comme il a été montré précédemment dans ce chapitre (section 1.2.2 et 1.2.3, Tableau 1.1) 

l’utilisation du bois énergie contribue de manière substantielle aux émissions de POA. A 

l’échelle locale, la contribution du facteur de combustion de biomasse (BBOA) à la 

concentration de l’aérosol organique dans les études de source apportionment peut être 

significative - autant ou plus encore que le trafic (Figure 1.26). En Europe, en hiver, on relève 

ainsi des contributions allant de 13 % à 68 % - 13 % à Paris, 39 % à Grenoble, 48 % à Marseille - 

(Puxbaum et al., 2007, Crippa et al., 2013, Bozzetti et al., 2017). La contribution de la 

combustion de biomasse est particulièrement importante dans les régions alpines (30 % – 50 

%) (Lanz et al., 2010, Favez et al., 2010, Herich et al., 2014, Bonvalot et al., 2016)  

 

 

FIGURE 1.26 – Résultats de source apportionment de l’aérosol organique submicronique en hiver à 

partir de données collectées avec l’Aerosol Mass Spectrometer ȋAMSȌ ȋd’après Favez et al., 2010, 

Lanz et al., 2010, Mohr et al., 2012, Crippa et al., 2013, 2014, Carbone et al., 2014). 

Récemment la combinaison des approches sources-récepteur avec des mesures de 

radiocarbone (14C)  (voir encadré) ont mis en évidence l’origine très majoritairement moderne 

du carbone associé à la fraction secondaire de l’aérosol organique dans des milieux pourtant 

très impactés par le trafic et l’industrie comme Marseille, Paris, Grenoble (bordure du 

périphérique) ou encore Barcelone (El Haddad et al., 2013, Beekmann et al., 2015, DeWitt et al., 
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2015, Minguillón et al., 2016). Si en été ces contributions peuvent être très largement expliquées 

par l’origine biogénique des précurseurs, en hiver, c’est le chauffage au bois et sa capacité à 

former du SOA (voir section  1.4.4.2) qui est très largement suspecté (Figure 1.27). Cette 

hypothèse est d’autant plus pertinente si l’on considère la très large contribution de la fraction 
secondaire à l’aérosol organique dans les régions alpines (près de 50 %) (Favez et al., 2010, Lanz 

et al., 2010). Toutefois elle reste à être démontrée. 
 

 

FIGURE 1.27 - Résultats combinés d’analyses AMS, du carbone élémentaire, et de radiocarbone 14C de l’aérosol submicronique pour la ville de Paris durant l’hiver (Beekmann et al., 2015). 

Cette contribution significative du chauffage au bois sur les niveaux de contamination du 

milieu ambiant par l’aérosol organique apparait dès lors en désaccord avec l’image d’énergie 
verte, et c’est là éventuellement tout le paradoxe de la ressource bois énergie. Si elle permet de 

réduire le bilan carbone, elle contribue également à la pollution aux particules fines. Pour le 

législateur, c’est ainsi la problématique de préserver le climat vs. améliorer la qualité de l’air 
qui se pose.  

 

Mesures radiocarbone (14C) 

Dans le contexte de l’analyse globale de l’aérosol organique et des études de source 

apportionment, les mesures radiocarbone apportent une perspective originale, indépendante, 

et pertinente en permettant de séparer le carbone fossile et le carbone non-fossile de l’aérosol 
carbonée et plus récemment des fractions OC et EC, indépendamment (Jordan et al., 2006, 

Szidat et al., 2013, Zotter et al., 2014, Bonvalot et al., 2016).   

Le 14C est naturellement produit dans la stratosphère et les hautes couches de l’atmosphère 
lors de l’absorption de neutrons par les atomes d’azote. )l est alors oxydé en 14CO2 et distribué 

jusqu’aux plus basses couches de l’atmosphère où il est intégré à la végétation par 
photosynthèse. La mesure du rapport isotopique 14C/12C dans la matière permet de remonter à 

« l’âge » du carbone contenu dans les échantillons. Une origine « moderne » (non-fossile) 

indique que ce carbone n’est pas lié à la matière sédimentaire organique, dite fossile.  
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1.4.2. Le secteur du chauffage au bois résidentiel en 

France 
Le bois est la première source d’énergie renouvelable utilisée en France. Le secteur 

représente ͜͠ % de la production d’énergie primaire renouvelable (ADEME, 2016). On recense 

plus de ͣ millions de ménages équipés d’installations pour le chauffage au bois. Il représentait 

en 2013 pour 50 % des personnes interrogées l’énergie principale pour le chauffage de leur 

logement contre 30 % en 2000 (ADEME, 2013). 

 

En France le bois-énergie est fortement encouragé par les pouvoirs publics. En 2007, le 

Grenelle de l’environnement prévoyait de doubler le nombre de foyers équipés d’ici à l’horizon 
2020, soit 9 millions de foyers. Pour atteindre ces objectifs et en parallèle des directives 

Européennes de la qualité de l’air qui fixent les seuils acceptables de PM, le gouvernement 

permet aux locataires et propriétaires de résidences principales de bénéficier d’un soutien 

financier sous la forme d’un crédit d’impôt pour l’achat d’un poêle à bois ou à granulés. 

L’ADEME a également mis en place le Fonds Air, un fond d’aide pour accélérer le 
renouvellement des appareils individuels de chauffage au bois par des modèles plus 

performants et ce en vue d'améliorer la qualité de l'air. La vallée de l’Arve, qui connait de 
nombreux dépassements des seuils autorisés en matière de polluants atmosphériques a été, 

dans le cadre de son plan de protection de l’atmosphère (Préfecture de Haute-Savoie, 2012), la 

première région entre 2013 et 2015 à bénéficier de cette opération. Le fond d’aides devait ainsi 

permettre le remplacement par des appareils modernes de 3000 poêles datant d’avant ͜͜͞͞ sur 
les 19 000 appareils au total que compte la vallée. Une opération similaire a été lancée à 

Grenoble en 2015 sous le nom de Prime Air Bois.  

 

Malgré ces aides, le parc des appareillages reste encore largement dominé par les foyers 

ouverts et les foyers à insert et fermés (voir encadré). En 2012 les foyers à insert représentaient 

47.2 % du parc, contre 23.6 % pour les poêles à bois, 17 % pour les foyers ouverts et seulement 

2.8 % pour les poêles à granulés (ADEME, 2013). On note néanmoins une réelle progression des 

nouveaux équipements puisqu’en ͥͥͥ͝, les foyers ouverts représentaient 33 % des appareillages 

et les poêles à bois seulement ͤ %. L’évolution depuis 12 ans du nombre des ventes par 

l’Observatoire sur les Energies Renouvelables ȋObserv’ER, ͜͢͞͝Ȍ montre également la tendance 

des ménages à délaisser les poêles à bois pour les poêles à granulés (Figure 1.28). Les meilleures 

performances énergétiques, leur automatisation, et la plus longue autonomie des installations 

(12 à 72 heures) en font aujourd’hui des appareils  incontournables du secteur.   
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tous les constituants de la biomasse, est susceptible de varier selon la nature de celle-ci. Ainsi, 

les bois durs, dont la définition est donnée dans l’encadré ci-dessous, contiennent en moyenne 

une plus grande fraction (47 %) de cellulose que les bois tendres (43 %) (Vassilev et al., 2010).  

 

Bois dur et bois tendre 

La notion de bois dur, par opposition aux bois tendres, désigne le bois des feuillus ou 

d’arbres angiospermes. )ls sont généralement plus denses et plus énergétiques que les bois 
tendres et présentent des pores dans leur structure. Sont classés comme bois durs : le chêne, le 

hêtre, le frêne, le charme, ou encore l’érable. Les bois tendres à l’inverse, sont des bois 

gymnospermes à feuillage persistant, à l’image de l’épicéa, du peuplier, ou du boulot. La 
catégorie du bois détermine son utilisation. On préférera ainsi utiliser des bois durs pour le 

chauffage.  

 
FIGURE 1.30 – Exemple de la structure de la lignine et de ses constituants (Anca-Couce, 2016). 

La lignine, qui confère au bois sa rigidité, est un polymère complexe dont les principaux 

monomères sont les alcools coumaryl, conyféryl, et synapyl (Figure 1.30). La fraction massique 

de la lignine est inférieure à celle de la cellulose.  Les bois durs sont susceptibles de contenir 

entre 18 % et 25 % de lignine, tandis que la fourchette pour les bois tendres est légèrement 

supérieure, entre 25 % et 35 % (Vassilev et al., 2010). 

 

Les proportions des éléments inorganiques dépassent rarement les 1% de la masse sèche du 

bois.  Sont inclus, par ordre d’abondance, Ca, K, Si, Mg, Al, S, Fe, P, Cl, Na, Mn et Ti (Vassilev 

et al., 2010). Enfin la teneur en eau, contenue dans la sève et imbibée sur les parois des cellules, 

varie selon l’essence de bois à l’autre, selon l’âge moyen du bois, ou encore selon sa durée 
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d’exposition à l’air libre depuis l’abattage. On préfèrera pour le chauffage des taux d’humidité 
inférieurs à 20 %, garantie d’un meilleur rendement énergétique.  

1.4.3.2. Réaction de combustion 
La combustion de la biomasse est un processus complexe impliquant divers processus 

physico-chimiques à une température élevée. Le processus est généralement décrit comme un 

processus linéaire en trois grandes étapes (Van Loo and Koppejan, 2008). Dans un feu, elles 

peuvent néanmoins coexister. 

 

Durant une phase initiale, appelée ignition en anglais, l’eau contenue dans le bois s’évapore 
sous l’effet du rayonnement des parois chaudes du foyer de combustion et/ou des flammes. Ce 

processus dit de séchage est un processus endothermique, demandeur en énergie, et qui par 

conséquent conduit à la diminution de la température globale du système. La durée de cette 

première étape est donc très largement dépendante de l’humidité relative du combustible. Un 

taux d’humidité du bois élevé ralentit le processus de combustion. 

 

Lorsque la biomasse est sèche, la réaction de pyrolyse, intervenant entre 200 °C et 600 °C, 

dégrade les composants structurels du bois et conduit à l’émission d’une variété de composés 
volatils. Lorsque ces composés s’enflamment ȋà partir de ͟͜͜ °C – 350 °C), ils autoalimentent la 

réaction de pyrolyse en émettant une flamme de diffusion jaune, caractéristique. Ce 

phénomène donne ainsi son nom à cette seconde étape de combustion. On parle de flaming. 

Le mécanisme de pyrolyse de la cellulose (Yang et al., 2007) est le plus établi parmi les trois 

constituants de la biomasse. Brièvement, entre 200 °C et 500 °C, la cellulose est dégradée via 

une réaction de dépolymérisation qui conduit à la formation d’un produit intermédiaire 
liquide appelé active cellulose. L’active cellulose est elle-même rapidement décomposée et la 

réaction conduit à la formation et à l’émission de gaz permanents (principalement du dioxyde 

de carbone (CO2) de la vapeur d’eau, mais aussi du monoxyde de carbone ȋCOȌ, du méthane 
(CH4), du dihydrogène (H2Ȍ de l’éthylène ȋC2H4), et du propène (C3H6ȌȌ, ainsi qu’à la formation 
de VOCs, et/ou de composés plus complexes à l’image du lévoglucosan formé par 
transglycosylation. Ces produits constituent ce qu’on appelle le primary tar. Au-delà de 500 °C, 

des réactions secondaires ont lieu. Le primary tar réagit pour former un secondary tar. A près 

de 800 °C, de nouvelles réactions secondaires forment les PAHs. La dégradation de 

l’hémicellulose et de la lignine sont supposées relativement similaires à la dégradation de la 

cellulose (Anca-Couce, 2016). Les composés émis lors de la pyrolyse sont susceptibles d’être 
gazéifiés à des températures comprises entre 600 °C et plus de 1000 °C, et converti 

partiellement en CO et CO2. Le flaming produit le résidu solide charbon. Le charbon est un 

matériau poreux dont la composition chimique est fonction de la température de combustion 

et de la composition initiale du combustible. 

 

Lorsque l’ensemble des composés volatils ont été émis, le résidu charbonneux est oxydé 
durant une dernière phase de combustion appelée smoldering. Le smoldering est caractérisé 

par l’absence de flammes et un charbon rougeoyant. )l s’agit principalement d’une réaction de 
surface. Celle-ci peut alors atteindre une température proche de 800 °C. Durant cette phase, la 

température n’est cependant plus assez élevée pour conduire à la formation et à l’émission de 
PAHs (section 1.2.2.2). En outre, les autres composés volatils, qui à l’inverse des PAHs 
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continuent d’être formés, ne sont plus convertis en CO2. Le CO, en particulier, est très 

largement émis durant cette phase de combustion, de sorte qu’il est un indicateur idéal pour 
discriminer le moment d’une combustion lorsque le smoldering, de manière globale, domine 

sur le flaming. 

 

Ward and Hardy (1991) définissent l’efficacité de combustion ȋCEȌ comme la fraction de 
carbone émis sous la forme de CO2 au carbone total émis sous la forme de CO2, CO, 

CH4, d’hydrocarbures non-méthaniques (NMHC), et de carbone particulaire. Considérant que 

CO2 et CO constituent plus de 95 % du carbone émis, les auteurs préfèrent négliger les autres 

émissions et préfèreront utiliser la Modified Combustion Efficiency (MCE) tel que : 

ܧܥܯ  =  ஼಴ೀ2஼಴ೀ2+ ஼಴ೀ       (Eq. 1.2) 

Dès lors, on définit une combustion avec un MCE > 0.9 comme étant dominée par le 

flaming et de manière générale plus efficace, tandis qu’un MCE < ͜.ͥ reflète une combustion 
comme étant dominée par le smoldering.  

1.4.3.3. Paramètres de la combustion  
La qualité de la combustion dans les appareillages est régie par plusieurs paramètres dont 

l’optimisation est un élément clé pour réduire les émissions. A cette fin,  les constructeurs sont 

généralement amenés à considérer 4 critères importants : 

- les conditions de mélange, 

- la température au sein du foyer de combustion, 

- le temps de séjour, 

- la turbulence. 

Les conditions de mélange 

Les conditions de mélange, autrement dit la richesse d’un mélange, traduit le rapport 

air/combustible. On considère généralement la variable � définie comme suit : 

ሻܴܨܣሺ ݋݅ݐ�� ݈݁ݑܨ ݋ݐ �݅ܣ  =  ௠ೌ�ೝ௠೑ೠ೐�             (Eq. 1.3) 

  � =  ��ோ��ோೞ೟೚೐೎ℎ               (Eq. 1.4) 

Dans les conditions stœchiométriques de la réaction, ce rapport équivaut à ͝. Si le mélange 
se compose d’une fraction plus importante de fuel � < 1, le mélange est dit riche. Si � > 1, il est 

considéré pauvre. En conditions d’utilisation réelles, les proportions stœchiométriques d’air ne 
sont jamais suffisantes pour oxyder la totalité du carbone présent dans le fuel, et la combustion 

est réalisée avec un excès d’air, soit � > ͝. Un excès d’air trop faible crée des zones riches dans le 
mélange qui contribuent à la formation et l’émission de carbone élémentaire (Figure 1.31). Trop 
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élevé, l’excès d’azote absorbe l’énergie du système et tend à faire diminuer la température au 

sein du foyer de combustion. Il en résulte des sous-produits plus oxydés. 

 
 

FIGURE 1.31 – Caractéristique de l’aérosol organique selon les conditions de combustion. COC se 

réfère à Condensable Organic Compounds, et soot à un aérosol riche en carbone élémentaire. Au point 

A la température de combustion est abaissée. Aux points B et C, elle est élevée (Nussbaumer et al., 

2010). 

 

La régulation de l’arrivée d’air par le 
développement de foyers de combustion dits à 

double combustion ou staged-air system est 

l’exemple même d’une amélioration par les 
constructeurs pour optimiser les conditions de 

mélange (Figure 1.32). Le système à plusieurs entrées 

se base sur la séparation en plusieurs points du foyer 

de combustion des phases de combustion. Le bois 

est initialement gazéifié durant la phase de pyrolyse 

sous une arrivée d’air primaire, placée en dessous de 

la grille sur laquelle est posé le combustible. Dans un 

second temps, le charbon est oxydé sous une arrivée 

d’air secondaire généralement placée au-dessus ou à 

l’arrière de la chambre. Cette arrivée supplémentaire 
favorise l’oxydation complète des composés émis 
lors de la pyrolyse. Le contrôle de l’ouverture et de la 
fermeture de ces deux orifices est un jeu d’équilibre 
pour assurer une combustion à la fois la plus efficace 

possible mais aussi la plus longue possible, sous-entendu, le contrôle des ouvertures est un 

paramètre non négligeable pour une utilisation optimale de l’équipement. Dans le cas de 
poêles entièrement automatisés, sensibles aux paramètres de combustion mentionnés, ce jeu 

d’équilibre sur les ouvertures mais aussi l’ajout de combustible, ou la ventilation, sont 

FIGURE 1.32 – Principe de la double 

combustion pour un appareillage de 

chauffage au bois résidentiel (KBANE, 

2017) 
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contrôlés par le poêle. L’opérateur n’est plus maître de la combustion. Ce système doit ainsi 
contribuer à améliorer l’efficacité de combustion. 

 

 

La température dans le foyer de combustion 

La température au sein du foyer est directement influencée par les matériaux de l’enceinte 
utilisés, c’est-à-dire la capacité du matériau à absorber la chaleur, sa densité, son épaisseur, ses 

caractéristiques isolantes. Comme décrit précédemment, la température est un facteur 

déterminant de la combustion et notamment dans l’émission des PA(s. Des températures plus 

faibles contribuent également à former une plus grande quantité de CO et d’autres composés 

organiques volatils, mais également de cendres. Une température plus élevée tend en revanche 

à favoriser l’émission de NOx (Van Loo and Koppejan, 2008). 

 

Le temps de séjour 

On définit le temps de séjour comme le temps de passage des émissions gazeuses dans le 

foyer de combustion. Un temps de séjour trop court ne permet pas une complète oxydation 

des produits intermédiaires de combustion et contribue à favoriser la formation de polluants. 

Les NOx font exception à cette règle. Leur formation est favorisée par un temps de séjour long. 

Le temps de séjour optimal dépend aussi, lui-même, de la température. Le volume du foyer est 

toutefois le principal paramètre sur lequel les constructeurs peuvent jouer pour optimiser le 

temps de séjour.  

 

La turbulence 

La turbulence au sein du foyer permet un mélange homogène du combustible avec l’air et 

une meilleure distribution de la température. Le design du foyer de combustion et les vitesses 

des flux d’air entrant sont ici les paramètres clés.  
 

Abattement des émissions : stratégie primaire et secondaire 

Pour limiter la pollution par les appareillages de chauffage au bois, les constructeurs 

peuvent s’appuyer sur deux stratégies d’abattement : 

Stratégie primaire – on limite la formation des sous-produits de combustion en 

améliorant la combustion. Cette stratégie est entièrement basée sur l’optimisation des 
conditions précisées ci-dessus. Ainsi encourager les particuliers à délaisser les foyers ouverts 

pour les foyers fermés (cheminées avec insert, poêlesȌ s’inscrit directement dans cette stratégie 
d’abattement des émissions. 

Stratégie secondaire – on piège ou on détruit les polluants formés avant émission. C’est 
le but d’utilisation des précipitateurs électrostatiques, des cyclones, des filtres, ou des 

convertisseurs catalytiques. Les techniques d’abattement secondaires n’équipent à l’heure 
actuelle uniquement que les grosses installations, et ne peuvent s’appliquer aux petits 
appareillages des particuliers.  En revanche des études sont menées pour tenter d’installer sur 
ce type d’installation des catalyseurs pour l’élimination des VOCs. Leur maintenance pour les 

particuliers demeure le point le plus complexe à assurer.  
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1.4.4. L’aérosol organique de combustion de biomasse 

1.4.4.1. Emissions de POA 
Les facteurs d’émission de l’aérosol organique primaire par la combustion de biomasse sont 

extrêmement variables. Ils dépendent entre autre de la nature du bois et de sa qualité (Sippula 

et al., 2007, Weimer et al., 2008), du type d’appareillage (Johansson et al., 2004, Alves et al., 

2011, Bäfver et al., 2011, Lamberg et al., 2011, Riva et al., 2011, Fernandes and Costa, 2012), des 

conditions d’utilisation des appareillages (Gonçalves et al., 2011, Win et al., 2012, Bruns et al., 

2015), ou encore du protocole de prélèvement (Brandelet, 2016). La littérature fait ainsi état de 

facteurs d’émission de POA compris le plus souvent entre 0.1 g.kg-1 dans le cadre de 

combustion les plus performantes à plusieurs dizaines de g.kg-1 pour les combustions les moins 

performantes. A titre de comparaison, dans un rapport de 2003, l’ADEME et le Centre 

Interprofessionnel Technique d'Etudes de la Pollution Atmosphérique (CITEPA) faisaient état 

des facteurs d’émission moyens de PM2.5 suivants9 (Allemand, 2003): 

- Pour les appareillages anciens ȋ< ͥͥ͢͝Ȍ ou foyers ouverts, un facteur d’émission de ͥ͞ 

g.kg-1, 

- Pour les appareillages dits récents ȋ> ͥͥ͢͝Ȍ, un facteur d’émission de ͤ g.kg-1, 

- Pour les appareillages dits performants (> 1996, haut rendementȌ, un facteur d’émission 

de 3.3 g.kg-1. 

La composition chimique de ces émissions est fondamentalement liée à la composition du 

fuel d’origine. Les travaux de Simoneit et al. (1993), Fine et al. (2001), Fine et al. (2002), (2004), 

Nolte et al. (2001), Schauer et al. (2001), Schmidl et al. (2008) proposent une revue exhaustive 

des facteurs d’émission de composés organiques par la combustion de biomasse. La partie 

présentée ci-dessous est une synthèse de leurs observations.   

                                   
 

 

FIGURE 1.33 – Structures de saccharides anhydrides issus de la réaction de pyrolyse de la cellulose. 

Le lévoglucosan, ou 1,6-anhydro-Ʌ-D-glucopyranose (Figure 1.33), qui résulte de la réaction 

de pyrolyse de la cellulose, est de manière générale, le composé le plus abondamment émis. Il 

peut représenter jusqu’à 50 % de la masse totale de l’aérosol organique, et sa concentration 

dans les milieux fortement impactés par le chauffage au bois peut atteindre plusieurs µg.m-3. Il 

est, à ce titre, le principal traceur de combustion de biomasse (Simoneit et al., 1999). La 

                                                        
9 Facteurs d’émission convertis en g.kg-1 depuis des g.GJ-1 d’après le Pouvoir Calorifique )nférieur ȋPC)Ȍ du (être 

= 5140 kwh.tonne-1. 

Lévoglucosan Mannosan Galactosan 
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dégradation de l’hémicellulose conduit de façon analogue à la formation des deux isomères du 

lévoglucosan : le mannosan et le galactosan dans des proportions qui varient typiquement de 

3:1 à 20:1 (lévoglucosan:mannosan) et 50:1 à 100:1 (lévoglucosan:galactosan). 

 

La réaction de pyrolyse de la lignine contribue à former des méthoxyphénols. Ces composés 

sont caractérisés par une structure très similaire à la structure du polymère dont ils sont issus. 

De la dégradation du conyféryl alcool résulte ainsi le guaïacol (2-méthoxyphenol) et autres 

dérivés de type guaïacyl, comme la vanilline, le coniféryl aldéhyde, ou encore l’acétovanilone 
(Figure 1.34). Ils sont généralement émis dans des proportions moindres que le lévoglucosan, 

mais restent des composés importants de ce type d’émission (Figure 1.36). Le sinapyl alcool est 

quant à lui le précurseur de syringol et de ses dérivés de type syringil (Figure 1.35). Les plus 

abondants en phase particulaire sont l’acétosyringone, le syringaldéhyde, l’acide syringique et 
le syringyl acétone. La lignine des bois durs contient généralement une plus grande quantité de 

sinapyl alcool, et les émissions issues de la combustion de ces bois contiennent une plus 

grande fraction de dérivés de type syringil. A l’inverse, la lignine des bois tendres est consituée 
quasi-exclusivement de conyféryl alcool. Dès lors, les émissions sont plus riches en dérivés de 

type guaïacyl (Fine et al., 2001, Ek et al., 2009). Enfin le coumaryl est précurseur de composés 

de type anisyl, émis néanmoins en plus faible quantité et généralement moins étudiés. 

 

 

FIGURE 1.34 – Structures chimiques des composés dérivés du guaïacol et issus de la dégradation du 

conyféryl alcool. 

 

FIGURE 1.35 – Structures chimiques des composés dérivés du syringyl et issus de la dégradation du 

synapyl alcool. 



C(AP)TRE ͝. ENJEUX ET PROBLEMAT)QUES DE L’ETUDE 

64 

 

Les émissions de PAHs et autres polluants organiques persistants (POP) (i.e. les 

polychlorodibenzo-p-dioxines et furanes (PCDD/Fs) et polychlorobiphenyls (PCB)) sont quasi-

négligeables au regard des émissions de lévoglucosan (< 1 % en moyenne du lévoglucosan). On 

détecte aussi certains PAHs oxygénés (fluorenone, xanthone etc.) et méthylés 

(méthylphénanthrène, méthylanthracène etc.). On notera également, et comme il est indiqué 

dans le Tableau 1.5, que les facteurs d’émission des PAHs issus de la combustion de bois sont, à 

l’exception du naphtalène, 1 à 2 ordres de grandeurs plus importants que ceux issus des 

émissions des véhicules diesel dont les émissions de particules fines ont été classées 

cancérigènes par l’OMS en ͜͞͝͞ (Silverman et al., 2012). Quant aux PCDD/Fs et PCBs on 

mesure des  concentrations à l’émission, de l’ordre de quelques ng.m-3 à plusieurs µg.m-3, des 

valeurs minimes donc, mais qu’il convient comme les PAHs de rapporter également en termes 

d’équivalent toxicité ȋou TEQȌ. 
 

 

TABLEAU 1.5 – Facteurs d’émission en mg kg-1 de quelques PAHs pour un poêle à bois et un véhicule 

diesel (Nussbaumer et al., 2010). 

La proportion de EC dans les émissions de combustion de biomasse est relativement faible 

comparée à l’OC. Le rapport OC/EC moyen de ce type d’émissions est compris entre 4 et 9 (à 

comparer avec la valeur de 0.6 citée pour le secteur du transport routier) (US-Environmental 

Protection Agency, 2012).  

 

mg/kg Poêle à Bois Diesel

Naphtalène 13 42

Acenaphtylène 129 7.1

Acenaphtène 17 <3

Fluorène 173 <3

Phenanthrène 231 3.7

Anthracène 65 <3

Fluoranthrène 154 <3

Pyrène 170 <3

Chrysène 54 <3

Benzo(a)anthracène 44 <3

Benzo(b)fluoranthrène 30 <3

Benzo(k)fluoranthrène 11 <3

Benzo(a)pyrène 25 <3

Indéno(1,2,3-cd)pyrène 9 <3

Dibenzo(a,h)anthracène <8 <3

Benzo(g,h,i)perylène <8 <3

Total HAP 1120 53
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FIGURE 1.36 – Exemple de la composition chimique de la phase particulaire d’émissions de 

combustion de bois (Frêne) (Fine et al., 2002). L’UCM pour Unresolved Complex Mixture représente la 

fraction non résolue chromatographiquement de l’aérosol organique. 

1.4.4.2. Potentiel de formation de SOA (SAPP) 
La connaissance des émissions primaires en particules est une donnée nécessaire mais non 

suffisante pour appréhender l’impact global d’une source d’émissions sur les concentrations 

ambiantes en particules. Comme détaillé en amont dans ce manuscrit, une fois injectées dans 

l’atmosphère, les émissions qu’elles soient sous forme particulaire ou gazeuse vont évoluer 
rapidement (volatilisation et oxydation) pour donner naissance à la fraction secondaire (SOA) 

dont l’importance ne peut être négligée.  

 

Dans le contexte de la formation de SOA, les auteurs préfèrent parler de potentiel de 

formation de SOA (SAPP ou Secondary Aerosol Production Potential) (en g.kg-1) plutôt que de 

facteurs d’émission. Peu d’études ont évalué le SAPP d’appareillages pour le chauffage au bois 
résidentiel. Toutes relèvent cependant la quantité importante de SOA formé. Pour en rendre 

compte et comme illustré sur la Figure 1.37, ils font généralement état de l’enrichissement de 
l’OA ou OA enhancement ratio, qui définit la quantité totale d’OA formé au cours du 

vieillissement sur la quantité de POA initiale.  
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FIGURE 1.37 – OA (ou OM) enhancement ratio pour une variété d’essences de bois à différentes 

conditions (Hennigan et al. 2011) avec un temps de vieillissement atmosphérique compris entre 1.5 et ͺ heures ȋsur la base d’une concentration moyenne en radicaux O( de 1 × 106 molécules.cm−3). 

L’enrichissement est typiquement mesuré dans des études en chambre de simulation 

atmosphérique (Grieshop et al., 2009, Heringa et al., 2011, Ortega et al., 2013, Bruns et al., 2015, 

Tiitta et al., 2016, Hennigan et al, 2011) ou en réacteurs à écoulement (Keller and Burtscher, 

2012; Corbin et al., 2015), avec des temps de vieillissement équivalent à un vieillissement 

atmosphérique allant de quelques heures à plusieurs dizaines d’heures. Les valeurs 

d’enrichissement recueillies par Heringa et al. (2011) pour plusieurs types d’appareillage, 

principalement pour les phases d’allumage et de flaming, varient entre 1 et 6.9, mettant en 

évidence l’importance potentiellement considérable du processus de formation de SOA devant 
les émissions primaires de POA. Corbin et al. (2015), pour des poêles à granulés uniquement, 

déterminent un enrichissement compris entre 2 et 4. Les valeurs de Bruns et al. (2015) en 

revanche sont moins importantes. L’étude s’intéresse au SAPP à partir de conditions de flaming 

et selon la quantité de bois chargée dans les poêles. Celle-ci fait note de facteurs 

d’enrichissement de ͟ en moyenne pour les poêles les plus chargés et 1.6 en moyenne pour les 

poêles avec une charge initiale moindre. C’est aussi dans cette gamme de facteurs ȋ͝.͢ – 2.6) 

que se situent les valeurs reportées par Tiitta et al. (2016), pour des expériences de 

vieillissement de jour (OH) et de nuit (NO3), et pour une variété d’essence de bois.  
 

Pour l’ensemble des expériences mentionnées ici, la concentration en aérosol organique 
augmente de manière significative durant les deux premières heures de vieillissement. Les 

processus chimiques impliqués sont donc extrêmement rapides. Les expériences révèlent 

également une variabilité significative liée aux protocoles expérimentaux mis en place, le type 

de combustion, et la nature du fuel, comme illustrée sur la Figure 1.37 (Hennigan et al., 2011) où 

le facteur d’enrichissement est amené à varier entre ͝ et ͟, avec des écarts entre les réplicats 
compris entre 10 % et 50 %. 
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1.4.4.3. Stabilité des marqueurs 
Le vieillissement des émissions conduit à la formation significative de SOA. Si la 

modification de la composition chimique de l’aérosol organique a déjà très largement été 

étudiée à l’échelle globale, notamment grâce au développement de l’AMS (Chacon-Madrid and 

Donahue, 2011; Cubison et al., 2011; Ng et al., 2011; Corbin et al., 2015), aucune étude n’a encore 
décrit de manière détaillée l’évolution de la composition chimique de l’aérosol de combustion 
de biomasse à l’échelle moléculaire, et peu de travaux ont porté sur la stabilité (réactivité et 

capacité à se volatiliser) même des marqueurs organiques de l’aérosol de combustion de 

biomasse.  

 

Quelques expériences de réactivité hétérogène des méthoxyphénols (conyféryl alcool, 

conyféryl aldéhyde, acide férulique, vanilline, acide vanillique, acétovanilone, acétosyringone, 

acide syringique) ont été menées en laboratoire : sur des particules de silice (Net et al., 2010, 

2011, Liu et al., 2017a, 2017b), des particules d’acide azélaique (Liu et al., 2012), ou encore de 

NaCl et d’alumine ȋAl2O3) ȋO’Neill et al., ͜͞͝͠Ȍ, avec les oxydants de l’atmosphère que sont 
l’ozone (Net et al., 2010, 2011, O’Neill et al., ͜͞͝͠Ȍ ou le radical nitrate (Liu et al. 2017a, 2017b). 

 

Depuis les années 1980, la stabilité atmosphérique du lévoglucosan, principal marqueur de 

la combustion de biomasse, n’a fait l’objet que de quelques études. Ainsi lorsque le composé 

est pour la première fois cité et utilisé comme marqueur de combustion de biomasse dans une 

approche CMB (Hornig, 1985 et Locker, 1988), Locker tente également d’estimer la réactivité 

du composé face aux oxydants de l’atmosphère. Pour ses expériences, les filtres sont impactés 
par différentes concentrations de lévoglucosan et laissés exposés au soleil sur le toit dans des 

conditions ambiantes. Aucune dégradation n’est observée sur les ͤ heures d’expérience. 
L’étude par Fraser and Lakshmanan (2000) sur l’hydrolyse en milieu acide du lévoglucosan en 
conditions atmosphériques et les travaux par Simoneit and Elias (2001) qui suivent viennent 

confirmer cette conclusion initiale. Aucune dégradation n’est observée sur ͜͝ heures 
d’expérience. Le lévoglucosan est jugé relativement stable. 

 

Pourtant de récents travaux ont mis en évidence la nature semi-volatile du composé et sa 

réactivité avec les divers oxydants de l’atmosphère (Tableau 1.6). May et al., (2012) ont ainsi 

déterminé une concentration de saturation ܥ∗ du lévoglucosan de 13 µg.m-3 à 298 k, en accord 

avec l’estimation théorique de ͤ µg.m-3 donnée par le modèle SIMPOL (Pankow and Asher, 

2008) et confirmée par Ye et al. (2016). Bai et al. (2013) ont calculé par approche quantique une 

constante de réaction avec OH de 2.21 × 1013 cm3.molécules-1.s-1, soit un temps de résidence 

atmosphérique de 38 jours. Kessler et al. (2010) se sont intéressés à sa réactivité hétérogène et 

ont déterminé une constante de réaction avec OH de 3.09 × 1013 cm3.molécules-1.s-1 ou un temps 

de résidence atmosphérique de 52 jours. L’étude par Holmes and Petrucci (2007) de l’oxydation 
du lévoglucosan en phase aqueuse a montré la formation de composés à hauts poids 

moléculaires après ½ journée et pendant les ͣ jours que dure l’expérience, suggérant une 
potentielle dégradation du composé. Hoffmann et al. (2010) ont également mis en évidence 

cette dégradation du lévoglucosan en phase aqueuse. Lai et al. (2014) ont étudié la réactivité du 

lévoglucosan pur avec le radical OH en tube à écoulement sur des particules de (NH4)2SO4 et 

NaCl. Ils ont ainsi démontré une variation de la cinétique de dégradation avec le taux 

d’humidité, la température, et le type de support. Aussi en tube à écoulement , Shiraiwa et al. 
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(2012) se sont intéressés à la réactivité du lévoglucosan avec le radical nitrate selon les niveaux 

de concentration en oxydant et l’humidité relative. Enfin Hennigan et al. (2010, 2011), en 

chambre de simulation atmosphérique, à partir d’émissions de combustion de bois ont 

déterminé une cinétique de dégradation avec OH comprise entre 1.1 × 10-11 cm3.molécules-1.s-1 et 

3 × 10-11 cm3.molécules-1.s-1 soit un temps de résidence atmosphérique de 0.4 - 1.1 jours.  

 

 

TABLEAU 1.6 – Constantes de réactivité du lévoglucosan avec le radical OH tirés de plusieurs 

travaux. 

On relève ici la grande disparité qui existe entre les résultats, allant de pair avec les 

nombreuses méthodes qui existent pour déterminer ces valeurs : soit en chambre de 

simulation ou en réacteur à écoulement, sur des particules modèles ou non, avec différentes 

natures de particules. En outre, cette liste de méthodes pose également la question de la 

représentativité des résultats. En effet, seules les études d’(ennigan et al. ȋ͜͜͞͝, ͜͞͝͝Ȍ ont été 

réalisées sur un « véritable » aérosol de combustion de biomasse et à des concentrations de 

l’aérosol sensiblement proches des concentrations du milieu ambiant.  

 

La question est d’autant plus importante que la stabilité des marqueurs organiques de 

l’aérosol est, encore une fois, un paramètre critique pour leur utilisation dans les modèles 

sources-récepteur.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

k (cm
3
.molécule

-1
.s

-1
) Temps de résidence atmosphérique* (jour) Références

2.21 × 10
-13

52.4 Bai et al. (2013)

1.1 × 10-11
1.1 Hennigan et al. (2010)

3 × 10-11
0.4 Hennigan et al. (2011)

9.17 × 10-12
1.3 Lai et al. (2014) - Pure Levoglucosan

9.53 × 10
-12

1.2 Lai et al. (2014) - Sur (NH4)2SO4

1.03 × 10
-11

1.1 Lai et al. (2014) - Sur NaCl

4.04 × 10
-12

2.9 Lai et al. (2014) - Sur Suie

3.09 × 10
-13

37.5 Kessler et al. (2010)

*Basé sur une concentration en radicaux OH moyen de 1 × 10
6 

molécules.cm
-3
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1.5. Objectifs de cette étude 
De nombreuses incertitudes demeurent donc sur l’impact du vieillissement atmosphérique 

sur les émissions de combustion de biomasse à usage résidentiel, l’une des principales sources 

de particules dans les milieux urbains. Ces incertitudes portent principalement sur le potentiel 

de formation d’aérosol secondaire et donc l’impact global de cette source, ainsi que sur la 

modification de l’empreinte chimique à l’échelle moléculaire au cours du processus de 

vieillissement. Quantifier les modifications de l’empreinte moléculaire au cours du processus 

de vieillissement constitue un élément fondamental qui permettra d’affiner et de mieux 
contraindre les approches sources-récepteur. 

Dans ce contexte, 3 objectifs ont été définis : 
- Quantifier les facteurs d’émissions primaires et le potentiel de formation d’aérosol 

organique secondaire de 3 différents types d’appareillage pour le chauffage au bois 

résidentiel, représentatifs de la politique de renouvellement mise en place par 

l’ADEME, 
 

- Quantifier l’évolution au cours du vieillissement atmosphérique de l’empreinte 
chimique à l’échelle moléculaire de l’aérosol organique issu de la combustion de 

biomasse, 

 

- Déterminer les constantes de dégradation des principaux marqueurs organiques de la 

combustion de biomasse dans des conditions représentatives, et plus largement 

discuter et hiérarchiser les principaux processus intervenant dans les expériences 

menées en chambres de simulation atmosphérique. 

Ce travail de thèse s’appuie principalement sur le tout nouvel instrument TAG-AMS dont le 

premier prototype a été acquis par le Laboratoire de Chimie de l’Environnement (LCE, Aix-

Marseille Université) en 2013, et déployé à l’automne ͜͞͝͡ au cours de la campagne de mesures 

expérimentales VULCAIN ou Vieillissement atmosphérique des émissions liées à la combustion 

de biomasse et de ses principaux marqueurs organiques. VULCAIN est un projet financé par 

l’ADEME en collaboration avec le Paul Scherrer Institute (PSI, Villigen, Suisse). 
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2.1. Principe et fonctionnement du TAG-AMS 

͞.͝.͝. Description de l’instrument 
Ce travail de thèse est basé sur le développement d’un nouvel instrument, le Thermal 

Desorption Aerosol Gas Chromatograph (TAG). Pour rappel (voir section 1.3.3.2), le TAG a été 

développé par la compagnie Aerosol Dynamics Inc. (Berkeley, CA, USA) en collaboration avec 

UC Berkeley (Berkeley, CA, USA) (Williams et al., 2006). Le TAG du LCE est le premier 

prototype commercial développé par Aerodyne Research Inc. (Billerica, MA, USA) pouvant être 

connecté à un HR-ToF-AMS (Williams et al., 2014).  

 

 

FIGURE 2.1 – Schéma général simplifié du système TAG-AMS du LCE. 

Un schéma général de l’instrument est présenté ci-dessus (Figure 2.1). Le TAG est un 

système de collecte de l’aérosol et d’analyses chromatographiques en phase gazeuse des 

analytes extraits par thermo-désorption. Notre système permet également la dérivatisation in-

situ des composés les plus polaires. Le système de dérivation a été installé au cours de la 

première année de ce travail. 
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Le TAG doit être couplé à un système de détection, ici le ToF-MS de l’AMS. L’HR-ToF-AMS 

permet la collecte et l’analyse en ligne de la fraction non-réfractaire de l’aérosol. Le système est 

décrit plus en détail dans Jayne et al. (2000) et DeCarlo et al. (2006). Brièvement, les particules 

sont collectées et focalisées en un faisceau inférieur à 1 mm de diamètre par une série de 

lentilles aérodynamiques. Elles sont ensuite impactées et vaporisées sur une surface en 

tungstène chauffée à 600 °C, puis analysées par spectrométrie de masse à impact électronique 

(70 eVȌ. L’instrument permet l’analyse quantitative de la composition chimique des particules 

de diamètre compris entre 35 nm et 600 nm, sur un pas de temps de l’ordre de la minute. Le 

TAG est connecté à l’AMS par une ligne de transfert entre la colonne chromatographique du 

TAG et la source d’ionisation de l’AMS. Le HR-ToF-AMS a donc été modifié en début de thèse 

pour pouvoir intégrer un filtre quadripolaire (Tofwerk) qui permet par discrimination des m/z 

les plus faibles (< 10 amu) d’éliminer en aval de l’ionisation la transmission de l’hélium vers le 
système ToF. 

2.1.1.1. Hardware du système TAG 
Les pricipaux modules du TAG sont annotés de 1 à 8 sur le schéma (Figure 2.1). Au cœur du 

système, ils sont connectés entre eux par des lignes en acier inoxydable chauffées à 300 °C à 

l’aide de ͡ résistances contrôlées par un Octal Temperature Controller (OTC). Elles ne sont pas 

représentées sur le schéma. 

 

1 - Le système de prélèvement 

La ligne de prélèvement est en inox 3/8’’ OD. Elle est équipée d’un humidificateur et d’un 
dénudeur en série. Le dénudeur retient la phase gazeuse par adsorption sur charbon actif. 

L’humidificateur sert à minimiser la perte par rebond des particules lors de l’impaction dans la 
cellule de collecte (voir ci-dessous). Il est constitué de 10 tubes Nafion semi-perméables de 2.2 

mm de diamètre et 30 cm de longueur. L’humidité relative en sortie de l’humidificateur est 

comprise entre 65 % et 95 % (Williams et al., 2006). Il est admis que l’humidificateur ne 

modifie pas (de manière significative) le diamètre aérodynamique des particules. Est 

également installée sur la ligne de prélèvement en amont de la cellule de collecte une vanne 3 

voies (ARI valve). Elle permet de diriger l’aérosol vers la cellule ou de le dévier vers une ligne 

by-pass.  On notera que le module de prélèvement du TAG est indépendant du reste du 

système. Ainsi il est possible de collecter l’aérosol en parallèle de l’analyse chromatographique 
et des mesures AMS. 

 

2 - Le système AutoInject 

Le système AutoInject du TAG (Isaacman et al., 2011) est conçu pour l’injection automatique 
de standards (solutions de calibration et standards internes) dans la cellule de collecte (Figure 

2.2). Quatre réservoirs (tubes à essai 3 mL) réfrigérés par effet Pelletier, pressurisés (30 psi) 

sous hélium et contrôlés par un sélecteur 6-voies, distribuent le liquide dans une boucle 

d’injection ȋ͡ µL). Une vanne 6-voies contrôle également l’injection du liquide dans la cellule 

de collecte. Pour limiter l’exposition à la lumière des standards, l’ensemble de la ligne ȋ͝/͢͝’’ 
OD) est en polyétheréthercétone (PEEK). Les connexions sont adaptées pour limiter les 

volumes morts. 

 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Poly%C3%A9ther%C3%A9therc%C3%A9tone
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FIGURE 2.2 – Schéma du système AutoInject par Isaacman et al. (2011). (A) le montage dans son 

intégralité et (B) une vue détaillée des réservoirs. 

3 - La cellule de collecte ou CTD Cell 

La cellule de collecte ou Collection Thermal Desorption (CTD) Cell est un impacteur 

collecteur en acier passivé (impacteur 9 multi-jets, 0.34 mm de diamètre, diamètre de coupure 

0.065 µmȌ monté sur un bloc d’aluminium dans lequel vient s’encastrer une cartouche 
chauffante contrôlée à l’aide d’un régulateur de température Proportional Integral Derivative 

(PID) (Figure 2.3). La cellule est décrite de façon plus exhaustive dans Williams et al. (2006) et 

Kreisberg et al. (2009). Un ventilateur est monté au-dessous même de la cellule pour permettre 

un refroidissement rapide. 

 

 

FIGURE 2.3 – Schéma (à gauche) de la CTD cell et évaluation de l’efficacité de collection de l’instrument (Williams et al., 2006). 

4 - Le système de dérivation in-situ 

La dérivation est une technique couramment utilisée en chromatographie. Elle a pour but 

d’accroitre la volatilité et la stabilité (en particulier face à la thermo-dégradation) des analytes 
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et d’augmenter leur réponse en améliorant leur sélectivité vis-à-vis de la phase stationnaire. Le 

principe de dérivation utilisé ici est la silylation des groupements –OH. La silylation augmente 

la volatilité du composé tout en diminuant sa polarité. Les groupements hydroxyles des 

composés réagissent avec l’agent dérivatisant, le N-trimethylsilyl-N-méthyl trifluoroacétamide 

(MSTFAȌ. L’atome d’hydrogène est substitué par un groupement triméthylsilyle ȋTMS ou 
[Si(CH3)3]) pour former un dérivé TMS-O.  

R-OH + Me3Si-X → R-O-SiMe3 + HX     (Eq. 2.1) 

Le MSTFA est contenu dans un réservoir similaire à celui du système AutoInject des 

standards. Pendant la thermo-désorption, un flux d’hélium balaye le réservoir en continu et se 

charge en agent dérivant. Il est dirigé en parallèle d’un flux d’hélium pur vers la cellule de 

collecte par une ligne en acier passivé de ͝/͢͝’’ OD. Le flux d’hélium pur est appelé purge flow ; 

le flux d’hélium enrichi en MSTFA est appelé DVZ flow. 

 

5 - Le trap 

Le MSTFA injecté dans le système ne doit pas atteindre la colonne de séparation 

chromatographique ni la source d’ionisation de l’AMS. L’excès de MSTFA doit donc être 

éliminé hors du système en amont de la séparation. Le trap permet de piéger les analytes 

pendant cette étape dite de flush.  Le trap est une colonne de chromatographie MXT-1 (Restek) 

de dimensions 15 m × 0.53 mm ID × 5 µm df montée sur une structure en aluminium dans 

laquelle sont encastrées deux cartouches chauffantes contrôlées à l’aide d’un régulateur de 
température PID. Un ventilateur est monté en face du trap pour permettre un refroidissement 

rapide de celui-ci.  

 

6 – La valveless valve 

Le système d’injection valveless valve (Kreisberg et al., 2014) est un système custom en acier 

passivé 1/16’’ OD qui connecte et/ou isole les différents modules du TAG entre eux. La valve 

remplace les valves multi-ports classiques. Son contrôle se fait uniquement par un jeu de 

pression. Elle peut à la fois diriger deux flux distincts (A vers B et C vers D) ou n’assurer le 

passage que d’un seul flux ȋB vers DȌ (Figure 2.4). 

 

 

FIGURE 2.4 – Schéma du système d’injection valveless valve. Cheminement possible des principaux 

flux.  



CHAPITRE 2. METHODOLOGIE 

77 

 

7 – Le système de chromatographie 

Les composés sont séparés par chromatographie en phase gazeuse. Le système de 

chromatographie du TAG du LCE est un système fastGC, soit une colonne de chromatographie 

DB-5 (Valco Instruments Co., Inc.) de dimensions 15 m × 18 mmID × 0.18 µm df, entourée d’une 
résistance en nickel. Le diamètre de courbure interne de la colonne initialement à 5.7 cm a été 

changé à 6.35 cm pour réduire la tension portée sur le capillaire et éviter qu’il ne se casse. Le 

principe de la fastGC est d’augmenter la température du capillaire par chauffage résistif direct. 

Cette technique permet une montée en température extrêmement rapide (< 1 min) (Jain and 

Phillips, 1995). La colonne est refroidie en fin de run par un ventilateur monté en dessous de 

celle-ci.  

 

 

FIGURE 2.5 – Photo prise du fastGC et du ventilateur du système TAG du LCE. La colonne entourée 

sur elle-même le long d’un fil en nickel est recouverte d’une feuille en aluminium. L’ensemble est 
maintenu droit au-dessus du ventilateur par 4 fils en polymère résistant aux hautes températures 

(Restek). 

8 – La ligne de transfert 

La ligne de transfert est décrite en détail par Williams et al. (2014). Brièvement il s’agit d’un 
tube en cuivre maintenu à 300 °C par une résistance chauffante et traversé par un capillaire en 

acier passivé ͝/͟͞’’ OD d’environ ͜͠ cm de longueur auquel la colonne de chromatographie est 

connectée (Figure 2.6 et 2.7). Au point de rencontre entre la colonne et le capillaire en acier, 

est fixé un bloc d’aluminium dans lequel est encastrée une deuxième résistance chauffante 

(300 °C).  
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FIGURE 2.6 – Schéma de la ligne de transfert entre le TAG et l’(R-ToF-AMS.  

 

FIGURE 2.7 – Photo prise de la connexion entre la colonne de chromatographie du TAG et la ligne de 

transfert.  

2.1.1.2. Séquence type 
Le TAG-AMS fonctionne selon des séquences programmées par l’opérateur. Il est possible 

de répéter une même séquence en continu ou d’associer différentes séquences entre elles. C’est 
l’objectif final des expériences qui doit contraindre l’opérateur à programmer de manière 
appropriée les séquences. Néanmoins, chacune d’entre elles s’articule inévitablement autour 
de mêmes étapes : le prélèvement, l’injection de standards internes, la thermo-

désorption/dérivation, la purge, le backflush, et enfin l’analyse GC/MS.  
 

Notons que le TAG-AMS peut fonctionner selon deux modes, TAG-AMS ou TAG 

uniquement. En mode TAG-AMS, le TAG collecte l’aérosol en parallèle de mesures AMS 
classiques. S’en suit la phase de thermo-désorption et l’analyse chromatographique durant 
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laquelle l’acquisition de données AMS est arrêtée. Ce mode permet d’avoir accès à deux types 
d’informations complémentaires pour une même population de particules (composition 

chimique globale et spéciation à l’échelle moléculaire). Pour augmenter la résolution 

temporelle des analyses TAG, l’opérateur peut choisir de s’affranchir des mesures AMS. Dans 
ce cas, le prélèvement dans la cellule de collecte du TAG a lieu en parallèle de l’analyse 
chromatographique. C’est ce mode qui a été choisi pour les expériences menées en chambre de 
simulation dans le cadre de cette thèse. 

 

L’aérosol est collecté à 9 L min-1 dans la CTD cell (maintenue à température ambiante) avec 

un temps de prélèvement pouvant varier typiquement entre 5 et 90 minutes selon les 

concentrations en aérosol organique observées dans le milieu de mesure. Une série de 

standards internes deutérés (l’acide adipique-d͜͝, l’acide phtalique-d4, l’eicosane-d42, et le 

tétracosane-d50) préparés dans l’acétonitrile est injectée dans la cellule pour la quantification. 

La concentration des solutions dépend des concentrations atmosphériques des marqueurs 

attendues. Les analytes sont thermo-désorbés à 280 °C vers le trap (maintenu à 40 °C) via la 

valveless valve (Figure 2.8), sous un flux d’hélium pur ȋpurge flowȌ et un flux d’hélium enrichi 
en MSTFA (DVZ flow). Une température de 280 °C doit assurer la thermo-stabilité des 

composés d’intérêt pour ce travail de thèse. 

 

 

FIGURE 2.8 – Cheminement via la valveless valve des analytes (en rouge) et d’hélium pur (en bleu, 

différent du purge flow) lors de la thermo-désorption (à gauche) et du backflush (droite). Le système 

valveless valve permet d’isoler le module de séparation chromatographique du module de collection 
lors du prélèvement.   

Isaacman et al. (2014) ont évalué l’efficacité de derivation du système de derivation in-situ 

du TAG. Ils quantifient la réponse de standards en fonction de la quantité d’agent dérivatisant 
introduite dans la cellule (Figure 2.9). L’efficacité de derivation dépend du temps de réaction, 

de la concentration et du nombre de groupements –OH des analytes, ainsi que de la quantité 

d’agent dérivant. Cette quantité est fonction du débit du flux d’hélium saturé en MSTFA (DVZ 

flowȌ et du débit d’hélium pur additionnel (purge flow). L’étude a montré qu’un mélange des 
deux flux dans les proportions 50/50 suffisait à obtenir une réponse optimale pour la majorité 

des analytes contenant entre 1 et 4 groupements –OH.  Dans le cadre du travail réalisé dans 

cette thèse, le DVZ flow est fixé à 40 mL.min-1 et le purge flow à 15 mL.min-1, soit un ratio 

légèrement supérieur à 0.7.  
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FIGURE 2.9 – Réponse de plusieurs composés possédant un ou plusieurs groupements -OH en 

fonction de la quantité de MSTFA introduite dans le système TAG (Isaacman et al., 2014). 

Le point le plus critique de la dérivation en ligne consite à éliminer l’agent dérivant du flux 

tout en conservant les analytes dérivés. Ainsi le flux d’hélium saturé en MSTFA ne peut donc 

être directement dirigé vers la colonne chromatographique afin de ne pas l’endommager 
prématurément et surtout afin de protéger le détecteur. Cette opération est réalisée en 

dirigeant le flux issu de la thermo-désorption/dérivation sur le trap, maintenu à température 

ambiante. Les composés d’intérets y sont piégés alors que le MSTFA n’est pas retenu par la 
phase stationnaire du trap et est donc éliminé du système. L’ensemble CTD et trap est balayé 

par un flux d’hélium pur pendant 10 minutes environ afin d’enlever toutes traces de MSTFA. 

Une fraction des composés parmi les plus volatils est toutefois potentiellement perdue suite à 

cette procédure (Williams et al. 2015). Néanmoins, la majorité des analytes d’intérêt dans le 

cadre de cette étude restent piégée sur le système trap. Le trap est ensuite chauffé pendant 6 

minutes jusqu’à ͥ͜͞ °C, phase durant laquelle les analytes sont désorbés et re-dirigés 

(backflush) vers la colonne chromatographique via la valveless valve (Figure 2.8). Le 

programme de température de la colonne est le suivant : la température de la colonne est 

initialement maintenue à 45 °C, puis augmente de 36 °C.min-1 jusqu’à ͜͜͝ °C puis de ͜͞ °C.min -

 1 pour atteindre 310 °C. La température maximale est maintenue pendant 5 minutes. Le débit 

d’hélium dans la colonne est maintenu constant (1 mL min-1Ȍ. Lorsqu’elle n’est pas activement 
utilisée la colonne est balayée par un flux d’hélium pur à ͜.ͣ͡ mL.min-1. Les analytes sont 

ionisés par impact électronique (70 eV) par la source d’ionisation de l’AMS.  
 

En mode TAG/AMS, le menu d’acquisition des données AMS ȋDAQ ͠Ȍ alterne entre le mode 
d’acquisition des données AMS et le mode d’acquisition des données TAG. Les données AMS 
sont enregistrées en fichier HDF5 via le mode V avec une résolution temporelle typiquement 

de 5 minutes. Les données TAG sont enregistrées en fichier HDF5 en fast mode. La résolution 

d’acquisition est fixée à ͟ (z ȋ͝ point/͜.͟ sȌ. Les données AMS et TAG sont retraitées 
respectivement à l’aide des outils SQUIRREL (version 1.57) et PIKA (version 1.15Z) (DeCarlo et 

al., 2006) et TAG Exploration, Review and iNtegration (TERN, version 1.0) sur le logiciel Igor 

Pro 6.3 (Wave Metrics Inc.). 
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2.1.2. Analyse des chromatogrammes 

2.1.2.1. Identification des composés 
L’identification des pics (Figure 2.10) est basée sur leur temps de rétention et leur spectre de 

masse. Les spectres de masse sont comparés aux spectres de masse de la base de données du 

National Institute of Standards and Technology (NIST) et des bases de données internes ou 

partagées (notamment avec UC Berkeley). La méthode par les temps de rétention précis 

nécessite en revanche de disposer de standards. Nous disposons au laboratoire pour l’analyse 
de l’aérosol organique de la combustion de biomasse de près d’une cinquantaine de standards 

authentiques (3 sucres anhydrides, 6 méthoxyphénols, 10 PAHs, 5 PAHs méthylés, 11 alcanes, 8 

composés nitro-aromatiques, et 5 acides gras). Les Tableau 2.1 et 2.2 regroupent ceux identifiés 

et quantifiés au cours des expériences en chambre de simulation atmosphérique du projet 

VULCAIN (voir section 2.2).  

 

Lors de ces expériences des prélèvements sur filtre quartz (47 mm, Tissuquartz, Pall 

Corporation) ont été réalisés. Les filtres ont été analysés en 2D-GC (section 2.2.1.3) à UC 

Berkeley. La technique a permis de résoudre plus d’un millier de composés différents. Le 
spectre de masse et le temps de rétention des plus abondants d’entre eux ont été croisés avec 

les pics des chromatogrammes obtenus par le TAG-AMS.  

 

 

1. Galactosan (m/z 204), 2. Mannosan (m/z 204), 3. Levoglucosan (m/z 204), 4. Vanillic Acid (m/z 297), 5. 

Phenanthrene (m/z 178), 6. Anthracene (m/z 178), 7. Octadecane (m/z 57), 8. Nonadecane (m/z 57), 9. Palmitoleic 

Acid (m/z 75), 10. Palmitic Acid (m/z 117), 11. Eicosane (m/z 57), 12. Oleic Acid (m/z 117)), 13. Stearic Acid (m/z 

117), 14. Docosane (m/z 57), 15. Tetracosane (m/z 57), 16. Hexacosane (m/z 57), 17. Octacosane (m/z 57). 

FIGURE 2.10 – Chromatogramme d’une série de standards utilisés pour la calibration du TAG-AMS. 

Au final ce sont près de 70 composés qui ont pu être quantifiés par le TAG-AMS dans le 

cadre de ce travail. On distingue les composés dérivatisés des composés non-dérivés. La masse 

molaire des dérivés TMS-O est calculée à partie de la masse molaire du composé de départ 

(Equation 2.2). L’ensemble des dérivés TMS-O sont caractérisés en spectrométrie de masse par 

les fragments m/z 73 [(CH3)3Si]+ et m/z 75 [(CH3)2SiOH]+. Les fragments m/z 117, 129, 103, et 

147, respectivement associés aux ions [OCOSi(CH3)3]
+, [CH2=CH-CO-O=Si(CH3)2]

+, [CH2=O-

Si(CH3)3]
+, [(CH3)3Si-O=Si(CH3)2]

+, [(CH3)2Si=O-Si(CH3)2-OH]+, peuvent aussi être des 

fragments majoritaires de certains dérivés TMS-O (Yu et al., 1998, Zaikin and Halket, 2009, 

Orata, 2012). ܦܯ = ܯܯ + 7ʹ. ݊�ு       (Eq. 2.2) 
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*En gras sont indiqués les composés dont les standards authentiques sont disponibles au laboratoire 

**Les temps de rétention indiqués ici sont susceptibles de changer dès l’installation d’une nouvelle colonne 

***En gras est précisé l’ion quantitatif  
TABLEAU 2.1 – Composés (dérivés) de l’aérosol organique issus de la combustion de biomasse 
analysés par le TAG-AMS. 

Composé RT (s)* m/z**

Galactosan 344 217, 204, 191, 333

Mannosan 353 204, 217, 191, 333

Levoglucosan 361 204, 217, 191, 333

Vanilline 291 194, 209, 224

Acétovanilone 324 193, 223, 208, 238

Acide vanillique 375 267, 297, 282, 312, 223

3-guaiacyl propanol 395 206, 236, 326, 179

Conyféryl aldéhyde 400 220, 219, 250, 192, 235

Syringol 234 196, 211, 226, 156, 181

Iso-eugénol 269 206, 236, 221

Méthylsyringol 271 210, 240, 225, 167

Syringaldéhyde 354 224, 239, 254

Acétosyringone 378 238, 223, 253, 268

Syringyl acétone 384 239, 209, 292, 267, 252

Propionyl syringol 407 223, 253, 267, 282, 297

Acide Syringique 422 297, 312, 327, 253, 342

Synapyl aldehyde 455 222, 250, 280, 265

4-nitrocatéchol 374 284, 299, 73

4-methyl-5-nitrocatéchol 380 296, 313, 180, 73

3-methyl-5-nitrocatéchol 398 298,313, 73

Acide nonanoique 234 215, 117, 129, 73, 75

Acide palmitoléique 446 75, 

Acide palmitique 447 117, 129, 227, 313

Acide stéarique 512 117, 129, 341, 359, 257

Acide oléique 504 117, 129, 357

Dodécanol 258 243, 73, 75

Acide 2-méthyl-2-pentanédioique 310 261, 199, 171, 143, 99

Pyrogallol 322 239, 342, 73

Tyrosol 336 179, 193, 267

Acide vanillylmandélique 405 297, 298, 371

Autres (Secondaires)

Dérivés Syringyliques

Dérivés Guaiacyliques

Saccharides anhydrides

Nitrocatéchols

Acides gras
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*En gras sont indiqués les composés dont les standards authentiques sont disponibles au laboratoire **Les temps de rétention indiqués ici sont susceptibles de changer dès l’installation d’une nouvelle colonne ***En gras est précisé l’ion quantitatif  
TABLEAU 2.2 – Composés (non-dérivés) de l’aérosol organique issus de la combustion de biomasse 
analysés par le TAG-AMS. 

Composé RT (s)* m/z**

C18 381 43, 57, 71, 85

C19 413 43, 57, 71, 85

C20 444 43, 57, 71, 85

C21 482 43, 57, 71, 85

C22 502 43, 57, 71, 85

C23 542 43, 57, 71, 85

C24 590 43, 57, 71, 85

C25 611 43, 57, 71, 85

C26 637 43, 57, 71, 85

C27 663 43, 57, 71, 85

Acenaphtène 248 154

Acenaphtylène 255 152

Fluorene 307 166

Phénanthrène 373 178

Anthracène 376 178

Fluoranthrène 472 202

Acéphenanthrène 479 202

Pyrène 488 202

Benz[a]anthracène 596 228

Chrysène 600 228

Benzo[b]fluoranthrène 652 252

Benzo[k]fluoranthrène 652 252

Benzo[j]fluoranthrène 657 252

Benzo[e]pyrène 667 252

Benzo[a]pyrène 669 252

Perylène 673 252

3-méthylphenanthrène 416 192

2-méthylphenanthrène 418 192

2-méthylanthracène 421 192

4/9-méthylphenanthrène 425 192

1-méthylphenanthrène 426 192

1/3-méthylfluoranthrène 506 216

Méthylfluoranthrène/pyrène 511 216

Méthylfluoranthrène/pyrène 512 216

4-méthylpyrène 519 216

1-méthylpyrène 521 216

1,2-Acénaphtylénone 281 168, 139

Benzo[b]naphto[1,2-d]furane 481 218, 203, 189

Benzo[b]naphto[2,3-d]furane 486 218, 203, 189

2,3,5,6-dibenzoxalène 491 218, 203, 189

Benzo[kl]xanthène 497 218, 203, 189

4-Oxapyrène-5-one 530 220, 163, 192

9H-Fluorèn-9-one 360 180, 152

9,10-Anthraquinone 440 152, 180, 208

Xanthone 429 196, 138, 139

Cycloenta(def)phénanthrénone 442 204, 176

Alcanes linéaires en 

PAHs

PAHs methylés

PAHs oxygénés
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2.1.2.3. Quantification des composés 
Pour quantifier les composés, il convient d’abord d’évaluer la réponse de ceux-ci. Ce travail 

n’est possible de manière précise que pour les composés dont nous possédons le standard 

authentique (Tableau 2.1 et 2.2). La réponse des composés dont nous ne disposons pas du 

standard est décidée de manière relative à la réponse d’un surrogate. Le surrogate est défini 

comme un composé de substitution dont la structure chimique est proche de celle du composé 

d’intérêt. La réponse relative est déterminée de façon expérimentale ou d’après les 
informations de la littérature (voir El Haddad, 2011).  

 

On calcule le facteur de réponse d’un composé i ܴ ௜݂ normalisé à la réponse du standard 

interne SI de celui-ci d’après l’équation ci-dessous. Le standard interne choisi doit posséder les 

mêmes caractéristiques (dérivés ou nonȌ que le composé d’intérêt et un temps de rétention 
proche. Soit : 

 ܴ ௜݂ = ����಺ . ௠�಺௠�        (Eq. 2.3) 

 

Où ܣ௜ est l’aire du pic correspondant au composé i, ܣௌூ est l’aire du pic correspondant au 
standard interne associé, ݉ௌூ est la masse du standard interne injectée dans la cellule (en ng), 

et ݉௜ est la masse du composé i injectée dans la cellule (en ng). On détermine un Rfmoyen 

d’après une gamme de calibration à ͡ points. 

 

On remonte à la concentration atmosphérique (en ng.m-3) d’un composé selon l’équation 
ci-dessous : ܥ௜ = ௠�஽೛.௧೛     (Eq. 2.4) 

 

Où ݉௜ est la masse déterminée dans l’échantillon ȋen ngȌ, ܦ௣ est le débit de prélèvement (en 

m3.min-1), et ݐ௣ est le temps de prélèvement (en minutes). 

2.1.2.͟. Analyse de l’UCM 
En 1973, Farrington et Quinn (2015) sont les premiers à décrire l’Unresolved Complex 

Mixture (UCM), un hump caractéristique formé par l’élévation de la ligne de base, et observé 

sur certains chromatogrammes issus de sédiments collectés près de réservoirs de pétrole brut. 

L’UCM qu’ils observent est la résultante de la mauvaise séparation par la méthode analytique 
d’une grande variété d’hydrocarbures contenus dans l’échantillon. A l’heure actuelle, seule la 
chromatographie à deux dimensions (2D-GC) permet une résolution extrêmement fine de 

l’UCM. Néanmoins, dans le cadre de cette thèse, nous avons souhaité exploiter de façon la plus 

exhaustive possible les différents chromatogrammes d’échantillons réels obtenus. )l ne s’agit 
uniquement que d’une première approche dans le but d’identifier des différences au sein 
même d’UCM issus de différentes typologies de l’aérosol. L’UCM de chaque m/z est extrait via 
la fonction msbackadj du logiciel Matlab (Matlab R2013b). La régression de la ligne de base 

obtenue est soustraite du signal d’origine ȋFigure 2.11). 
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FIGURE 2.11 – Signal de l’UCM obtenu pour le signal m/z ͷ͹ d’après le fit ȋen rougeȌ de la ligne de base du signal d’origine. 
2.1.3. Développement analytique 

2.1.3.1. Répétabilité et linéarité 
La répétabilité du système a notamment été testée sur ͜͝ injections successives d’un 

mélange de 15 standards non-dérivés et dérivés, préparés dans une solution d’acétonitrile. La 
variance de répétabilité est en moyenne supérieure dans le cas des standards dérivés (< 10 %) 

que dans le cas des composés non dérivés (< 5 %).  

        

 
                  

FIGURE 2.12 – Réponse de standards (dérivés à gauche et non-dérivés à droite) normalisée à la 

réponse du standard interne de référence en fonction de la masse injectée dans la cellule.  

 

La linéarité (Figure 2.12) de la réponse des standards est évaluée en réalisant des courbes 

d’étalonnage pour ͝͡ composés sur une gamme de masse injectée typiquement comprise entre 

5 × 10-2 ng et 50 ng. Les standards sont injectés dans la cellule avec différents niveaux de 
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concentration (cas présenté ici) ou injectés à une même concentration plusieurs fois dans la 

cellule pour atteindre la masse finale injectée dans la cellule désirée. Pour l’ensemble des 
composés analysés, on note un coefficient de régression (R2 > 0.99) indiquant que la réponse 

est linéaire avec les masses injectées, dans la gamme de concentration étudiée.  

2.1.3.2. Limites de détection 
Les limites de détection des principaux composés étudiés dans cette thèse sont présentées 

dans le Tableau 2.3. Elles sont calculées à partir de la mesure de bruit de fond. On considère un 

pic détectable si la hauteur maximale de celui-ci est supérieure ou égale à 3 fois la mesure du 

bruit de fond. Le Tableau 2.3 regroupe également la concentration atmosphérique équivalente 

dans les conditions usuelles d’utilisation du TAG-AMS. 

 

 

TABLEAU 2.3 – Limites de détection moyennes du TAG-AMS pour quelques composés dérivés et 

non-dérivés pour un débit théorique de prélèvement de 9 L.min-1. 

Les limites de détection sont comparables aux limites déterminées sur la GC (Thermo Trace 

GC 2000) couplé au spectromètre de masse (Polaris Q à trappe d’ions) utilisé au laboratoire 

jusqu’à maintenant pour l’analyse des marqueurs (El Haddad, 2011). Néanmoins, pour 

Composés Concentration
Equivalent 

masse injectée

(µmol.L
-1

)  (ng) 30 min 20 min 5 min

Lévoglucosan 0.02 0.020 0.07 0.11 0.44

Phénanthrene 0.01 0.013 0.05 0.07 0.28

Anthracène 0.02 0.015 0.06 0.09 0.34

Fluoranthrène 0.01 0.009 0.03 0.05 0.20

Acéphenanthrène 0.00 0.004 0.02 0.02 0.10

Pyrène 0.00 0.005 0.02 0.03 0.10

Benzo[a]anthracene 0.00 0.002 0.01 0.01 0.05

Chrysène 0.00 0.002 0.01 0.01 0.05

3-méthylphénanthrène 0.02 0.015 0.06 0.08 0.33

1-méthylphénanthrène 0.02 0.015 0.06 0.09 0.34

Octadécane 0.02 0.031 0.11 0.17 0.69

Nonadécane 0.02 0.028 0.10 0.16 0.62

Eicosane 0.01 0.014 0.05 0.08 0.30

Héneicosane 0.01 0.021 0.08 0.11 0.46

Vanilline 0.03 0.021 0.08 0.12 0.48

Acetovanillone 0.02 0.020 0.07 0.11 0.44

Acide Vanillique 0.02 0.016 0.06 0.09 0.35

3-Guaiacylpropanol 0.03 0.025 0.09 0.14 0.56

Conyféryl Aldéhyde 0.03 0.024 0.09 0.14 0.54

Syringaldéhyde 0.02 0.022 0.08 0.12 0.49

Syringol 0.05 0.035 0.13 0.19 0.78

Acétosyringone 0.04 0.037 0.14 0.20 0.82

Isoeugénol 0.02 0.020 0.07 0.11 0.44

Syringyl Acétone 0.02 0.018 0.07 0.10 0.40

Propionyl Syringol 0.02 0.019 0.07 0.11 0.43

Syringic Acid 0.01 0.008 0.03 0.04 0.17

Synapyl Aldéhyde 0.02 0.021 0.08 0.12 0.47

4-Nitrocatéchol 0.04 0.031 0.11 0.17 0.69

Pyrogallol 0.05 0.031 0.12 0.17 0.70

Méthylsyringol 0.00 0.002 0.01 0.01 0.04

Acide Vanillylmandélique 0.00 0.005 0.02 0.03 0.10

Acide Méthylglutarique 0.01 0.008 0.03 0.05 0.19

Tyrosol 0.03 0.020 0.07 0.11 0.44

5-Méthyl-5-Nitrocatéchol 0.04 0.030 0.11 0.17 0.67

3-Méthyl-5-Nitrocatéchol 0.02 0.018 0.07 0.10 0.39

Concentration Atmosphérique (ng.m
-3

)

selon le temps de prélèvement (à 9 L.min
-1

)
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comparer réellement les performances de l’instrument, il faut considérer que dans la méthode 
classique et à l’inverse du TAG l’ensemble de la matière collectée n’est pas analysée. En 
considérant que l’échantillon extrait est re-concentré dans 500 µL d’acétonitrile dont 

seulement 2 µL sont injectés en GC et ce avec un split de 1/20ème, on peut estimer que 

seulement 1/5000ème de la matière collectée est injectée. En ce sens, le TAG apparait dès lors 

près de 5000 fois plus sensible.  

2.1.3.͟. Limites de l’instrument 
En dépit de son fort potentiel analytique, le TAG-AMS est encore un prototype et a donc 

nécessité un important travail de développement et d’optimisation en collaboration constante 

avec Aerodyne Resarch Inc., Aerosol Dymanics Inc., et UC Berkeley. Le TAG est un instrument 

complexe qui nécessite la gestion de nombreux flux gazeux et liquides avec un timing et des 

débits très précis, ainsi que la gestion des températures (chauffage et refroidissement) pour de 

nombreux éléments (CTD, trap, colonne) là encore avec un timing très précis. L’ensemble 
devant fonctionner de manière totalement automatique, l’électronique et le pilotage 

informatique sont, dès lors, des points cruciaux nécessaires au bon fonctionnement de 

l’ensemble. De nombreux problèmes ont été rencontrés à ce niveau-là ainsi qu’entre le 
couplage TAG-AMS, et ont necessité un important travail d’optimisation qui s’est étalé sur 
deux années.  Nous présentons ici quelques uns des facteurs limitants du TAG et de son 

couplage avec l’AMS. Certains aspects doivent encore être optimisés. 

 

Aspects limitant propres au TAG 

 

 

FIGURE 2.13 – Illustration de la problématique des points froids sur le TAG. Chromatogrammes d’une série d’alcanes linéaires (à 5 µM) vus par le TAG-AMS (en haut) et par une GC/MS (Thermo 

Trace GC 2000- Polaris Q à trappe d’ions). Pour chaque alcane est précisée la hauteur relative du pic 

par rapport au C18. 
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Un autre aspect limitant du TAG est l’impossibilité pour l’opérateur de contrôler la quantité 

injectée sur la colonne selon le principe du split/splitless opéré sur les instruments de 

chromatographie classiques. Ici l’ensemble de la matière collectée est injectée en tête de 
colonne. En conséquence, on peut observer dans le cas de matrices très concentrées un 

élargissement à la base du pic des composés concentrés (broadening), ou des composés élués à 

leur proximité (tag along et/ou displacement). Pour illustrer, ces effets sont reproduits en 

laboratoire à partir de standards (Figure 2.15). Une conséquence directe de ces effets est une 

mauvaise intégration du signal et donc une mauvaise quantification. La seule solution 

actuellement est d’optimiser la durée de prélèvement en construisant des séquences de 

mesures dynamiques, c’est-à-dire réduire ou augmenter les temps de prélèvement en fonction 

des concentrations de l’aérosol organique observées dans le milieu de mesure. Cela nécessite 

néanmoins une connaissance à priori du milieu. On détermine une concentration acceptable 

maximale par composé aux alentours de 0.15 moles. 

 

Enfin, comme tous les instruments basés sur le principe de la thermo-désorption, il existe 

un risque potentiel d’effet mémoire ou carry-over en anglais et de dégradation thermique des 

composés. Le carry-over est le transfert d’une fraction de la matière collectée durant un run sur 

le run suivant. Une stratégie pour évaluer le carry-over est de programmer une deuxième 

séquence de thermo-désorption et de séparation chromatographique à l’issue d’une première 
injection de standard. Des tests réalisés sur une série de standards (voir les composés du 

Tableau 2.3) à des niveaux de concentration compris entre 0.025 et 0.25 moles ont montré un 

carry-over inférieur à 2 %. Au regard d’une possible dégradation des analytes, aucune preuve 

de dégradation n’a été mise en évidence même si Williams et al. (2015) montrent que la 

dégradation de composés nitrés et sulfatés organiques et inorganiques par le TAG est possible. 

Ici, nous limitons la température de thermo-désorption à 280 °C (voir annexe 2). 

 

Problèmes spécifiquement liés à l’analyse AMS 

L’installation du quadripôle sur l’AMS diminue considérablement les performances de ce 

dernier. L’efficacité d’ionisation10 (IE) de l’AMS est de 2.78 × 10-8 lorsqu’il est connecté avec le 

TAG ȋavec un flux d’hélium de 10 psi). Cela représente 90 % de diminution par rapport à la 

valeur habituellement déterminée pour le système AMS en fonctionnement normal (optimal) 

(IE ≈ 2 × 10-7). En outre, la connexion TAG-AMS accroit le risque d’endommager les pompes 
turbo-moléculaires de l’AMS. L’arrivée de l’hélium ȋet de l’air par les micro-fuites) en continu 

dans le système AMS a pour conséquence d’augmenter le courant des pompes, et à long terme 
diminuer leur temps de vie. Une comparaison entre le courant des pompes tel qu’il doit être en 
conditions normales d’utilisation et lorsque le TAG est connecté est présenté dans le Tableau 

2.4.  

 

                                                        
10 Nombre de molécules ionisées comparé au nombre de molécules susceptibles d’être ionisées 



CHAPITRE 2. METHODOLOGIE 

90 

 

 

TABLEAU 2.4 – Courant des pompes turbo-moléculaires (mAmp) du HR-ToF-AMS avec et sans le 

TAG. 

La ligne de transfert entre les deux instruments est aussi cause de contaminations, 

clairement visibles sur les spectres de masse AMS (Figure 2.16Ȍ. L’élément cadmium a été 

identifié. Il est présent en infime quantité sur les parois internes de la ligne de transfert. On 

notera aussi sur ce spectre de masse la présence des m/z 207 et 281 relatifs au phénomène de 

column bleeding de la colonne de chromatographie 

 

 

FIGURE 2.16 – Spectre de masse du bruit de fond de l’organique total de l’HR-ToF-MS. Dans les zones 

orange sont précisées les contaminations dues à la ligne de transfert (m/z 110 – 115) et au column 

bleeding (m/z 207, 281).  

Enfin, il convient de préciser que le couplage entre les deux instruments est de manière 
générale extrêmement ambitieux. Il a nécessité de très nombreuses tentatives pour limiter au 
maximum les fuites auxquelles l’(R-ToF-AMS est extrêmement sensible. 

 
 

 
 

Pompe Turbo AMS seul
TAG-AMS

He Flow : 10 psi

P2 441 441

P3 308 339

P4 162 199

P5 179 275

P6 228 276
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2.2. Expériences en chambre de simulation 

atmosphérique 
Les expériences en chambre de simulation atmosphérique présentées ici ont été menées 

d’octobre à décembre 2015 au sein du Paul Scherrer Institute (PSI) dans le cadre du projet 

VULCAIN ou Vieillissement atmosphérique des émissions liées à la combustion de biomasse et 

de ses principaux marqueurs organiques mené par le LCE en collaboration avec l’ADEME et le 
PSI. 

2.2.1. Dispositif Expérimental 
 

 

FIGURE 2.17 – Schéma du dispositif expérimental pour l’étude du vieillissement des émissions 

issues de la combustion de biomasse en chambre de simulation atmosphérique. 

 La Figure 2.17 ci-dessus présente le dispositif expérimental dans sa globalité. Il permet 

l’analyse en continu des émissions pendant la combustion dans les poêles à bois ainsi que 

l’analyse pendant la phase de vieillissement dans la chambre de simulation. 

2.2.1.1. Type de poêles et de bois testés 
Pour l’ensemble des expériences, trois poêles à bois labellisés flamme verte ont été testés 

(Figure 2.18). Le choix des appareils a été réalisé en collaboration avec l’ADEME. 

- Poêle A. Un modèle flamme verte 5 étoiles à bûches de la marque Cheminées Gaudin 

(modèle Ecochauff 625), fabriqué avant 2002, et d’une puissance nominale de ͣ kW. 
- Poêle B. Un modèle flamme verte 7 étoiles à bûches de la marque Invicta (modèle 

Remilly) de moins de deux ans et d’une puissance nominale de ͣ kW. 



CHAPITRE 2. METHODOLOGIE 

92 

 

- Poêle C. Un modèle flamme verte 5 étoiles à granulés de la marque Wodtke (modèle 

daily.nrg) de moins de deux ans d’une puissance nominale de ͢ kW. 

Les informations relatives au label Flamme Verte précisent pour chacun des poêles les taux 

d’émissions en PM (mesuré à ͟͝ % d’O2) et les rendements suivants :  

- Poêle A : 32 mg Nm-3 et 71 %, 

- Poêle B : 21 mg Nm-3 et 78 %, 

- Poêle C : 43 mg Nm-3 et 93 %. 

 

FIGURE 2.18 – Photo prise des trois poêles à bois utilisés : (a) modèle à bûches 5 Ecochauff 625 

par Cheminées Gaudin, (b) modèle à bûches 7 Remilly par Invicta, (c) modèle à granulés 5 

daily.nrg par Wodtke. 

Le bois utilisé est du hêtre d’origine suisse et de moins de deux ans. Le taux d’humidité 
relative a été mesuré régulièrement durant la campagne (11.7 ± 0.2 %, n = 7). Les granulés sont 

issus de déchets de la découpe de sapin et d’épicéa. Ce sont des granulés commerciaux de la 
marque Oceoplan Coop, de qualité premium (selon les standards Européens EN 14961-2), avec 

un taux d’humidité de 7.7 % et une densité de 600 kg.m-3. La fraction massique de carbone a 

été mesurée par un analyseur élémentaire (Flash HT, Thermo-Fisher) au laboratoire sur deux 

échantillons de sciures de bois de chacun des combustibles utilisés pour la combustion 

(bûches de hêtre et granulés). On mesure une fraction massique (Wc) de 46 % ± 1 % (n = 8, 

w/w) pour l’ensemble des bois. 

2.2.1.2. Description du set-up 
Les émissions des poêles à bois sont prélévées directement dans le conduit de cheminée au 

moyen d’un piquage et dirigées à l’aide d’une ligne chauffée (T = 140 °C) vers un premier 

système de dilution (/10) (DI-1000, Dekati Ltd.). Elles sont ensuite séparées en deux lignes 

distinctes. Une partie des émissions est directement dirigée vers le dispositif instrumental via 

un second système de dilution (/10) permettant un contrôle direct des émissions, tandis qu’une 
autre partie est injectée dans la chambre de simulation atmosphérique une fois la phase 

d’allumage terminée (voir section 2.2.2.2).  

 

La chambre de simulation atmosphérique du PSI (Figure 2.19) est un sac flexible de 5.5 m3 

en Teflon, d’épaisseur ͝͞͡ µm, et monté sur un squelette en aluminium. Quarante lampes UV 
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2.2.1.3. Instrumentation 
L’instrumentation déployée pour l’ensemble des expériences comprend un HR-ToF-AMS 

pour l’analyse de la composition chimique (organique, sulfate, nitrate, ammonium, chlorure) 

de la fraction non-réfractaire de l’aérosol submicronique opéré de manière standard (i.e. 

température du vaporisateur à 600 °C, ionisation par impact électronique à 70 eV) avec un 

temps d’acquisition fixé à une minute; un Aethalomètre (Magee Scientific Aethalometer model 

AE33, Aerosol d.o.o.) pour la fraction réfractaire BC. Un deuxième HR-ToF-AMS couplé au 

TAG permet quant à lui la spéciation moléculaire de l’aérosol organique avec une résolution 

temporelle de l’ordre de la demi-heure. L’instrument est calibré en début et en fin de 
campagne pour évaluer la réponse d’un ensemble de standards. Chaque jour, en fin 
d’expérience, un point de gamme est également injecté. Un PTR-ToF-MS (PTR-ToF-MS 8000, 

Ionicon Analytik) pour la mesure des VOCs est également déployé. Il est opéré en conditions 

standards d’utilisation ȋion drift pressure à 2.2 mbar and drift field intensity à 125 Td). La 

concentration en ppbV des VOCs est calculé à partir des constantes de protonation spécifiques 

(si elles existent) détaillées dans Cappellin et al. (2012). Pour les autres fragments/composés 

pour lesquels aucune constante de protonation spécifique n’est reportée dans la littérature, la 

valeur par défaut de 2 × 10-9 cm3 s-1 est utilisée. Enfin l’instrumentation est complétée par un 
ensemble d’analyseurs en temps réel : un Scanning Mobility Particle Sizer (SMPS, CPC 3022, 

TSI et DMA custom) pour la distribution granulométrique de l’aérosol, un analyseur 

d’hydrocarbures totaux ȋT(C monitor AP(A-370 Horiba), et des analyseurs de CO2 (LI-COR-

7000), de NOx (42C Thermo Environmental et 9841A Monitor Labs). Aucune donnée du CO n’a 
en revanche été collectée en raison d’un problème de fonctionnement de l’instrument utilisé. 

La concentration de CO intervient dans le calcul des facteurs d’émission et du MCE. Ce point 
est abordé plus en détail dans l’article 1 du chapitre Résultats et Discussions de ce manuscrit 

(Chapitre 3).  

 

La phase particulaire est aussi collectée en parallèle des mesures TAG-AMS sur des filtres 

(Quartz, 47 mm) avant et après vieillissement. Avant le prélèvement, les filtres sont 

conditionnés à 550 °C pendant 4 heures pour éliminer toutes traces éventuelles de 

contamination, et stockés à - 18 °C après le prélèvement jusqu’ à l’analyse. Une partie des 

échantillons a été analysée par le groupe d’Allen Goldstein (UC Berkeley) en 2D-GC couplé à 

un Electron Impact/Vacuum Ultra Violet (VUV) light - High Resolution - Time of Flight - Mass 

Spectrometer (GCxGC EI/VUV HR-ToF-MS) selon la méthode développée par Isaacman et al. 

(2012). Brièvement, des poinçons de 0.41 cm² sont thermo-désorbés à 320 °C. Les analytes sont 

dérivés sous un flux d’hélium enrichi en MSTFA et piégés dans un Cooled Injection System 

(CIS) maintenu à ͟͜ °C avant d’être injecté en tête de colonne chromatographique. La première 

colonne sépare les composés selon leur volatilité et la deuxième colonne selon leur polarité.  

 

Le débit de chacun des instruments en ligne à l’exception du TAG-AMS est inférieur à   1 

L.min-1. La collecte de l’aérosol sur filtre s’opère à ͜͞ L min-1. Dans un souci de préserver le 

volume de la chambre et assurer un temps de vieillissement des émissions le plus long 

possible, le débit de prélèvement par le TAG est réduit à 2 L min-1. Néanmoins, parce qu’il 
convient de maintenir des conditions optimales d’utilisation de l’instrument TAG-AMS, une 

ligne de dilution par de l’air filtré ȋair ambiant filtré sur filtre High Efficiency Particulate Air 

(HEPA)) est donc ajoutée avec un débit fixe de 7 L min-1. 
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 2.2.2. Protocole Expérimental 
Quatre réplicats ont été menés pour les expériences avec les poêles à bûches, et trois avec le 

poêle à granulés (Tableau 2.5).   

 
 

TABLEAU 2.5 – Récapitulatif des expériences menées durant la campagne. 

2.2.2.1. Mise en place du foyer et conditions de 

combustion 
L’allumage du feu est effectué par le bas à l’aide de ͟ allume-feux commerciaux naturels, 

composés de copeaux de laine de bois et de cire de la marque Naturia. Pour garantir un bon 

allumage, 250 g à 300 g de petits bois sont disposés sur les allume feux. Deux (Poêle B) à trois 

(Poêle A) bûches soit 1.5 – 2 kg à 2.5 – 3 kg viennent compléter la mise en place du foyer 

(Figure 2.20). La disposition du foyer de combustion est la même pour chaque réplicat afin de 

limiter la variabilité inhérente aux expériences de combustion de biomasse mais tout en 

restant dans des conditions d’utilisation proche des conditions réelles. On considère la 

quantité introduite de bois dans les poêles comme moyenne. Aucun rechargement ni 

ouverture du poêle n’ont été effectués pendant la durée de chaque expérience.  
 

Les arrivées d’air primaires et secondaires des poêles à bûches sont réglées selon les 
recommandations du fabricant pour un fonctionnement au régime nominal d’utilisation. Le 
poêle à granulés ne nécessite aucune intervention de l’opérateur, mais nécessite en revanche 

une phase de stabilisation pour atteindre son régime nominal.  

 

De manière générale, les poêles sont opérés au plus proche des conditions d’utilisation d’un 

utilisateur lambda. 

 

Exp # Poêle Age Puissance

Normes

Flamme Verte Combustible

Charge

(comme bûches 

en kg)

1 Poêle A < 2002 7 kW 5 étoiles Hêtre (3 bûches) 2.19

2 Cheminées Gaudin "Ecochauff 625" *CO : ≤ 0.30 % 2.15

3 *PM : ≤ 90 mg/Nm3 2.26

4 Rendement ≥ 70 % 2.33

5 Poêle B 2010 7 kW 7 étoiles Hêtre (2 bûches) 1.89

6 Invicta "Remilly" CO : ≤ 0.12 % 1.53

7 PM : ≤ 40 mg/Nm3 1.81

8 Rendement ≥ 75 % 1.57

9 Poêle C 2010 6 kW 5 étoiles Granulés (bois tendre)

10 Wodtke "daily.nrg" CO : ≤ 0.04 %

11 PM : ≤ 90 mg/Nm3

Rendement ≥ 85 %

* Mesures réalisées à 13 % d'O2
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FIGURE 2.20 – Exemple de mise en place type du foyer dans le cas du modèle de poêle à bûches 

ancien Cheminées Gaudin. 

͞.͞.͞.͞. Combustion et phase d’injection 
La combustion depuis la phase d’allumage est suivie en temps réel par l’ensemble des 

instruments à l’exception du TAG-AMS.  Le début de la phase d’injection dans la chambre est 
fixé à 10 - ͝͡ minutes après l’initiation du feu. Ce temps correspond à la combustion des 

allume-feux utilisés et au temps nécessaire à l’obtention d’une combustion stable. Aussi, cette 
phase d’initiation est la phase la plus émittive sans pour autant être la phase la plus 
représentative des émissions des poêles à bois dans leur fonctionnement quotidien. Le temps 

d’injection total dans la chambre varie selon l’expérience ȋentre ͡ et ͞͡ minutesȌ. Celui-ci est 

en effet contraint par la concentration initiale en PM et/ou OA mesurée dans la chambre 

respectivement par le SMPS et l’AMS. Celle-ci doit être représentative des concentrations 

observées dans l’atmosphère. Les concentrations initiales juste avant le vieillissement de 

l’aérosol organique varient ainsi entre ͜͝ et ͣͣ͝ µg m-3. Les concentrations en NOx varient entre 

50 et 225 ppb.  

2.2.2.3. Caractérisation des émissions primaires et phase 

de vieillissement 
Après injection dans la chambre de simulation, les émissions sont laissées pendant 30 

minutes ; temps nécessaire à la stabilisation et homogénisation au sein de la chambre. Toutes 

mesures durant cette phase constituent ce que nous appelons les mesures primaires ; phase 

pendant laquelle seront calculés les facteurs d’émissions du POA. Un prélèvement par le TAG-

AMS est réalisé à la fin de la phase de stabilisation. Il peut varier de 5 à 15 minutes selon la 

concentration en OA observée par le HR-ToF-AMS. En parallèle, un échantillonnage sur filtre 

est aussi effectué. Un microlitre environ de butanol deutéré (butanol-d9, 98%, Cambridge 

Isotope Laboratories) est introduit dans la chambre de simulation. Le butanol-d9 est un VOC 

dont la concentration peut être mesurée en temps réel par le PTR-ToF-MS ([C4D9]
 + fragment, 

m/z 66.126) (Barmet et al., 2012). Une solution d’acide nitreux ȋ(ONOȌ, généré à partir d’une 
solution d’acide sulfurique (2SO4 dans l’eau et de nitrite de sodium NaNO2 selon la méthode 

décrite par (Taira and Kanda, 1990)  est injectée en continu dans la chambre (1 L min-1) 

(Equation 2.5). Brièvement, des flux constants de H2SO4 et NaNO2 sont dirigés dans un ballon 

et réagissent pour former HONO. Un flux d’air pur balaye la solution de HONO formée et 
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l’entraine d’abord vers un filtre à particules en polytétrafluoroéthylène (PTFE) puis vers la 

chambre. Sous rayonnement UV HONO se photolyse pour former des radicaux OH (Equation 

2.6). Les lumières sont allumées 5 minutes après le début de l’injection de (ONO.  
 ܰ�ܱܰଶ + �ଶܵ ସܱ  →  �ܱܰଶ +  ܰ��ܵ ସܱ       (Eq. 2.5) 

 

 �ܱܱܰ → ܱ� + ܱܰ              (Eq. 2.6)                                                                                           � =  4ͲͲ ݊݉ 
 

Une série de 4 à 6 prélèvements TAG – AMS est effectué durant le vieillissement. Ils 

constituent les prélèvements dits secondaires. Le temps de prélèvement varie selon les 

conditions de concentration de l’aérosol organique mesurées dans la chambre de simulation. 

Pour compenser l’effet de pertes aux parois et/ou de réactivité, le temps de prélèvement est 

augmenté au fur et à mesure du vieillissement (voir article 2, chapitre 3). Typiquement, les 

prélèvements varient entre 5 et 25 minutes. En parallèle des mesures TAG-AMS, un 

échantillonnage sur filtre de 20 minutes est réalisé après 1,5 – 2 h de vieillissement. Au total, 5 à 

7 analyses de la spéciation organique de l’aérosol sont effectuées aux cours des expériences de 
vieillissement.  

 

L’expérience prend fin après 4h de viellissement (temps effectif). La chambre est nettoyée 

selon la procédure décrite en fin de section 2.2.1.2. 

2.2.3. Calcul de l’OH exposure 
La dimension temporelle est un élément essentiel des expériences en chambre de 

simulation atmosphérique dès lors que l’on parle de temps de vieillissement. Différentes 
échelles de temps existent pour caractériser les expériences. Par exemple la TALO (Time After 

Lights On) clock définit des résultats d’expériences au regard du temps écoulé après l’allumage 
des lampes. La SOA clock se réfère au temps écoulé depuis la formation de SOA. Enfin l’OH 

clock se réfère à la concentration totale de radicaux OH intégrée dans le temps ou integrated 

OH exposure en anglais. Cette méthode permet d’harmoniser les temps de vieillissement 
atmosphérique entre les expériences (et les différents laboratoires). Une exposition aux 

radicaux OH de 5 × 106 molécules.cm-3.h en fin d’expérience correspond ici à ͡ heures de 

vieillissement dans l’atmosphère sur la base d’une concentration moyenne en radicaux OH de  

1 × 106 molécules.cm-3. 

 

Mesurer directement les radicaux O( nécessite le déploiement d’instruments prototypes 

parfois coûteux, souvent incompatibles avec des expériences en chambre de simulation 

atmosphérique. Ici, la concentration en radicaux OH est déterminée indirectement en 

exploitant les différences de réactivités entre deux VOCs, le butanol-d9 et le naphtalène 

([C10H8]H
+, m/z 129,070), selon la méthode adaptée de de Gouw (2005) et El Haddad et al. 

(2013) (Equation 2.7). En outre le ratio des deux VOCs permet de prendre en compte la dilution 

dans la chambre due à l’injection en continu de (ONO. )l est établi que les deux composés 
réagissent uniquement avec OH selon des constantes de vitesse connues kOH,but et kOH,n.  
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[ܱ�] =  ( lnቀಳೠ೟ೌ೙೚�−ವ9ಿೌ೛ℎ೟ೌ�೐೙೐ ቁ0− lnቀಳೠ೟ೌ೙೚�−ವ9ಿೌ೛ℎ೟ೌ�೐೙೐ ቁ೟௞ೀಹ,್ೠ೟− ௞ೀಹ,೙ .  ሺ௧−௧0ሻ  )     (Eq. 2.7) 

݇ܿ݋݈ܿ �ܱ  = [ܱ�]. ௧−௧0ଷ6଴଴           (Eq. 2.8) 

 

Où [OH] est la concentration en radicaux OH en molécules.cm-3, [butanol-d9] est la 

concentration en butanol-d9 en ppbV, [naphtalene] est la concentration en naphtalene en 

ppbV, kOH,but = 3.4 × 10-12 cm3.molécules-1..s-1 est la constante de réaction du butanol-d9 avec 

OH, kOH,n = 2.3 × 10-11 cm3. molécules-1. s-1 est la constante de réaction du naphtalène avec OH 

(Barmet et al., 2012), t est le temps en secondes, et OH Clock est l’OH exposure en 

molécules.cm-3.h (Figure 2.21). 

 

Enfin, le signal du butanol-d9 est utilisé pour déterminer un vecteur de dilution. En 

considérant que la décroissance du butanol-d9 est fonction uniquement de la dilution et de la 

réactivité avec OH, on peut remonter à la concentration en butanol-dͥ qui n’est pas affecté par 
la dilution selon l’équation ci-dessous : [݈݋݊�ݐݑܤ − ݀9]௡௢௧ ௗ௜௟௨௧௘ௗ = ݈݋݊�ݐݑܤ]  − ݀9]଴ . ݁௞�ு,௕௨௧∗�ு೐�೛೚ೞೠೝ೐    (Eq. 2.9) 

Dès lors, on peut déterminer le vecteur de dilution en utilisant le ratio du butanol-d9 mesuré 

sur celui du butanol-dͥ qui n’est pas affecté par la dilution. 
 

 

FIGURE 2.21 – (a) Signal du naphtalène et du butanol-d9 dans la chambre de simulation, et (b) OH 

exposure et vecteur de dilution déterminé à partir de ces mesures, pour l’expérience ͹. 
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2.2.4. Correction des pertes aux parois 
Les interactions entre la phase particulaire et la phase gazeuse avec les parois de l’enceinte 

sont susceptibles de causer une sous-estimation de la quantité de SOA qui peut être formé lors 

des expériences de vieillissement.  Il convient donc de corriger les mesures de ces effets.  

2.2.4.1. Pertes aux parois de la phase particulaire 
Les mécanismes qui gouvernent la perte aux parois des particules sont relativement bien 

connus, établis d’abord par Crump and Seinfeld (1981), et étendus par la suite dans les études 

de McMurry and Grosjean (1985) et Pierce et al. (2008). Les particules en suspension dans la 

chambre sont déposées sur les parois par des phénomènes de diffusion, de dépôt 

gravitationnel, ou bien encore par le biais de forces électrostatiques. La vitesse du dépôt est en 

parti régie par le brassage de l’air dans la chambre. )l est cependant relativement difficile de 
modéliser ce brassage. D’autres manières de corriger les données sont donc nécessaires. La 

vitesse de perte aux parois des particules peut être directement contrainte des mesures 

réalisées durant les expériences. Weitkamp et al. (2007) et Hildebrandt et al. (2009) 

formalisent mathématiquement le problème de la manière suivante. 

 

 D’abord la variation dans le temps de la concentration de l’aérosol organique en suspension 

dans la chambre est : 

 ௗௗ௧ [௦௨௦��ܥ] =  − ݇ሺݐሻ. ௦௨௦��ܥ +  �௦௨௦      (Eq. 2.10) 

Où ܥ��௦௨௦ est la concentration en OA en suspension, �௦௨௦
 le taux de transfert net entre la phase 

gazeuse et la phase particulaire par condensation/évaporation, et ݇ሺݐሻ est la constante de perte 

aux parois en fonction du temps. 

 

De manière analogue, on écrit la variation dans le temps de la concentration de l’aérosol 
organique déposé sur les parois par l’équation : 

 ௗௗ௧ [௔௟௟���ܥ] =  ݇ሺݐሻ. ௦௨௦��ܥ +  ��௔௟௟    (Eq. 2.11) 

Où ܥ���௔௟௟ est la concentration en OA déposé sur les parois, ��௔௟௟
 est le taux de transfert de la 

phase gazeuse vers les parois. 

 

La concentration totale de l’aérosol organique est alors : 

��ܥ  = ௦௨௦��ܥ  +  ௔௟௟   (Eq. 2.12)���ܥ 

Puisque les interactions entre les particules déposées sur les parois et la phase gazeuse dans 

la chambre restent encore très largement méconnues, les études se placent le plus souvent 

dans un des deux cas limites qui définissent les bornes supérieures et inférieures de 

concentration de l’aérosol organique dans la chambre. 
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- Cas 1 – borne supérieure : on considère des interactions entre les particules déposées et 

la matière condensable. Phase gazeuse et phase particulaire sont considérées à 

l’équilibre. ρwall = 1. Dans ce cas, on déterminera COA à partir de l’équation ci-dessous. 

ሻݐሺ��ܥ  =  ஼ೀಲೞೠೞሺ௧ሻ஼ೞ೐೐೏ೞೠೞ ሺ௧ሻ . ௦௘௘ௗ௦௨௦ܥ ሺݐ଴ሻ    (Eq. 2.13) 

Où ܥ௦௘௘ௗ௦௨௦  est la concentration de seed aerosol en suspension, soit des particules inertes, sur 

lesquelles s’adsorbe le SOA, comme le sulfate d’ammonium ou le black carbon. 

 

- Cas 2 – borne inférieure : on suppose qu’il n’existe plus d’interactions entre la phase 
gazeuse présente dans la chambre et les particules déposées sur les parois. On néglige 

alors la condensation par la phase gazeuse sur les parois. Autrement dit, la matière 

condensable est amenée à partitionner uniquement sur les particules en suspension 

dans la chambre. Dans ce cas ρwall = 0 et on écrit alors :   

ሻݐሺ��ܥ  = ሻݐ௦௨௦ ሺ��ܥ  + ∫ ݇ሺݐሻ. .ሻݐ௦௨௦ሺ��ܥ ௧଴ݐ݀     (Eq. 2.14) 

La constante k qui représente le taux de décroissance est déterminée à partir des mesures de 

la concentration de traceurs inertes. La décroissance de ces traceurs due aux pertes aux parois 

peut être modélisée selon une cinétique du premier ordre. On obtient dès lors le temps de 

demi-vie τ d’une particule dans la chambre. On peut, à l’instar de certaines études aussi 
déterminer un k selon des gammes de taille des particules. De manière générale, on suppose la 

constante k des traceurs similaire à celle de la matière organique. Enfin, on notera que k est 

susceptible de changer au cours du temps. En effet le taux de décroissance est fonction du ratio 

surface/volume de la chambre de simulation, qui lors d’une expérience de vieillissement 

augmente à mesure que l’on prélève ȋle volume de la chambre se réduitȌ. On suppose ici que la 

variation est toutefois négligeable, soit k constant.   

 

Ici k est déterminé à partir de la décroissance du black carbon corrigé de la dilution (Figure 

2.22). Le cas 2 est la méthode utilisée pour corriger les expériences de ce travail de thèse. Elle 

est la méthode la plus fréquemment utilisée de manière générale (Bruns et al., 2016; Klein et 

al., 2016; Platt et al., 2017), les auteurs préférant traiter des pertes aux parois de la phase 

gazeuse dans un second temps. 
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FIGURE 2.22 – Signal du black carbon corrigé de la dilution, et effet de la correction des pertes aux 

parois de la phase particulaire sur la concentration en aérosol organique. 

2.2.4.1. Pertes aux parois de la phase gazeuse organique 
La perte aux parois des composés volatils et semi-volatils est en revanche plus complexe à 

corriger puisqu’il est impossible de la contraindre à partir de mesures expérimentales. La 

question très complexe n’a pendant très longtemps fait l’objet d’aucune publication. On sait 

désormais les parois capables d’interagir avec la phase gazeuse en agissant comme un second 

puit de condensation en compétition avec les particules en suspension.  Il ressort dès lors des 

quelques expériences menées que la perte aux parois de la phase gazeuse peut conduire à une 

très large sous-estimation du SOA formé ȋjusqu’à un facteur 4) (Matsunaga and Ziemann 2010, 

Zhang et al. 2014, Trump et al. 2016, La et al. 2016). Cette problématique est abordée de 

manière plus détaillée dans l’article ͟ de la section Résultats et Discussions de ce manuscrit 

(Chapitre 3).  
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Chapitre 3. Résultats et Discussions 

L’ensemble des résultats tirés de ce travail de thèse sont présentés sous la forme de trois articles. 

Chacun d’eux est précédé d’un résumé en français qui s’attache à faire ressortir les points les plus 
importants de l’étude.  

 

3.1. Emissions par trois types d’appareillage 105 

͟.͝.͝ Résumé étendu de l’article ͝ 105 

3.1.2 Article 1 109 

3.2. Evolution de l’empreinte chimique 127 

͟.͞.͝ Résumé étendu de l’article ͞ 127 

3.2.2 Article 2 131 

3.3. Réactivité et influence des pertes aux parois                                  163                                  

͟.͟.͝ Résumé étendu de l’article ͟ 163 

3.3.2 Article 3 167 
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3.1. Emissions par trois types d’appareillage  

3.1.1 Résumé étendu de l’article ͝ 
Cette première partie répond au premier objectif de ce travail de thèse tel que défini au 

chapitre 1. Soit, quels sont les facteurs d’émission et le potentiel de formation de l’aérosol 
secondaire pour 3 appareillages de combustion de biomasse à usage résidentiel aux 

technologies différentes et s’inscrivant dans la dynamique de renouvellement mise en place par 

l’ADEME. Et, la technologie de ces poêles – labellisés Flamme Verte – induit-elle des 

différences significatives sur la quantité et la qualité des émissions ? L’article présente 

uniquement les résultats issus des mesures HR-ToF-AMS.  

 

Après un rappel détaillé du set-up et de la méthodologie expérimentale, dans laquelle sont 

explicités entre autres la correction des pertes aux parois de la phase particulaire et le calcul de 

l’OH exposure, tels que décrits précédemment, les résultats sont détaillés en 3 sections 

distinctes : 

- Dynamique des émissions primaires durant la combustion, 

- Facteurs d’émission primaires et secondaires, 

- Signature spectrale (MS) des émissions. 

Les dynamiques des émissions primaires du dioxyde de carbone, du méthane, du black 

carbon, et de l’aérosol organique au cours de la combustion nous permettent de qualifier les 

émissions injectées dans la chambre. Des différences significatives ont pu être mises en 

évidence entre les poêles à bois et le poêle à granulés. Si les émissions en CO2 dominent de 

manière générale lors des expériences menées avec les poêles à bois, elles tendent à diminuer 

au profit d’une augmentation des émissions en CH4 à mesure que la combustion progresse de 

flaming à smoldering. A l’inverse, les émissions du poêle à granulés sont très stables pour 

l’ensemble des réplicats et sont dominées par le CO2 et le BC. Les émissions en aérosol 

organique et en CH4 apparaissent ici négligeables au regard de celles des poêles à bois. Ces 

observations se reflètent à travers les valeurs du Modified Combustion Efficiency (MCE, voir 

section 1.4.3.2). Le MCE des poêles à bois est typiquement inférieur à 0.9. Elles varient de 0.83 à 

0.95. Les valeurs de MCE du poêle à granulés, en revanche, ne varient pas. Elles sont très 

proches de 1 (> 0.99). Ces valeurs traduisent une combustion moins efficace pour les poêles à 

bois, généralement dominée par le smoldering, tandis que la combustion par le poêle à 

granulés n’est que du pur flaming.  

 

Les facteurs d’émission moyens de l’aérosol primaire et le potentiel de formation de SOA 
sont présentés Figure 3.1 pour les trois appareillages testés. De cette étude des facteurs 

d’émission primaire et du potentiel de production de SOA, plusieurs points importants 

peuvent être relevés : 

- L’aérosol primaire est quasi exclusivement carboné ; les sulfates, nitrates et 

ammonium ne représentant que moins de 2% des PM2.5, ils ne sont pas représentés 

sur la Figure 3.1.   
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- Les émissions primaires reflètent bien les différences observées pour les MCE et 

donc la qualité de la combustion. Pour les poêles à bois, dont la combustion est 

fortement impactée par le smoldering, les émissions sont constituées à près de 80 % 

de matière organique (OA) et 10 - 20 % de black carbon ȋBCȌ. A l’inverse pour le 
poêle à granulés, dont la combustion est de type flaming, les émissions sont très 

majoritairement dominées par le BC (90%). Toutefois devant les très forts facteurs 

d’émission en BC ȋͥ͟͝͞ mg.kg-1), surpassant les émissions primaires moyennes des 

deux poêles à bois, se pose légitimement la question d’un éventuel défaut du poêle 

à granulés testé, notamment en termes du réglage constructeur du Air-to-Fuel ratio 

(voir section 1.4.3.3.). Si ce résultat était confirmé, une généralisation des poêles à 

granulés pourrait entrainer une hausse significative des concentrations en BC dans 

les centres urbains et ne serait pas sans poser problème d’un point de vue sanitaire.  
- En moyenne sur les 4 réplicats, le poêle à bois 7 étoiles Flamme Verte (2010) émet 

moins de particules submicroniques (POA+BC) que le poêle à bois 5 étoiles 

(<2002) : 650 mg.kg-1 contre 1000 mg.kg-1 soit une réduction potentielle des 

émissions de 35%. Ces valeurs moyennes dissimulent, toutefois, une très grande 

variabilité. Pour les poêles à bois 5 étoiles et 7 étoiles flamme verte, les facteurs 

d’émission en PM2.5 (BC+POA) sont compris entre 261 et 1547 mg.kg-1 et entre 139 et 

978 mg.kg-1, respectivement. Cette variabilité est étroitement liée au MCE. Ainsi les 

facteurs d’émission primaires dépendent plus de l’habilité de l’utilisateur à 
maintenir la combustion dans des conditions de flaming que de la technologie du 

poêle à bois à proprement parler. Pour le poêle à granulés dont le processus de 

combustion est entièrement automatisé, la variabilité est beaucoup plus faible entre 

les expériences (EF compris entre 1244 et 1388 mg.kg-1). 

- La prise en compte du vieillissement atmosphérique est indispensable pour rendre 

compte de l’impact global d’une source d’émission. Pour les poêles à bois, il faut en 
effet multiplier les émissions de POA par un facteur moyen de 5.3 (enhancement 

ratio) pour appréhender leur impact effectif sur les concentrations ambiantes en 

particules après un temps de vieillissement atmosphérique équivalent à 5 heures. 

Notons que la variabilité observée pour les enhancement ratio est beaucoup plus 

faible que celle rencontrée pour les émissions primaires, puisqu’ils sont compris 

entre 3.5 et 7. La formation de SOA est en revanche beaucoup plus faible pour les 

émissions issues des poêles à granulés avec un enhancement ratio moyen de 1.7 (1.5-

1.9). Cette différence est à mettre directement en relation avec les émissions de 

POA et de VOCs très significativement plus faible que pour les poêles à bois. Ainsi 

le potentiel de formation d’aérosol secondaire est, là encore, très dépendant de la 

capacité de l’opérateur à maintenir la combustion dans des conditions de flaming. 

- En se basant sur l’ensemble de ces résultats, on estime à 85 % la probabilité de 

diminuer les émissions de PM2.5 par un facteur 1.5 en utilisant les poêles les plus 

modernes, et 100 % de diminution par un facteur 2.5 en ne considérant que le poêle 

à granulés. 
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FIGURE 3.1 – Facteurs d’émission moyens de la fraction carbonée de l’aérosol émis par des appareillages pour le chauffage au bois résidentiel et leur potentiel de formation d’aérosol 
secondaire après une exposition à OH de 5 × 106 molécules.cm-3.h. Poêle à bois (<2002) : 5 étoiles 

Flamme Verte, Poêle à bois (2010) : 7 étoiles Flamme Verte, Poêle à granulés : 5 étoiles Flamme 

Verte. 

L’étude de la signature spectrale (MS) des émissions de l’aérosol organique primaire par les 

poêles à bois révèle des fragments spécifiques (m/z > 100) relatifs aux méthoxyphénols. Il existe 

une corrélation entre ces fragments et le MCE. Ainsi la contribution de ces fragments permet 

d’envisager la possibilité de distinguer entre les différents types de combustion ȋsmoldering vs 

flaming).  

 

Lors du vieillissement, les émissions sont oxydées, et l’étude de la signature spectrale de 
l’aérosol organique secondaire révèle une forte contribution des fragments m/z 29 (CHO+), 

m/z 43 (C2H3O
+), m/z 44 (CO2

+). A ce stade, la principale différence entre les émissions par les 

poêles à bois et par le poêle à granulés est le ratio f44/f43. En ce sens, le spectre de masse de 

l’aérosol organique âgé pour les poêles à bois montre une ressemblance avec le SV-OOA tandis 

que le spectre de masse de l’aérosol organique âgée pour les poêles à granulés présente des 

similitudes avec le LV-OOA. 

 

En outre l’étude de l’évolution du spectre de masse au cours du vieillissement révèle une 
transformation du spectre de masse de l’aérosol organique primaire extrêmement rapide. 
Après une heure de vieillissement atmosphérique le spectre de masse du POA n’est plus 
statistiquement (R2) différent de celui de l’aérosol organique âgé. La rapidité de ce processus 

implique une possible sous-estimation du facteur BBOA dans les études de source 

apportionment au profit de la fraction secondaire OOA.   
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Enfin, l’étude de l’évolution du fragment spécifique m/z ͢͜, fragment du lévoglucosan et 
classiquement considéré comme un fragment spécifique de la combustion de biomasse, met en 

évidence la contribution potentielle d’autres composés à l’intensité de ce fragment au cours du 
vieillissement.  
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h i g h l i g h t s

� POA and SOA emissions by 3 woodstoves for residential heating were tested.

� 5 h of atmospheric aging in a smog chamber was reached for each experiment.

� With aging, OA increases by a factor of 5 on average for the logwood stoves.

� The automated pellet stove is the least polluting appliance.

� HMW fragments allow for the differentiation between smoldering and flaming.
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a b s t r a c t

To reduce the influence of biomass burning on air quality, consumers are encouraged to replace their old

woodstove with new and cleaner appliances. While their primary emissions have been extensively

investigated, the impact of atmospheric aging on these emissions, including secondary organic aerosol

(SOA) formation, remains unknown. Here, using an atmospheric smog chamber, we aim at under-

standing the chemical nature and quantify the emission factors of the primary organic aerosols (POA)

from three types of appliances for residential heating, and to assess the influence of aging thereon. Two,

old and modern, logwood stoves and one pellet burner were operated under typical conditions. Emis-

sions from an entire burning cycle (past the start-up operation) were injected, including the smoldering

and flaming phases, resulting in highly variable emission factors. The stoves emitted a significant fraction

of POA (up to 80%) and black carbon. After ageing, the total mass concentration of organic aerosol (OA)

increased on average by a factor of 5. For the pellet stove, flaming conditions were maintained

throughout the combustion. The aerosol was dominated by black carbon (over 90% of the primary

emission) and amounted to the same quantity of primary aerosol emitted by the old logwood stove.

However, after ageing, the OA mass was increased by a factor of 1.7 only, thus rendering OA emissions by

the pellet stove almost negligible compared to the other two stoves tested. Therefore, the pellet stove

was the most reliable and least polluting appliance out of the three stoves tested. The spectral signatures

of the POA and aged emissions by a High Resolution e Time of Flight e Aerosol Mass Spectrometer

(Electron Ionization (EI) at 70 eV) were also investigated. The m/z 44 (CO2
þ) and high molecular weight

fragments (m/z 115 (C9H7
þ), 137 (C8H9O2

þ), 167 (C9H11O3
þ) and 181 (C9H9O4

þ, C14H13
þ )) correlate with the

modified combustion efficiency (MCE) allowing us to discriminate further between emissions generated

from smoldering vs flaming conditions.
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1. Introduction

Particulate matter (PM) emitted by various anthropogenic and

biogenic sources are unanimously recognized as a health hazard

and cause of change on our climate (Pope and Dockery, 2006; Bond

et al., 2013). Primary organic aerosol (POA) from biomass burning

(BBOA) is recognized as a significant contributor to the total organic

aerosol (OA) mass concentration across Europe during winter,

mainly due to residential heating. In Europe, the contribution of

BBOA ranges from 15% to 68% (Puxbaum et al., 2007; Crippa et al.,

2013) and is especially substantial in mountainous regions such

as the Alps (Lanz et al., 2010; Favez et al., 2010; Herich et al., 2014;

Bonvalot et al., 2016).

Although significant, the reported contributions may still be

largely underestimated as important gaps in our understanding of

the origins of the secondary fraction remain. However, new tech-

niques have recently emerged, providing better insights onto these

origins. In particular, the combination of radiocarbon measure-

ments with electron ionization aerosol mass spectrometry (AMS)

data pointed out the large predominance of carbon from modern

(non-fossil) origin in the total secondary organic aerosol (SOA)

budget, even in areas heavily impacted by industrial and vehicular

emissions (El Haddad et al., 2013; Beekmann et al., 2015; DeWitt

et al., 2015; Minguill�on et al., 2016). If in summertime biogenic

emissions of volatile organic compounds (VOCs) and their subse-

quent atmospheric oxidation may explain the modern origin of

SOA, during winter wood combustion emissions and their ability to

form SOA are expected to be highly relevant (Beekmann et al., 2015;

Bonvalot et al., 2016; Ciarelli et al., 2017). This hypothesis is sup-

ported by the large amount of SOA (up to 50% of the OA mass

concentration) observed in Alpine valleys during winter (Lanz et al.,

2010; Favez et al., 2010). In Alpine regions PM10 significantly exceed

the acceptable limit, which incited the European Commission to

take legal actions against France, and the French Environment and

Energy Management Agency (ADEME) to take actions to mitigate

the pollution observed, including the replacement of old highly

polluting woodstoves.

Primary emissions from biomass burning for residential heating

are highly variable. They may depend on the appliances technology

(Johansson et al., 2004; Alves et al., 2011; B€afver et al., 2011;

Lamberg et al., 2011; Riva et al., 2011; Fernandes and Costa,

2012), the nature of the fuel used (Sippula et al., 2007; Weimer

et al., 2008), or the operating conditions of the appliances, e.g.

hot vs cold start, or flaming vs start-up (Gonçalves et al., 2011; Win

et al., 2012; Bruns et al., 2015a). Overall, these studies highlighted

higher emission factors (EF) for small type of appliances and open

fire, and for smoldering and start-up conditions.

However, only few studies have investigated the secondary

organic aerosol production potential (SAPP) from biomass burning

emissions. The studies often necessitate complex set-up such as

smog chambers or flow tube reactors to simulate photo-oxidation

within a physically and chemically controlled enclosure (Bruns

et al., 2015b). As a result, SOA production potential for various

types of appliances and fuels remain scarce. Hennigan et al. (2011)

and Ortega et al. (2013) investigated SOA formation from open fires

in a smog chamber while Grieshop et al. (2009a) and Tiitta et al.

(2016) focused on emissions from residential woodstoves loaded

with different types of woods. Heringa et al. (2011) tested different

stoves including a pellet burner and distinguished between the

different phases of the combustion. Bruns et al. (2015a) focused

especially on the influence of the stove loadings. All highlighted the

strong impact of biomass burning and more specifically residential

heating on the formation of SOA, most often over 3 times the initial

amount reported for primary BBOA. For instance Bruns et al.

(2015a) reported an OA enhancement ratio, defined as the total

mass concentration of OA formed over time over the initial POA

concentration, comprised between 1.6 and 3, depending on the

loading of the woodstove. Tiitta et al. (2016) calculated OA

enhancement ratios similar to that of Bruns et al. (2015a). Grieshop

et al. (2009a) and Heringa et al. (2011) found that this ratio varied

between 1.2 and up to 6.5, according to the type of emissions

injected in their smog chamber, or whether they originated from

the starting, flaming, or smoldering phase of the combustion. The

variability of this ratio emerging from these studies did not appear

to be strongly dependent on the type of wood burned.

In this paper, we investigate by means of a smog chamber the

emission factors and mass spectral signatures of both primary and

secondary organic aerosol emissions generated by commonly used

appliances for residential heating. The paper aims at comparing on

a same set-up, three types of woodstoves manufactured at different

periods and each representative of the technology improvements

initiated over the last two decades by the stove manufacturers. The

stoves were operated close to the way of an average user where a

lengthy period of the combustion past the startup operation was

considered, regardless of the efficiency of the combustion (flaming

vs smoldering). For the first time, aging experiments were carried

out at 2 �C in order to best simulate wintertime conditions. The

work presented here provide insights into the potential impact on

PM pollution of a proactive renewable policy of wood stoves.

2. Methodology

2.1. Stoves description

The emissions were generated by three types of residential

woodstoves awarded the Flamme Verte label (ADEME, 2017). The

label created by ADEME and the French manufacturers certifies the

stoves meet several requirements in terms of energy efficiency and

pollutants emitted (PM, carbon monoxide (CO) and VOCs). This

certification serves as a guiding tool for the buyer.

Stoves on the market are evaluated on a scale of 1e7 (stars)

according to European standard protocols (with a distinction being

made between logwood and pellet stoves) (European Standards,

2001a, 2001b, 2006). As of 2015, only the stoves rated between 5

and 7 can be awarded the certification label (6 or 7 from 2018

onwards). Measurements are conducted in the exhaust flue of the

stove. As a result, this classification does not take into account the

potential for SOA production.

Table 1 reports the performances for each stove. Stoves A and B

are logwood stoves, fabricated before 2002 and in 2010, with a

nominal power output of 7 kW. Both stoves are equipped with

primary and secondary air inlets which can be operated freely in

order to improve the combustion. Stove C is an automated pellet

stove (i.e. the injection of the fuel in the combustion chamber and

power output is controlled electronically), fabricated in 2010, with

a nominal power output of 7 kW.

Stove A and C are both classified as 5-stars, while stove B is

classified as a 7-stars stove. As indicated by the manufacturers,

stove B emits less PM (21mgNm�3) than stove A (32mg Nm�3) and

stove C (43 mg Nm�3). The energy efficiency for all three stoves is:

71% for stove A, 78% for stove B, and 93% for stove C.

2.2. Experimental set-up

The experiments were conducted at the Paul Scherrer Institute

(PSI) in Villigen, Switzerland. The set-up (Fig. 1) is similar to that of

Bruns et al. (2015a) and Klein et al. (2016). For each test, emissions

were driven into two distinct lines, either directly to the instru-

mentation for the characterization of the emissions during the

combustion process, or/and into the smog chamber.
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The emissions in the stack were diluted by a factor of 10 by an

ejector dilutor (DI-1000, Dekati Ltd). Only a fraction of the emis-

sions was then injected into the chamber. The remaining of the

emissions was diluted another tenfold by a second ejector dilutor

before direct measurement. The stoves were connected from the

chimney to the chamber via heated (140 �C) stainless-steel lines, to

limit the loss of semi-volatile compounds onto the tube walls.

The smog chamber is a 5.5 m3 Teflon bag mounted on an

aluminum frame and contained within a temperature-controlled

enclosure. A set of 40 � 100 W UV lights is installed to initiate

photo-oxidation of the emissions. A separate control unit, consist-

ing of a pure air generation system (737-250 series, AADCO In-

struments, Inc.) and inlet lines for various gaseous components,

connects to the smog chamber. Relative humidity and temperature

inside the smog chamber were set to 50% and 2 �C, respectively in

order to simulate wintertime conditions.

Numerous instruments were connected to the smog chamber

for an exhaustive characterization of the particulate and gaseous

phases. A High Resolution - Time of Flight - Aerosol Mass Spec-

trometer (HR-ToF-AMS, Aerodyne Research Inc.), equipped with a

PM2.5 aerodynamic lens monitored the bulk condensed chemical

composition of the non-refractory fraction of the aerosol. The HR-

ToF-AMS was operated under standard conditions (i.e. tempera-

ture of the vaporizer set at 600 �C, electronic ionization (EI) at

70 eV) with a temporal resolution of 1 min. The HR analysis of the

AMS data was performed in Igor Pro 6.3 (Wave Metrics) using the

SQUIRREL (version 1.57) and PIKA (version 1.15Z) data analysis

programs (DeCarlo et al., 2006). The extent of formation of CO2
þ in

the AMS ion chamber by decomposition of NH4NO3 and (NH4)2SO4

was determined according to Pieber et al. (2016), but showed no

significant biases in the current experiments (due to low interfer-

ence value as well as insignificant formation of inorganic materials

during the photochemical experiments) and thus no correctionwas

applied.

Black carbon was measured with an Aethalometer (Magee Sci-

entific Aethalometer model AE33) (Drinovec et al., 2015) with a

Table 1

Performances of the 3 types of residential heating appliances used in this study and summary of the experiments carried out.

Exp # Stove Age Power Output Flamme Verte standards Wood type Wood load (as logs in kg)

1 Stove A <2002 7 kW 5 starsa Beech as 3 logs 2.19

2 Chemin�ees Gaudin “Ecochauff 625” CO: �0.30 %b 2.15

3 PM: �90 mg/Nm3 2.26

4 Efficiency � 70% 2.33

5 Stove B 2010 7 kW 7 stars Beech as 2 logs 1.89

6 Invicta “Remilly” CO: �0.12% 1.53

7 PM: �40 mg/Nm3 1.81

8 Efficiency � 75% 1.57

9 Stove C 2010 6 kW 5 stars Pellets

(softwood)10 Wodtke “daily.nrg” CO: �0.04%

11 PM: �90 mg/Nm3

Efficiency � 85%

a Based on measurements carried out according to EN 13229 (Stove A), EN 13240 (Stove B), and EN 14785 (Stove C).
b Standards measurements conducted at 13% O2 reference level.

Fig. 1. Scheme of the experimental set-up used for photo-oxidation and dynamic of the burning phase experiments.
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time resolution of 1 min. A Scanning Mobility Particle Sizer (SMPS,

CPC 3022, TSI, and custom built DMA) provided particle number

size distribution information from 16 to 914 nm every 5 min. Par-

ticles were dried upstream of the HR-ToF-AMS and SMPS using a

Nafion dryer (Nafion, Perma Pure LLC).

A LI-7000 CO2 analyzer (LI-COR), a 42C NOx analyzer (Thermo

Environmental) and a 9841A NOx analyzer (Monitor Labs) provided

continuous measurements of the permanent gases carbon dioxide

(CO2) and nitrogen oxides (NOx). The concentrations of Total Hy-

drocarbons (THC) and methane (CH4) were monitored by a flame

ionization detector monitor (THC monitor Horiba APHA-370). Due

to instrumentation malfunctions, the CO concentration could

neither be recorded during combustion nor in the smog chamber.

The concentration of individual VOC was measured in near real-

time (1 min time resolution) by Proton Transfer Reaction e Time

of Flight - Mass Spectrometry (PTR-ToF-MS 8000, Ionicon Analytik).

The PTR-ToF-MSwas operated under standard conditions (� i.e. ion

drift pressure at 2.2 mbar and drift field intensity at 125 Td). When

available, individual reaction rate constants were applied to

calculate the VOC volume mixing ratios (Cappellin et al., 2012). A

default value of 2 � 10�9 cm3 s�1 was otherwise used. In order to

limit condensation losses during sampling, the Teflon lines con-

necting the gaseous phase instruments to the smog chamber were

heated at 60e80 �C.

2.3. Experimental procedure

Three to four experiments were conducted with each stove. The

two logwood stoves were loaded with an average load of beech

wood (2.5 kg or 3 logs for stove A and 1.5 kg or 2 logs for stove B)

and an additional 250e300 g as kindling wood (Table 1). The

moisture content of the logs, measured throughout the campaign,

was 11.7 ± 0.2% on average (n ¼ 7). The logs were ignited using 3

starters (Naturia) and composed of wood wax and wood shavings.

For reproducibility purposes, the whole of the combustible com-

ponents (logs, kindling woods and starters) was piled in a similar

way for each of the experiments (Fig. S1 in the supporting infor-

mation). The fire was started from the bottom. The pellets used to

fuel stove C were pellets (Oceoplan, Coop) of premium quality

(European Standards, 2012), composed of a mixture of spruce and

pine trees, with a moisture content of 7.7% and a density of

600 kg m�3. The carbon content of the beech logs and the pellets

was determined in the laboratory by analyzing sawdust of the

wood samples with an Elemental Analyzer (Flash HT, Thermo-

Fisher). The carbon content (Wc) of both types of wood was

46% ± 1% (n ¼ 8, w/w).

Following ignition and prior to injection into the smog chamber,

primary and secondary air entrances of the two logwood stoves

were open to full capacity for approximately 10e15 min. During

this time the starters and kindling wood were entirely combusted,

thus this starting phase was deemed not representative of the

overall combustion of the beech wood in the stove and was pur-

posely excluded from the smog chamber injection. The primary

entrance was then partially closed and left unchanged until the end

of the injection. The pellet stove did not require any action from the

operator past the initial start. The stove took 12 min to enter its

stable phase, as per the manufacturer's recommendations. The

emissions were injected in the smog chamber only then. The

duration of the injection of the emissions was not set, and was

constrained only by the concentration of the PM and organic

aerosol as measured in the smog chamber by the SMPS and the HR-

ToF-AMS. Concentrations should be relevant to what can be

observed in the atmosphere. Thus, injections lasted between 5 and

25min. The concentration of OA in the smog chamber before lights-

on ranged from 10 to 177 mgm�3 and the NOx concentration ranged

from 50 to 255 ppb (Table 2).

After injection into the smog chamber, emissions were left static

for approximately 30 min to ensure proper mixing and homoge-

nization. After the characterization of the primary emissions,1 mL of

deuterated butanol-D9 (98%, Cambridge Isotope Laboratories) was

injected into the smog chamber. Butanol-D9 reacts with the hy-

droxyl radical OH and served to determine its integrated concen-

tration. The concentration of butanol-D9 was monitored by PTR-

ToF-MS ([C4D9]
þ fragment, m/z 66.126) (Barmet et al., 2012). To

initiate photochemistry, nitrous acid (HONO) was continually

injected in the smog chamber at a flow rate of 1 L min�1. HONOwas

generated following the method described by Taira and Kanda

(1990). Briefly diluted sulfuric acid and sodium nitrite (NaNO2)

react in a glass flask, generating HONO, which is purged out into the

smog chamber by pure air after passing through a particle filter.

Emissions were left ageing and characterized for approximately

four hours. Later and prior to each experiment, the smog chamber

was cleaned for approximately 12 h by injecting H2O (100% RH) and

O3 (1000 ppm), and irradiating with the UV lights (l < 400 nm).

2.4. OH exposure and dilution

The decrease in the butanol-D9 concentration during the

experiment was due to both chemical degradation by OH and

dilution (due to the constant injection of HONO and continuous

sampling). Therefore, the approach developed by Barmet et al.

(2012) cannot be directly applied here. As shown on Fig. 2a, the

OH concentration was instead retrieved based on the differential

reactivity of two VOCs: butanol-D9 ([C4D9]
þ, m/z 66.126) and

naphtalene ([C10H8]H
þ, m/z 129.070) using their respective rate

constant with OH (kOH,but ¼ 3.14 10�12 cm3 molecule�1 s�1 and

kOH,n ¼ 2.30 � 10�11 cm3 molecule�1 s�1) (Eq. (1)) (Barmet et al.,

2012).

OHexposure¼

0

@

ln

�

butanol�D9
Naphthalene

�

0

�ln

�

butanol�D9
Naphthalene

�

t

kOH;But�kOH;n

1

A

,

3600 (1)

The OH exposures at the end of the experiments (i.e. 3.5e4 h)

ranged between 5 � 106 molecules cm�3 h and 8 � 106 molecules

cm�3 h. Considering a typical average daytime OH concentration of

1 � 106 OH molecules cm�3 during winter, these OH exposures

would correspond to a 5e8-h time period in the atmosphere.

2.5. Particle wall loss corrections

Particle wall loss correction (WLC) was performed using the

decay of an inert particulate tracer (Weitkamp et al., 2007;

Hildebrandt et al., 2009), here BC, using:

OAWLCðtÞ ¼ OAðtÞ þ

Z

t

0

kwall=pðtÞ:OAðtÞ:dt (2)

where ðOAWLCÞ is the wall loss corrected organic aerosol, OA is the

measured organic aerosol concentration, in mgm�3 and kwall=p is the

first order wall loss rate of BC in s�1. This correction procedure

assumes that condensable vapors only partition to the suspended

particles, and the particulate phase is internally mixed. We note the

condensation of either primary or secondary semi-volatile organic

compounds may lead to an underestimation of the SOA formed

(Zhang et al., 2014). Under our conditions, particle growth is ex-

pected to be governed by equilibrium partitioning, as growth rates

are consistent with the precursors oxidation rates, and the particle

condensation sink time scales calculated based on SMPS data are on
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Table 2

Characterization of the primary and secondary gaseous and particulate phase emissions.

Stove Stove A Stove B Stove C

Exp # Exp 1 Exp 2 Exp 3 Exp 4 Exp 5 Exp 6 Exp 7 Exp 8 Exp 9 Exp 10 Exp 11

MCE 0.85 0.84 0.83 0.91 0.80 0.87 0.82 0.90 0.97 0.97 0.97

[POA] (mg.m�3) 122 177 71 10 41 38 45 9 10 10 10

[BC] (mg.m�3) 17 12 6 5 5 13 6 4 107 130 144

[NOx] (ppb) 98 252 90 128 50 119 114 80 161 205 228

CO2 (g.kg�1) 1381 1344 1339 1503 1279 1412 1326 1485 1631 1643 1636
aCO (g.kg�1) empirical 155 164 175 99 205 140 183 107 37 29 31

THC (g.kg�1) 16.8 23.1 19.9 8.1 23.3 15.2 20.2 9.8 4.8 5.1 5.9

CH4 (g.kg�1) 7.1 8.4 8.3 2.8 8.5 5.7 8.1 4.0 0.1 0.1 0.2

BC (mg.kg�1) 184 85 64 83 95 183 84 55 1228 1123 1264

POA (mg.kg�1) 1336 1205 820 167 806 531 651 117 115 90 89

bSOA(mg.kg�1) 4076 4145 3642 1015 2033 2317 3562 550 59 58 77

OA enhan. ratio 4.1 4.4 5.4 7.1 3.5 5.4 6.5 5.7 1.5 1.6 1.9

OM/OC fresh (aged) 1.8 (2) 1.7 (1.9) 1.8 (2) 1.9 (2) 1.7 (2) 1.8 (2) 1.8 (2) 1.9 (2.1) 1.7(2) 1.8 (2.1) 1.8 (2)

H/C fresh (aged) 1.66 (1.66) 1.71 (1.65) 1.72 (1.67) 1.80 (1.62) 1.67 (1.62) 1.81 (1.66) 1.75 (1.66) 1.74 (1.55) 1.85 (1.63) 1.79 (1.60) 1.78 (1.58)

O/C fresh (aged) 0.48 (0.63) 0.45 (0.68) 0.49 (0.65) 0.54 (0.67) 0.39 (0.66) 0.51 (0.65) 0.5 (0.66) 0.51 (0.52) 0.40 (0.66) 0.46 (0.70) 0.44 (0.67)

a CO calculated based on CH4 emissions.
b EF are indicated for an integrated OH exposure of 5 � 106 molecules.cm�3.hour.

Fig. 2. Measured and corrected concentrations in the smog chamber of gaseous and particulate phase species, and calculated OH exposure as a function of time after lights on for

Experiment 7. (a) Smooth Butanol-d9 (blue) and Naphthalene (green) traces not corrected for dilution. (b) Calculated dilution vector (orange) and OH exposure (red). (c) Measured

black carbon (black) trace and black carbon corrected for dilution (yellow). (d) Evolution of the organic signal in the smog chamber before and after particle wall loss correction. (For

interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article.)
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the order of a few seconds (considering an accommodation coef-

ficient between 0.1 and 1, see Figs. S2 and S3 in the supporting

information). Vapor wall losses are mostly dependent on the

volatility distribution of the products formed, their production rate

and the total organic aerosol mass (Nah et al., 2016). In our case,

particle production occurred rapidly (precursors' reaction rates

towards OH are around 4� 10�11 cm3molecule�1 s�1, (Ciarelli et al.,

2017)) and the mass reached at the end of the experiment is on the

order of few hundreds of mg m�3. This implies the rapid develop-

ment of an absorptive mass into which most of the semi-volatile

compounds with saturation concentration below 100 mg m�3

condensate instead of the walls. Therefore, we expect gas wall

losses to be reduced under our conditions, even though results

reported here should be considered as the lowest estimate of the

total amount of SOA formed.

Loss rates are affected by dilution, thus it should be taken into

account. A dilution vector (Fig. 2b) is retrieved for each experiment

by using the signal of butanol-D9. Assuming the decrease of

butanol-D9 is due to its chemical degradation and dilution only,

and knowing both its degradation rate (kOH,but) and the OH con-

centration in the smog chamber (see section 2.4), the concentration

of butanol-D9 not affected by dilution ([Butanol-D9]not diluted) can

be retrieved following equation (3).

½Butanol� D9�not diluted ¼ ½Butanol� D9�0 : e�kOH;but*OHexposure

(3)

The dilution vector, after lights on only, is then calculated using

the ratio of butanol-D9measured to that of butanol-D9 not affected

by the dilution. Finally, the BC signal before dilution is calculated by

applying the dilution vector to the measured BC concentrations. In

Fig. 2c we show the BC concentrationwith and without dilution for

one experiment (Exp. 7). Overall, the dilution impacted the BC

signal only slightly. The rate constant kwall=p was estimated by

fitting the decay of the BC (corrected for dilution) after lights on.

The wall loss correction was applied to particulate phase mea-

surements at the start of the ageing phase and until the end of the

experiments.

2.6. Emission factors

We calculate the emission factors (EF), reported in Table 2, for

both primary and secondary emissions (Equation (4)), adapted

from the work of Andreae and Merlet (2001). The equation relates

the mass emitted of a pollutant P to that of the amount of fuel

burnt.

EFp ¼
DP

DCCO2
þ DCCO þ DCTHC þ DCOC þ DCBC

:Wc (4)

Here D refers to the concentration of the species in the smog

chamber after emission and stabilization, and corrected from their

background level in the smog chamber before injection. C relates to

the carbon mass of CO2, CO, THC (including methane), organic

carbon (OC), and black carbon (BC). OC was inferred from the OM/

OC ratio determined with the high resolution AMS analysis

(Canagaratna et al., 2015). The OM/OC ratio, reported in Table 2, of

the primary emissions ranged from 1.74 to 1.88 and increased up to

2.10 during photo-oxidation. WC is the carbon mass fraction of the

beech wood and pellets (0.46 ± 0.01, see section 2.3).

As indicated above, CO concentrations were not available during

this set of experiments. EF were nonetheless calculated by esti-

mating an empirical CO concentration based on the measured CH4

emission. Methane is a by-product of incomplete combustion and is

typically emitted along CO in smoldering conditions (Koppmann

et al., 2005; McMeeking et al., 2009). The DCO here was retrieved

using the linear regression fit of DCO versus DCH4 obtained from a

variety of open fires and woodstoves emissions (Smith et al., 1993;

Ferek et al., 1998; Goode et al., 2000; Urbanski, 2013; Bruns et al.,

2016) (See Fig. S4 in the supporting information). The obtained

slope was 9.6752 (±0.426, ppm/ppm) and intercept 2.6854 (±4.83,

ppm) considering a 95% confidence interval, with a determination

coefficient R2 ¼ 0.96 (n¼ 77). The uncertainties on the fit lead to EF

with relative uncertainties ranging between 7% and 22%.The rela-

tive uncertainties are given in Table S1 of the supporting

information.

CO is also commonly used to calculate the Modified Combustion

Efficiency (MCE) in order to characterize the combustion and its

relative amount of smoldering and flaming. The MCE is defined as

the ratio of carbon emitted as CO2 to the total amount of carbon

emitted as CO2 and CO (Equation (5)). As for the EF calculations, the

CO concentrations were inferred from the CH4 concentration and

the linear fit between DCO and DCH4 discussed above, and lead to a

MCE with relative uncertainties comprised between 7% and 23%

(Table S1). In general, combustions with an MCE value exceeding

0.9 are considered primarily dominated by flaming. Combustions

with a MCE of 0.85 or less are described as smoldering (Ward and

Hardy, 1991).

MCE ¼
DCO2

DCO2 þ DCO
(5)

3. Results and discussion

3.1. Dynamics of the burning phase

Biomass combustion can be described as a three-step process:

ignition, flaming, and smoldering. The flaming phase, is a high

temperature and relatively efficient process during which a large

fraction of the fuel carbon is oxidized to CO2. The smoldering phase

is a flameless combustion characterized by a high emission rate of

CO, CH4, VOCs or organic aerosols (Reid et al., 2005). In a fire, both

processes can co-exist at the same time. Fig. 3 shows the dynamics

of the methane and carbon dioxide emissions sampled directly

from the stack during the combustion (as shown in Fig.1), as well as

those of BC, OA and acetic acid, recently identified as one of the

most abundant VOC emitted during biomass burning (Bruns et al.,

2017).

A variability is observed in the combustion dynamics of the

logwood stoves (A and B) experiments (Fig. 3). t0 corresponds to the

start of the ignition, when the starters are lit up. A rapid and sig-

nificant increase is observed in certain experiments, as shown in

Fig. 3a (Exp. 1) and 3c (Exp. 6), yet not all (Fig. 3b, Exp. 4). The

combustion then develops to the flaming phase where the CO2

concentration is at high level, along with BC (Fig. 3a). They decrease

within the next 20 min of the burn as it progressively enters the

smoldering stage of the combustion. Consequently, the level of CH4

emissions and other VOCs such as acetic acid increases. The dura-

tion of the flaming stage is indicative of the efficiency of the burn.

During certain experiment the flaming stage lasted for a longer

period of time, as shown Fig. 3b (Exp. 4) where the CO2 emissions

remain high throughout the combustion.

Both the dynamics and levels of the emissions of the pellet stove

are significantly different from what was observed with the

logwood stoves (Fig. 3d). However, we find the results between the

replicates to be reproducible. During the stabilization phase emis-

sions are initially considered quasi-negligible, then CO2 emissions

increase and reach a stable level for all the duration of the
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Fig. 3. Trace dynamics of the emissions of particulate (top) and gaseous (bottom) species during combustion. BC (black), organic aerosol (green), CO2 (red), CH4 (blue), and m/z

61.028 [CH3COOH]H
þ (orange), corresponding to the protonated molecule of gas phase acetic acid (PTR-ToF-MS measurement). The grey bar indicates the phase injected in the

smog chamber. (a) Wood Stove A (<2002) e Exp 1. (b) Wood Stove A (<2002) e Exp 4. (c) Wood Stove B (2010) Exp 6. Exp 10. (d) Pellet Stove C (2010) - Exp 9 (and exp. 10 and 11 in

dotted line). (For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article.)
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combustion. BC emissions start to increase past the stabilization

phase, after about 15 min, and reach just as quickly their stable

level. The BC trace shows a distinctive pseudo-sinusoidal feature.

We note the ascendant part of the slope coincides with injection of

fresh pellets in the combustion chamber. Finally, emissions of CH4

and OA do not show any distinctive dynamics. They remain at a

stable level all throughout the combustion, and may be considered

negligible in regards to the emission of CO2 and BC.

3.2. Emission factor for POA and secondary aerosol production

potential (SAPP)

Table 2 reports MCE values for the logwood stoves experiments

comprised between 0.80 and 0.91, thus corresponding to a mix of

emissions originating from both the smoldering and the flaming

stage of the combustion. Emission factors for CO2 and CH4 vary

between 1279 and 1503 g kg�1 and 3 and 9 g kg�1 for stoves A and

B, respectively. The highest MCE values (>0.97) are observed for the

pellet stove experiments. The negligible amount of CH4 emitted

with respect to CO2 as observed in Fig. 3d already suggested a better

combustion efficiency. We report average EF for CO2 of 1636 g kg�1.

CH4 emissions were less than 1 g kg�1. Thus, the pellet stove

emissions can be considered as originating from a pure flaming

type of combustion.

OA contributes substantially to the primary aerosol emissions

for both logwood stoves (stoves A and B). The organic fraction

ranges between 65 and 93% of the aerosol mass. BC emissions make

up the rest of the composition of the aerosol. Nitrate, sulfate, and

ammonium levels are quasi-negligible for these emissions (<3%).

On average, stove A emits the largest amount of organic aerosol,

882 mg kg�1, against 526 mg kg�1 emitted by stove B (Fig. 4). BC

emissions average for stoves A and B respectively at 104 and

105 mg kg�1. The values reported here are significantly higher than

in other studies making use of similar set-up. Bruns et al. (2015b) or

Heringa et al. (2011) reported average POA EF for similar appliances

at 304 mg kg�1 and 140 mg kg�1, respectively. They were however

only sampling from the flaming phase of the combustionwhere OA

emissions are expected to be lower.

The emissions for the pellet stove are significantly different

regarding both the chemical nature of the PM and the quantity

emitted. The organic fraction represents less than 10% of the

measured PM2.5 aerosol mass. POA emissions average at

98 mg kg�1. This is an order of magnitude lower than stove A.

However, stove C emits a larger amount of BC, up to 1205 mg kg�1,

thus rendering the EF for total PM similar to that of the two

logwood stoves (Fig. 4).

The high concentration level of BC compared to OA for stove C is

reflected in the OC/BC ratio as well, which averages at 0.05

compared to 5 and 3 for the logwood stoves A and B, respectively.

While the increase of BC towards OC is well known under flaming

combustion conditions (McMeeking et al., 2009), the OC/BC ratio

reported here for the pellet stove is nonetheless significantly lower

than any other reported in the literature, which are comprised

between 0.9 and 4 (Sippula et al., 2007; Meyer, 2012; Vicente et al.,

2015), with BC emission factors comprised between few tens of mg

kg�1 to approximately 300 mg kg�1. However, these data are the

very few available for these types of appliances with such power

output, and thus we remain unable to conclude whether this result

is a singularity of our stove or if it could be reproduced at a larger

scale with other similar equipment. Here, we hypothesize the stove

design and fuel loading technique contribute to high temperature

and fuel-rich zone in the combustion chamber, thus increasing the

level of BC emitted (Nussbaumer et al., 2010).

Despite our effort to minimize the variability (section 2.3), sig-

nificant differences are observed between the replicates. Several

burns are more efficient, as is reflected in the MCE. Experiment 4

(stove A) for instance, whose combustion dynamic already revealed

a sustained flaming stage (Fig. 3b), shows a MCE of 0.91, well above

the MCE of the other replicates (0.83e0.85). This results in a sharp

drop of the POA emission factor for this experiment (167 mg kg�1

against 820e1336mg kg�1) (Table 2). The top panels of Fig. 4 aim to

illustrate this variability in regards to the various PM fraction

emitted. We report the range of values of BC and POA EF obtained

for each stove and normalized to the average. Overall the range of

EF determined for BC and POA is greater for the two logwood stoves

than for the pellet stove. The maximum BC emission factors for

stoves A and B is respectively 2.9 and 3.3 times greater than the

minimum value. In comparison, the amplitude range for stove C is

1.1. Regarding the POA, the gap is even more evident for stoves A

and B. The maximumvalues are near 8 and 7 times greater than the

reported minimum, against 1.3 for stove C.

SAPP is assessed by calculating the emission factors of the SOA at

an integrated OH exposure time of 5 � 106 molecules cm�3 hour.

This corresponds to the lowest OH exposure obtained during this

set of experiments, albeit when OA has usually reached its maximal

concentration. The photo-oxidation of the emissions generated by

the two logwood stoves results in a significant formation of sec-

ondary organic aerosol, as illustrated in Fig. 4. SAPP was

3219 mg kg�1 and 2115 mg kg�1 for stoves A and B, respectively.

The OA enhancement ratio, defined as the ratio of total OAt at time t

to the OAt¼0 prior to lights on by the two stoves, ranges from 3.5 to

7.1 with an average enhancement ratio of 5.3 for both logwood

stoves (Fig. 4). These enhancement ratios are in the higher range of

values reported in studies investigating SOA formation from

logwood stoves during stable burning conditions (1.8e5.3)

(Grieshop et al., 2009b; Hennigan et al., 2010; Heringa et al., 2011).

It is also interesting to note that the variability within the OA

enhancement ratios reported here for the two logwood stoves is

much lower than that observed between the EF of primary pol-

lutants. After 1 h of atmospheric ageing, OA concentration in the

smog chamber in the case of the logwood stoves already reached

twice to 5 times that of the POA. Such rapid SOA formation from

precursors emitted by biomass burning is consistent with the

recent observations of large amounts of non-fossil SOA during

winter inmegacities impacted by biomass burning emissions - as in

Paris for instance (Beekmann et al., 2015) or Chinese cities (Zhang

et al., 2015). The results also imply there is a risk of considering

secondary biomass burning as primary in source apportionment

studies based on low time resolution dataset (i.e. offline filters) (i.e.

Bozzetti et al., 2017).

SAPP for the pellet stove, stove C, was lower (65 mg kg�1). The

OA enhancement ratio is 1.7. While the primary and secondary

emissions by stove C are almost negligible in comparison with the

amount emitted by the two other stoves, they remain significant in

regards to vehicular emissions (Gordon et al., 2014a, 2014b; Platt

et al., 2017).

The above results pointed out the potential role of the com-

bustion efficiency upon emission factors. In Fig. 5 we examinemore

closely the relationships between the MCE and the EF for POA, SOA,

BC, and Non-Methane Hydrocarbon (NMHC). In the range of MCE

observed during this set of experiments (0.8e0.97), the most

remarkable feature is the strong linear relationship between the EF

of the NMHC and the MCE (R2 ¼ 0.82, n ¼ 11). Regarding the par-

ticulate phase fractions, the situation is as expected more complex;

the EF of the POA and SOA formation potential show a clear and

significant increase with the MCE, similar to that observed for the

NMHC. While such a general trend can be expected as smoldering

conditions usually favor the emissions of organic aerosol and VOCs

precursors of the SOA (Koppmann et al., 2005; McMeeking et al.,

2009; Evtyugina et al., 2013; Jolleys et al., 2014), it should be
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noted that neither Hennigan et al. (2011) nor Ortega et al. (2013)

have observed a similar correlation between EF SOA and the MCE.

Lower NMHC emissions for the pellet stove (Table 2) cannot fully

explain the differences observed in terms of SOA production be-

tween the 2 categories of stoves (see Fig. S5 in the supplementary

information). Differences in regards to the composition of the VOC

mixture composition are expected due to the potentially higher

temperature prevailing in the combustion chamber of the pellet

stove and air to fuel mixing ratio. Considering the 5 main SOA

precursors recently identified by Bruns et al. (2016) for wood

burning emissions (phenol, naphthalene, benzene, benzenediol

and 2-methoxyphenol), we observe that the relative contributions

of these specific VOCs (normalized to the NMHC concentrations,

Table S2) are higher, by a factor ranging from 3 (benzene) to 1200

(naphthalene), in the emissions of the logwood stoves than in the

emissions of the pellet stove. For phenol, benzenediol and 2-

methoxyphenol this factor between logwood and pellet stove is

about 15, 35, and 30 (Table S2). Thus logwood stoves emissions are

enriched with highly efficient SOA precursors compared to pellet

stoves emissions. The relative contributions of these 5 VOCs are also

very homogenous between each experiment and between the 2

logwood stoves, which might explain the further lack of variability

of the OA enhancement ratios in comparison to the variability of the

EF of the primary emissions. Note, the observations made here

should not serve as an attempt to predict the SOA formed from the

combustion efficiency. A careful analysis of the VOC composition is

needed.

Regarding the BC emissions, we do not observe any specific

trends toward the MCE for the logwood stove experiments nor the

pellet stove experiments. Unlike the organic aerosol and NMHC

emissions, the BC appears much more dependent on the stove

technology.

Considering both the average primary emissions (BC and POA)

and SAPP, the pellet stove tested in this study is the most reliable

and least polluting appliance for residential heating out of the three

stoves tested. Taking into account the replicates, we estimate there

is an 85% chance the new technology (modern logwood stoves and

pellet stoves) lowered the emission by at least a factor of 1.3, and

only considering the pellet stoves, 100% chance emissions were

lowered by a factor 2.5 compared to the logwood stoves. In Fig. S6

of the supplementary information, average emission factors of the

carbon containing emissions were weighted for their Global

Warming Potential (GWP) values given for a 100-year time horizon

(Table S3). Overall stove C displays a larger net effect (2550 gCO2

kg�1) than stove A and B (1790 and 1890 gCO2 kg�1). While,

emissions of CO2 are the largest contributor to the GWP the large

emissions of BC by stove C (with a GWP100 of nearly 660 times that

of CO2 (Stocker et al., 2013)) contribute to significantly increase this

net effect. In contrast, the important emissions of OA (as POA and

SOA) which has a cooling effect further lower the net effect for

warming of both stove A and B.

3.3. Mass spectral signature

3.3.1. Primary emissions

Fig. 6 shows high-resolution mass spectra of primary and aged

OA for logwood (stove A, Exp. 1) and pellet (stove C, Exp 10) stoves.

Overall, the mass spectra of primary emissions of both logwood

stoves (stoves A and B) show strong similarities. When correlating

the mass spectrum of the POA of each logwood experiment with

one another, they show an average R2 of 0.95 ± 0.04 (n ¼ 28)

(Table 3) reflecting the similar nature of the emissions. The mass

Fig. 4. Primary and secondary aerosol emission factors of carbonaceous aerosol calculated for three types of stove (averaged over the replicates). The emission factors for the

secondary emissions were determined at OH exposure ¼ 5 � 106 molecules cm�3 hour. The top panels illustrate the variability within the results. On graph (a), the box encompasses

the minimum and maximum values of POA and BC EF normalized to that of the average. The average value is indicated in the bolted line in the middle of the box. The actual value is

noted on top. On graph (b) the box encompasses the minimum and maximum OA enhancement ratio (dark green). We remind the reader Stove A is a wood stove from before 2002,

stove B is a wood stove from 2010, and stove C is an automated pellet stove from 2010. (For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is referred to

the web version of this article.)
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spectra of the two types of appliances are dominated by the com-

mon ions relative to POA emissions, namely ion peaks at m/z 29

(CHOþ, C2H5
þ), 43 (C2H3O

þ, C3H7
þ), 57 (C3H5O

þ, C4H9
þ) and 91 (C7H7

þ).

They together make up nearly 20% of the total organic signal. Other

significant contributions stem from the ions at m/z 60 (C2H4O2
þ)

and m/z 73 (C3H5O2
þ), representing 6% of the total organic signal. It

is widely accepted that both fragments in primary emissions orig-

inate mainly from the emission of sugar anhydrides such as levo-

glucosan, a byproduct of the thermal degradation of the cellulose

(Schneider et al., 2006; Alfarra et al., 2007). As such, they serve as

specific markers of BBOA in source apportionment studies. In the

case of the logwood stoves, we also observe that the primary

emissions are dominated (up to 4% of total OA) by relatively high

molecular weight fragments (m/z > 100). They include m/z 115

(C9H7
þ), m/z 137 (C8H9O2

þ), m/z 167 (C9H11O3
þ) andm/z 181 (C9H9O4

þ,

C14H13
þ ). These ions have been observed before in ambient mea-

surements (Alfarra et al., 2007) and in organic aerosol emitted from

incense burning, and assigned to lignin related compounds such as

methoxyphenols (Li et al., 2012). As observed in the top panel of

Fig. 6, the combustion efficiency may play a role in the relative

abundance of these fragments. They contribute up to 6% of the total

organic signal in smoldering conditions but make up less than 3% of

the total signal in flaming conditions.

The mass spectra of the primary emissions from the pellet stove

(stove C) are clearly different from those observed in the logwood

stoves (R2 ¼ 0.70 ± 0.08, n ¼ 24) but remain very consistent within

each other (R2 ¼ 0.97 ± 0.02, n ¼ 3). The mass spectra show a

significant contribution from the ions at m/z 29 (CHOþ, C2H5
þ) and

43 (C2H3O
þ, C3H7

þ). They are distinguished by the presence of ions

atm/z 44 (CO2
þ), 41 (C3H5

þ), 55 (C4H7
þ), 69 (C5H9

þ) and 83 (C6H11
þ ). The

contribution to the organic mass of these fragments amounts to

nearly 25%. The m/z 44 as related to the CO2
þ fragment from the

thermal decomposition and/or ionization-induced fragmentation

of carboxylic acids is typically associated with aged organic aerosol.

Its relative amount to the total organic aerosol (f44 or fCO2þ) mass

typically serves as an indicator of the oxidation state of the

emission. Here, the CO2
þ fragment represented over 4% of the total

organic mass. This is twice the amount observed in the primary

emissions of the logwood stoves. Jolleys et al. (2014) observed a

similar amount in emissions with low level of OA. The fragments at

m/z 41, 55, 69, and 83 are typically associated with unsaturated

alkanes, alkenes and fatty acids. Here, m/z 29 and 43 dominate over

m/z 41 and 55. This feature was reported before by He et al. (2010)

as a characteristic to distinguish biomass burning emissions from

Chinese coal.

As the intensity of the m/z 44 (CO2
þ), and sum of m/z 115 (C9H7

þ),

137 (C8H9O2
þ), 167 (C9H11O3

þ) and 181 (C9H9O4
þ, C14H13

þ ) are most

likely related to the combustion efficiency, we plot their contribu-

tion to the OA mass concentration (i.e. f44 and

f115 þ f137 þ f167 þ f181) as a function of the MCE in Fig. 7. Due to the

pyrolytic origin of levoglucosan, its main fragment ion (f60) is also

added to Fig. 7. A high correlation is observed in case of the f44
(R2 ¼ 0.74, n ¼ 11). Higher MCE results in a higher contribution of

the fragment to the total OA. Jolleys et al. (2014) demonstrated a

similar trend. Note, here the higher f44 or fCO2þ in the pellet stove

mass spectra does not reflect an overall further degree of oxidation

of the primary emissions as is evidenced in the O/C ratio of the

emissions (See section 3.3.2 and Table 2) and the relatively high

contribution of unsaturated compounds present in the mixture as

demonstrated above.

The contribution to OA of the potential lignin-related fragments

(i.e. f44 and f115 þ f137 þ f167 þ f181) also show strong correlation

with the MCE (R2 ¼ 0.71). The mass spectra generated from emis-

sions with a larger proportion of smoldering conditions show a

higher preponderance of these fragments. This is however not the

case for the f60. No trend can be inferred, but we note the high

variability of the contribution, as high as a factor of 2 within the

experiments conducted with a same stove.

3.3.2. Evolution of the mass spectra during ageing

After photo-oxidation (integrated OH exposure of 5 � 106

molecules cm�3 hour), all the experiments performed with the
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logwood stoves show resembling mass spectra regardless of the

initial quality of the combustion. The average determination coef-

ficient R2 between the aged OA mass spectra of the different

experiments was 0.97 ± 0.02 (n ¼ 28) (Table 3). In the aged-BBOA

mass spectrum of all logwood stove experiments, the contribu-

tion to the total organic of both the cellulose and lignin related

Fig. 6. High Resolution mass spectra of primary and aged biomass burning organic aerosol for a logwood stove (Exp. 1) and pellet stove (Exp. 10) experiment as well as organic

aerosol sampled during the smoldering and flaming stage of the combustion with a logwood stove (Exp. 2).

Table 3

Average inter-correlation coefficients (R2) of mass spectra within a same stove technology or between stove technology for both fresh and aged OA.

Logwood Stove vs Logwood stove Pellet Stove vs Pellet stove Logwood Stove vs Pellet stove

Primary 0.95 0.97 0.70

Ageda 0.97 0.99 0.78

a values are indicated for an integrated OH exposure of 5.106 molecules.cm�3.hour.
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Fig. 7. Summed contributions to the total organics of specific biomass burning fragments: m/z 115 (C9H7
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þ), and the

contribution of m/z 60 (C2H4O2
þ) to the total organics, as a function of the MCE.
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fragments are negligible compared to that of other oxygenated

fragments m/z 29 (CHOþ), 43 (C2H3O
þ), and 44 (CO2

þ) which

constitute nearly 20% of the total signal (Fig. 6). They make up for

less than 3%. We note the contribution of the m/z 60 has decreased

to less than 1%. Meanwhile, the absolute concentration of the m/z

60 increases during ageing suggesting compounds other than lev-

oglucosan contribute to its signal (Fig. S7 in the supplementary

information).

In the case of the pellet stove, the mass spectra of the aged

emissions are slightly different from those observed with the

logwood stoves (R2 ¼ 0.78 ± 0.08, n¼ 24) (Table 3). However, as for

the primary emissions, aged BBOA from the pellet stove remain

consistent within each other (R2 ¼ 0.99 ± 0.01, n ¼ 3). The mass

spectra show significant contribution of m/z 29 (CHOþ, C2H5
þ), m/z

44 (CO2
þ) and m/z 43 (C2H3O

þ, C3H7
þ). The contribution from the

fragments 41 (C3H5
þ), 55 (C4H7

þ), 69 (C5H9
þ) and 83 (C6H11

þ ) related to

the unsaturated compounds highlighted in the primary emissions

have however considerably decreased (8.5 to < 4%).

Overall, aged logwood stoves emissions differ from the aged

pellet stove emission mainly by the difference in the f44/f43 ratio.

The ratio is typically an indicator of the degree of the oxidation of

emissions. Highly aged OA typically shows higher f44/f43 ratio. The

f44 for the pellet stove is 1.5 greater than the f43. The aged emissions

by the logwood stoves however exhibit a ratio of 0.3. In that sense,

the aged BBOA mass spectrum of the pellet stove and logwood

experiments share similar characteristics to that respectively of the

low volatile (LV-OOA) and semi-volatile (SV-OOA) Oxygenated

Organic Aerosol mass spectra classically reported in source appor-

tionment studies. Note, it is possible the f44/f43 differences may be

related to the different loadings in the smog chamber (Shilling

et al., 2009). High concentration of organic aerosol as observed in

the logwood stove experiments favors partitioning of the less

oxidized species, thus contributing to decrease the contribution to

the total OA mass of the m/z 44 in favor of the m/z 43. The loadings

of the pellet experiments were lower, possibly resulting in the

higher f44. However, the aged OAmass spectrum reported by Bruns

et al. (2015b) from biomass burning emission generated from a

pure flaming phase also showed a high contribution of m/z 44. As

such it is most likely this ratio is a characteristic of the burn rather

than an artefact from the loadings.

As the mass spectrum evolves during ageing, we investigate the

time scale of such processes. To illustrate, we retrieved the mass

spectrum of the emissions for an experiment at each time t and

compared it (bymeans of a correlation) to themass spectrum of the

emissions at integrated OH exposure ¼ 5 � 106 molecules cm�3

hour obtained for that experiment. Fig. 8 shows the resulting

evolution of the determination coefficient R2 over time for two

experiments. At R2 ¼ 0.95, we consider one cannot differentiate

anymore the two mass spectra. With both set of experiments, this

limit is reached within one hour of atmospheric ageing. After one

hour, the mass spectrum is already similar to that of an aged BBOA

(R2
> 0.97). Thereby for source apportionment studies where the

separation of aged and primary factors are mainly based upon the

time evolution of the mass spectrum, the rapid ageing that is

occurring here could act as confounding factor and potentially lead

to a mixing of the BBOA and OOA in environments highly impacted

by biomass burning emissions.

In regards to the mechanism of the oxidation, we note the f44 or

fCO2þ is increased by a factor of 2 during ageing with all type of

appliances. The increase could reflect the formation of carboxylated

type of compounds in themixture. This assumption is supported by

the study of the atomic ratio (Table 2) (see also the Van Krevelen

diagram, Fig. S8, in the supporting information). The primary

emissions on average present an H:C ratio of 1.73 (logwood stoves A

and B) and 1.80 (pellet stove C) and an O:C ratio of 0.48 (logwood

stoves A and B) and 0.44 (Table 2). The higher H:C ratio in the case

of the pellet stove experiment is due to the enhanced presence of

the fragments of unsaturated compounds. After photo-oxidation,

the H:C ratio was on average 1.64 for the logwood stove and 1.60

for the pellet stove. The O:C ratio was 0.64 for the logwood stove

and 0.68 for the pellet stove (similar to the ranges found in Heringa

et al. (2011) and Elsasser et al. (2013)). We observe a slope of

nearly�1 for all experiments, which typically indicates an addition

of carboxylic acid groups alone to the mixture. Regardless of the

combustion efficiency and initial quality of the combustion, all the

emissions undergo a similar chemical process during ageing.

4. Conclusion

During our experiments, we determined the emission factor of

primary PM, and evaluated by means of a smog chamber the po-

tential for secondary organic aerosol formation for three types of

appliances for residential heating: an old logwood stove (<2002), a

modern logwood stove (2010), and an automated pellet stove,

entirely controlled (2010).

The logwood stoves produced a mix of flaming and smoldering

type of combustion. The resulting primary aerosol was composed

principally of organic aerosol, up to 90%. The amount emitted var-

ied over an important range between 167 and 1336 mg kg�1 of

wood burned. The PM emissions from the pellet stove however

were dominated by black carbon. It represented 90% of the emis-

sions, with an average emission factor of 1205 mg kg�1. After five

hours of simulated atmospheric ageing, the OA increased by a factor

ranging from 3.5 to 7.1 (average 5.3) in the case of the logwood

stove and only in the range 1.5e1.9 (average 1.7) in the case of the

pellet stove. SOA and POA emissions by the latter are overall

considered negligible in regards to the BC. For the logwood stove

however, SOA formation represents the most significant fraction of

the total emitted PM after an atmospheric ageing time equivalent to

5 h, and as such should be considered when evaluating the overall

impact of these types of appliances. Therefore, the pellet stove was

Fig. 8. Evolution of the determination coefficient R2 retrieved from the comparison of

a mass spectrum at different instances of the ageing with the mass spectrum of aged

emissions (Integrated OH exposure ¼ 5 � 106 molecules cm�3 hour). (a) Logwood

stove experiment (Exp. 2) and (b) pellet stove experiment (Exp. 10).
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the least polluting heating appliance among the three stoves tested.

On the basis of these average emission factors, we estimate there is

an 85% chance the new technology (modern logwood stoves and

pellet stoves) lowered the emission by at least a factor of 1.3, and

only considering the pellet stoves, 100% chance emissions were

lowered by a factor 2.5 compared to the logwood stoves. These

results however are average only, and while the emission factors by

the pellet stoves were consistent with each other and deviated by

less than 10% from the average, thus reflecting the automated na-

ture of the appliance, the emissions factors by the logwood stoves

were more dispersed, with factors between the emissions as high

as 8. This variability is reflected in the MCE. The MCE for the

logwood stoves ranged from 0.80 to 0.91, suggesting a mix of

smoldering and flaming type of combustion. The MCE for the pellet

stoves were constant (> 0.97) and reflected the pure flaming

combustion produced by the appliance. As such, it was determined

the primary and secondary organic aerosol emissions were mostly

dependent on the combustion efficiency enabled by the stoves,

rather than the stove itself. They typically increased with lower

MCE. There was no general trend however observed for BC; emis-

sions only related to the stove technology. In line with the EF of the

OA, the nature of the emission as well showed a clear dependence

toward the combustion efficiency; the f44 increased with higher

MCE while high molecular weights fragments (>100 amu)

increased with lower MCE.

In light of these results, we conclude the pellet stove, despites

high BC emission factors, appears as a more reliable and less

polluting type of appliance for residential heating, while the

logwood stoves, manually operated, are heavily dependent on the

user and its ability to maintain a fire in flaming combustion

conditions.

Further investigation on the links between precursors VOCs and

SOA formation as well as the composition of these emissions at the

molecular level with the Thermal Desorption Gas Chromatograph

instrument coupled to a HR-ToF-AMS (TAG-AMS) will be detailed in

future publications.
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3.2. Evolution de l’empreinte chimique 

͟.͞.͝ Résumé étendu de l’article ͞ 
Le deuxième article présente l’étude de l’évolution de l’empreinte chimique à l’échelle 

moléculaire des émissions en phase particulaire et répond au second objectif tel qu’exposé au 
chapitre 1 de cette thèse. Il détaille à travers les résultats TAG-AMS la spéciation chimique de 

l’aérosol organique des émissions par les différents poêles testés, depuis l’émission et jusqu’à la 
fin du vieillissement en chambre de simulation. Cet article est le premier à mettre à disposition 

de la communauté scientifique des signatures chimiques de l’aérosol de combustion de 

biomasse à différents temps de vieillissement atmosphérique. Ces données permettront 

d’affiner les études de source apportionment. 

 

Les mesures TAG, complétées par des analyses 2D-GC-MS, permettent le suivi de près de 70 

composés présents dans les émissions des trois poêles. Ils représentent en moyenne 52 % de la 

matière organique de la fraction primaire de l’aérosol organique. En revanche notre capacité à 
résoudre la composition chimique de cet aérosol organique diminue de manière significative 

au cours du vieillissement. Après 5 heures de vieillissement atmosphérique (exposition 

intégrée de OH de 5 × 106 molecules.cm-3.h), moins de 10 % de la matière organique est 

identifiée. 

 

Les émissions primaires sont clairement dominées par le lévoglucosan, principal marqueur 

des émissions de combustion de biomasse, représentant entre 13 % et 45 % de l’OA selon le 
poêle considéré. La contribution de ses deux isomères (mannosan et galactosan) est plus faible 

(< 5 %). Comme pour les émissions globales en POA et BC, le MCE semble jouer un rôle 

significatif sur la signature chimique en lévoglucosan. De manière générale, une efficacité de 

combustion moindre augmente les émissions de lévoglucosan (R² = 0.67). La contribution en 

lévoglucosan est cependant plus faible dans ce cas, traduisant le fait que des conditions de 

smoldering favorisent l’émission d’une large quantité de composés autres que le lévoglucosan. 
En effet, plus la part de smoldering est importante dans les émissions, plus la part des 

composés non identifiés augmente.  

 

Avec le lévoglucosan, les méthoxyphénols sont les principaux marqueurs de l’aérosol de 
combustion de biomasse, représentant entre 10 % et ͣ͞ % de la masse d’OA. Les émissions par 
les poêles à bois, alimentés par du bois dur, sont dominées par les dérivés syringyliques plutôt 

que les dérivés guaiacyliques. La différence de concentration entre les deux familles est moins 

marquée dans le cas des émissions par les poêles à granulés, composés de bois tendre. Comme 

pour le lévoglucosan, les émissions de méthoxyphénols augmentent lorsque l’efficacité de 

combustion diminue (R² = 0.76) tandis que leur contribution à la concentration en OA totale 

diminue. 
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- Composés secondaires. 

La première catégorie regroupe les composés émis pendant la combustion et dont la 

concentration absolue décroit au cours du vieillissement. Elle inclut les principaux composés 

de la combustion de biomasse dont le lévoglucosan pour lequel on observe une perte en fin 

d’expérience comprise entre ͜͞ % et 50 %. La décroissance des composés est liée à leur 

réactivité avec les radicaux OH, mais également à leur volatilité et à la perte aux parois de la 

phase gazeuse. Cette problématique est abordée plus en détails dans l’article ͟ ȋsection ͟.͟Ȍ. 
 

 

FIGURE 3.3 – Enhancement ratio moyen des marqueurs organiques quantifiés avec le TAG-AMS 

durant le vieillissement en chambre de simulation des émissions de combustion de biomasse. 

La deuxième catégorie regroupe les composés émis significativement durant la combustion 

mais pour lesquels on observe une augmentation de leur concentration au cours du 

vieillissement. Ce sont principalement des méthoxyphénols. Leur enhancement ratio varie 

entre 1.2 et 2 (Figure 3.3). Ces composés sont semi-volatils et se répartissent entre les phases 

gazeuse et particulaire. L’augmentation de leur concentration pourrait être une conséquence 
de leur re-partitionnement en phase particulaire sous l’effet de l’augmentation en parallèle du 
puit de condensation ȋaugmentation de la surface de l’aérosolȌ. Néanmoins plusieurs études 

ont montré que les processus d’oxydation des méthoxyphénols peuvent engendrer la formation 
de composés à la structure moléculaire très similaire aux précurseurs de départ ou à d’autres 
méthoxyphénols.  

 

Enfin, la troisième catégorie regroupe des composés formés au cours du vieillissement. Des 

traces peuvent toutefois être retrouvées dans les émissions primaires pour certains d’entre eux. 
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Ce sont principalement le 4-nitrocatéchol (4-NC) et des dérivés alkylés (3-méthyl-5-

nitrocatéchol et 4-méthyl-5-nitrocatéchol). Ces composés sont particulièrement intéressants 

puisqu’au cours du vieillissement ils peuvent représenter jusqu’à ͠ % – 5 % de la concentration 

en OA. Ils sont susceptibles de servir de traceurs spécifiques de combustion de biomasse âgée 

dans les études de source apportionment. En outre, l’étude des données AMS montre qu’il 
existe une bonne corrélation (R2> 0.70) entre le signal de certains fragments spécifiques (m/z 

155.022 [C6H5NO4
+] et m/z 151.998 [C6H2NO4

+]) et les concentrations en nitrocatéchols alkylés 

mesurées par le TAG. Il devient alors potentiellement possible de suivre en temps réel 

l’évolution de ces composés dans l’air ambiant et donc de mieux quantifier la fraction de l’OA 
issue de la combustion de biomasse. 
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ABSTRACT 

 

A Thermal Desorption Aerosol Gas Chromatograph coupled to a High Resolution – Time 

of Flight – Aerosol Mass Spectrometer (TAG-AMS) was connected to an atmospheric smog 

chamber in order to characterize the evolution of the chemical composition at the molecular 

level of the organic aerosol (OA) emitted by woodstoves appliances for residential heating. 

Two, old and modern, logwood stoves and one pellet stove were operated under typical 

conditions. Emissions were aged during a time equivalent to 5 hours of atmospheric aging. 5 

to 7 samples were collected and analyzed with TAG-AMS during each experiment. We detect 

and quantify over 70 compounds, including levoglucosan and nitrocatechols. We calculate the 

emission emissions factor (EF) of these tracers in the primary emissions and highlight the 

influence of the combustion efficiency on these emissions. Smoldering combustion contribute 

to higher EF and a more complex relative composition. We also demonstrate the effect of the 

atmospheric aging on the chemical fingerprint. The tracers are sorted into 3 categories 

according to the evolution of their concentration: primary compounds, non-conventional 

primary compounds, and secondary compounds. For each we provide a quantitative overview 

of their contribution to the OA mass at different times of the photo-oxidative process. 

 

Keywords: Biomass Burning, Atmospheric aging, Molecular level, Secondary, Tracer 
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1. INTRODUCTION 

 

Organic matter represents a major fraction (20 – 90 %) of particulate matter (PM) 

(Kanakidou et al., 2005). Organic PM is a complex mixture made up of tens of thousands of 

compounds (Goldstein and Galbally, 2007), some of them established to be carcinogenic (Yu, 

2002, Yang et al., 2010). Identifying and quantifying their contribution to the organic PM 

mass is key in order to resolve its origins and impacts on human health and climate.  

Extensive characterization of the molecular composition of primary organic aerosol 

(POA) emissions has offered the identification of useful tracers of specific sources. For 

example, biomass burning emissions (Simoneit et al., 1993, Fine et al., 2001, Fine et al., 

2002, 2004, Nolte et al., 2001, Schauer et al., 2001, Schmidl et al., 2008), vehicular emissions 

(Rogge et al. 1993, Rogge et al., 1993b), Fraser et al., 1999, Schauer et al., 2002, El Haddad 

et al., 2009), and cooking emissions (Hildemann et al., 1991, Nolte et al., 1999, Schauer et al., 

1999) have been broadly characterized. In biomass smoke, compounds derived from the 

pyrolysis of cellulose and lignin are often reported. Among them are levoglucosan, a sugar 

anhydride compound and by-product of the thermal degradation of cellulose, and 

methoxyphenols, by-products of the thermal-degradation of lignin. Their relative amount can 

vary with the type of fuel (hardwood, softwood, or herbaceous types) (Schmidl et al., 2008a, 

Schauer et al., 2001), the type of fire (open fire, fire places, wood stove) (Fine et al., 2002, 

Fine et al., 2004), or even the sampling set-up (in an experimental stack, in a dilution tunnel, 

or ambient) (Nussbaumer et al., 2010). The full characterization of these emissions is of 

particular interest for source apportionment of ambient PM using molecular markers. 

Levoglucosan, for instance, is a commonly emitted tracer of biomass burning. Its ubiquity and 

abundance (Waked et al., 2014, Bonvalot et al., 2016, Maenhaut et al., 2016) have been used 

to demonstrate the significant contribution of biomass burning to the total organic aerosol 

source globally (Robinson et al., 2006, Gelencsér et al., 2007, Puxbaum et al., 2007, Stone et 

al., 2010, Crippa et al., 2013). 

The concentration of organic aerosol (OA) particle mass has been documented to increase 

up to 7 times during photochemical aging (Grieshop et al., 2009, Heringa et al., 2011, Ortega 

et al., 2013, Bruns et al., 2015, Tiitta et al., 2016, Bertrand et al., 2017), however the chemical 

composition of this secondary organic aerosol (SOA) produced remains uncertain. Multiple 

studies investigated the oxidation of specific gas-phase precursors commonly emitted by 

biomass burning, namely methoxyphenols (Net et al., 2011, Lauraguais et al., 2012, Yee et 
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al., 2013, Lauraguais et al., 2014), but few have specifically addressed the aging of specific 

biomass burning tracers in the particulate-phase (Hennigan et al., 2010, Kessler et al., 2010, 

Lai et al., 2014), and only, Fortenberry et al., (2017) have attempted characterizing the aged 

chemical fingerprint of biomass burning emissions at the molecular level by means of a 

Thermal Desorption Aerosol Gas Chromatograph (TAG) connected to a Potential Aerosol 

Mass (PAM) flow reactor. This is especially important in the context of source apportionment 

studies which assume chemical profiles are constant with time.   

In a previous publication, we investigated the POA emissions and SOA production 

potential generated by three woodstove appliances (two logwood stoves and one pellet stove) 

used for residential heating (Bertrand et al., 2017) using a HR-ToF-AMS. Here, we provide a 

comprehensive study, including the evolution of the molecular level composition of the 

emissions during a period equivalent to 5 hours of atmospheric aging. The experiments were 

conducted using the atmospheric chamber of the Paul Scherrer Institute (PSI, Villigen, 

Switzerland). The data were obtained by means of a TAG-AMS (Aerodyne Research Inc.). 

We determine the emission factors (EF) and emission profiles of biomass burning tracers. In a 

first part, we derive the effect of combustion conditions on these EFs and their contribution to 

the POA mass, and in a second approach we determine the effect of the atmospheric aging on 

their contribution to the total OA mass. 

 

2. METHODOLOGY 

 

2.1. Set up 

 

The full set-up and protocol was previously fully described in Bertrand et al., (2017). The 

atmospheric chamber is a 5.5 m
3
 Teflon smog chamber with a set of 40 × 100 W UV lights to 

initiate photo-chemistry (Figure 1). Whereas most studies conduct their experiment at ambient 

temperature, here the chamber was set to 2 °C in order to simulate wintertime conditions. 

Relative humidity (RH) was kept at 50 %. Primary and aged emissions were characterized 

using a suite of instrumentation. This included a TAG-AMS (Aerodyne Research Inc.) for the 

online speciation of the OA particle mass, an Aethalometer (Magee Scientific Aethalometer 

model AE33) (Drinovec et al., 2015) for the quantification of the equivalent black carbon 

(BC), a HR-ToF-AMS (Aerodyne Research Inc.) for the bulk-condensed chemical 

composition of the non-refractory fraction of the aerosol, and a Proton Transfer Reaction – 



ARTICLE 2. EVOLUTION DE L’EMPRE)NTE C()M)QUE 

136 

 

Time of Flight - Mass Spectrometry (PTR-ToF-MS 8000, Ionicon Analytik) for the 

monitoring of the Volatile Organic Compounds (VOCs). The PTR-ToF-MS operated under 

standard conditions, i.e. ion drift pressure at 2.2 mbar and drift field intensity at 125 Td. The 

HR-ToF-AMS was equipped with a PM2.5 aerodynamic lens and operated under standard 

conditions, i.e. temperature of the vaporizer set at 600 °C, electronic ionization (EI) at 70 eV. 

 Emissions were generated by three different wood burning appliances. Stove A is a 

logwood stove fabricated before 2002, stove B is a logwood fabricated in 2010, and stove C is 

a pellet stove from 2010. For each stove, experiments were replicated 3 or 4 times (Table 1). 

The logwood stoves were loaded with 2 – 3 kg of beech wood as logs and kindling wood, and 

with a moisture content between 10 and 12 %. The pellet stove was fueled with commercial 

pellets, considered of premium quality (European Standards, 2012), composed of a mixture of 

pine and spruce wood, and with a moisture content of 7.7 % and a density of 600 kg m
-3

. The 

stoves were connected from the chimney to the chamber via heated (140 °C) Silico-steel lines. 

 

2.2. Experimental Protocol 

 

Following ignition and prior to injection in the chamber, the emissions were diluted by a 

factor of 10 through an injector dilutor (DI-1000, Dekati Ltd.). After injection and prior to 

aging, the mass concentration of OA in the chamber ranged between 10 and 177 µg m
-3

 

(Table 1) and can thus be considered representative of ambient to plume-like conditions. The 

concentration of NOx ranged from 50 to 255 ppb. Primary emissions were left static for 

approximately 30 minutes for stabilization and full characterization. Then 1 µL of butanol-D9 

(butanol-D9, 98%, Cambridge Isotope Laboratories) was injected. Butanol-D9 is a commonly 

used tracer for hydroxyl radicals in smog chamber studies (Platt et al., 2013, Bruns et al., 

2015, Klein et al., 2016). Its fragment at m/z 66.126 ([C4D9]
 +

) can be easily monitored by 

means of a PTR-ToF-MS (Barmet et al. 2012). Nitrous acid (HONO) was injected 

continuously at a flow rate of 1 L min
-1. HONO dissociates under UV lights (Ȝ < 400 nm) to 

form OH. Here, to integrate the dilution factor owing to the continuous injection of HONO in 

the chamber, we retrieved the OH exposure based on the differential reactivity of butanol-D9 

and naphthalene ([C10H8]H
+
, m/z 129.070). The photo-oxidation of the emissions lasted 

approximately for four hours. We calculated an integrated OH exposure at the end of our 

experiments that ranged between 5 × 10
6
 molecules cm

−3
 h and 8 × 10

6
 molecules cm

−3
 h or 5 
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to 8 hours of atmospheric aging considering a typical average daytime OH concentration of 1 

× 10
6
 OH molecules cm

−3
. 

 

 

Table 1: Summary of the experiments and conditions in the chamber before lights-on. 

 

2.3. Operation of the TAG-AMS 

 

Figure 1: Simplified scheme of the set-up with the TAG-AMS coupled to the chamber. 

Stove Exp # MCE

Nb of TAG-

AMS samples

*[BC]

(µg.m
-3

)

*[POA]

(µg.m
-3

)

**[OA]

(µg.m
-3

)

[NOx]

(ppb)

[THC]/[NOx]

(ppb/ppb)

[Cresol]/[NOx]

(ppb/ppb)

Exp 1 0.87 6 16.8 122.3 495.4 98.0 31.5 1.1 × 10
-1

Exp 2 0.84 7 12.4 176.8 785.0 252.0 26.9 1.1 × 10
-1

Exp 3 0.84 7 5.6 71.3 387.9 90.0 38.5 1.2 × 10
-1

Exp 4 0.95 8 5.1 10.2 72.1 128.0 7.7 2.7 × 10
-2

Exp 5 0.83 7 4.8 40.7 143.5 50.0 47.2 1.2 × 10
-1

Exp 6 0.89 7 13.0 37.7 202.1 119.0 18.1 5.0 × 10
-2

Exp 7 0.84 6 5.8 44.6 289.1 114.0 24.3 7.2 × 10
-2

Exp 8 0.93 7 4.4 9.3 53.1 80.0 19.6 4.5 × 10
-2

Exp 9 > 0.99 5 107.4 10.0 18.7 161.0 5.2 1.2 × 10
-3

Exp 10 > 0.99 6 130.1 10.5 19.3 205.0 5.8 4.7 × 10
-4

Exp 11 > 0.99 5 144.3 10.2 21.7 228.0 5.9 3.5 × 10
-4

*values retrieved just before lights on

**values retrieved at integrated OH exposure = 5 × 10
6
 molecules cm

-3 
hour

Stove A

(Beech as logs)

Stove B

(Beech as logs)

Stove C

(Softwood pellets)
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The TAG-AMS (Figure 1) permits the on-line collection and analysis of the OA particles 

at the molecular level with a time resolution of less than an hour. The instrument presented 

here is a modified version of the original TAG system (Williams et al., 2006). The TAG is 

coupled to a modified HR-ToF-AMS (DeCarlo et al., 2006) equipped with a quadrupole high 

pass-filter (Tofwerk) and opened at the rear flange to accommodate a transfer line (Williams 

et al., 2014). The quadrupole allows for the discrimination of all fragments below m/z < 10. 

This avoids the saturation of the detector by helium, used as the carrier gas in the TAG 

system. The transfer line connects the Gas Chromatography (GC) column of the TAG to the 

bottom of the ion cage inside the AMS. It consists in a 15" length × 1/32" OD coated stainless 

steel capillary which travels through a heated copper rod. The transfer line is maintained at all 

times at 300 °C. This TAG-AMS was also implemented with an online derivatization system 

for the analysis of more polar compounds (Isaacman et al., 2014).  

Emissions are sampled and passed through a parallel plate charcoal denuder to remove the 

trace gases. The aerosol is then humidified (65 – 95 % RH) to enhance the collection 

efficiency onto the Collection Thermal Desorption (CTD) cell. The CTD cell is kept at 

ambient temperature during sampling and heated progressively (in 4 minutes) to 280 °C. 

Analytes are thermally desorbed into a helium flow enriched with derivatization agent N-

methyl-N-trimethylsilyl trifluoroacetamide (MSTFA, Sigma Aldrich). This derivatization 

flow is then routed to the cell in parallel of a pure helium flow (purge flow). The 

derivatization and purge flow were set at 40 sccm and 15 sccm, respectively, balanced to 

ensure complete derivatization of the more polar compounds. The organic material is 

transferred onto a focusing trap (15 m × 0.53 mm ID × 5 µm df MXT-1 Restek column). 

During the transfer, the column is kept at 40 °C. Excess MSTFA is flushed out of the system 

in a subsequent purging step for approximately 4 minutes. In addition, compounds with a 

higher volatility than MSTFA are also flushed out. However, this does not affect the analytes 

of interests studied here. The separation of the analytes is achieved using a 15 m long x 0.18 

mm diameter ValcoBond-5 fastGC capillary column. The initial temperature of the column is 

45 °C and is increased by 36 °C min
-1

 to 100 °C, then by 30 °C min
-1

 to 310 °C, and held for 

5 minutes. We show chromatograms in Figure S1 of the supplementary informations (SI). 

Peak fitting and integration are achieved using the TERN (version 1.0) (Isaacman et al. 

TERN, in review) data analysis toolkit in Igor Pro 6.3 (Wave Metrics). 

For optimum results, the TAG-AMS should sample air at 9 L min
-1

. In order to make full 

use of the TAG-AMS without rapidly depleting the volume of the chamber, the sampling flow 
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rate was restricted to 2 L min
-1

. An additional line which sampled outside air filtered through 

a High-Efficiency Particulate Air (HEPA) filter was installed to make up for the missing flow 

rate.  

Five to seven samples were collected in each experiment. The first sample was 

systematically collected before photo-oxidation of the emissions (POA/fresh sample). 

Sampling lasted between 5 and 25 minutes, depending on the OA concentration measured in 

the chamber by the HR-ToF-AMS. To compensate for the loss of materials to the walls during 

aging, the TAG-AMS sampling time was typically increased with each new sampling (Figure 

2).  

 

 

Figure 2: Example of the TAG-AMS and offline (quartz fiber filters) measurements sampling 

schedule during an aging experiment conducted at the PSI mobile smog chamber with 

emissions generated from woodstove appliances (Exp. 7). One sampling with the TAG-AMS 

is carried out before lights on to characterize POA. At t = 0 min, HONO is injected and the 

lights turned on to initiate photo-chemistry. 4 to 6 samplings during the aging period were 

carried out. 
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Identification of the compounds for which the authentic standard was available (Table S1) 

was performed based on their retention time and EI mass spectrum. Identification of the 

compounds for which the authentic standard was not available was performed by matching 

their EI mass spectrum to the Wiley and National Institute of Standards and Technology 

(NIST) mass spectral libraries. The identification of the compounds was also supported by 

2D-GC analysis in both EI and Vacuum Ultra Violet (VUV) carried out on one pair of offline 

samples (quartz fiber filters) collected before and at the end of the aging phase, as illustrated 

in Figure 2. Details of the 2D-GC analytical procedure are provided in the SI (Figure S2).  

Overall, we identified 71 compounds. They include the anhydrosugars levoglucosan, 

mannosan, and galactosan, the methoxyphenols (substituted guaiacols and substituted 

syringols, details in 3.2.2), as well as a variety of Polycyclic Aromatic Hydrocarbon (PAHs) 

(including methylated-PAHs and oxygenated PAHs), alkanes (C18 to C27), fatty acids 

(saturated and unsaturated), and a variety of tracers found almost exclusively in the secondary 

emissions (see section 3.2.3). 

For quantification, a deuterated internal standard mixture in acetonitrile was added prior to 

analysis to each sample in the CTD cell via an automatic injection system developed by 

Isaacman et al. (2011). The standard mixture included adipic acid-D10, phthalic acid-D4, 

eicosane-D42, and tetracosane-D50 (Sigma Aldrich). A 5-point mass calibration curve of the 

authentic standards was achieved before and after the campaign. A point was rerun all along 

the campaign to check the calibration. The response varied by < 10 %. Compounds for which 

the authentic standard was not available were quantified using an appropriate surrogate (Table 

S1). Detection limits are presented in Table S2.  

 

2.5. Particle Wall Loss Corrections (pWLC) and Emission Factors (EF) calculation 

 

The mass concentrations are corrected for particle wall loss following the method 

described in Weitkamp et al. (2007) and Hildebrandt et al. (2009). Briefly, the first order 

decay of an inert tracer, here BC, is used to estimate the fraction of condensed material lost to 

the wall. The corrected mass concentration for particles wall losses ܥ��௅� of a specie is 

calculated following equation 1: 

௅�ሺ�ሻ��ܥ  = ሺ�ሻܥ  + ∫ �௪���/�ሺ�ሻ. .ሺ�ሻܥ ���଴                                                                                          (1) 
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where ܥ is the concentration of a specie measured by TAG-AMS or HR-ToF-AMS, t is the 

time (in min) and  �௪���/� is the BC wall loss rate constant (in min
-1

). Unless stated otherwise, 

it will be assumed all the concentrations and contributions of a marker to OA reported here 

are corrected for particle wall loss. 

This method assumes that the condensable material partitions only to the suspended 

particles and vapor wall losses are considered negligible. The corrected OA mass 

concentration and that of the individual marker corresponds to the lowest estimate possible of 

the total mass formed. Unlike particle wall loss, vapor wall loss cannot be easily constrained 

by external measurements. To estimate the loss rate, one would need to conduct a thorough 

investigation of several key parameters (e.g., compound’s saturation vapor concentration, 

particle mass accommodation coefficient, or equivalent organic mass concentration at the 

wall) not yet properly constrained within the existing literature. Investigation into vapor wall 

loss is beyond the scope of this paper but is addressed in Bertrand et al (2018b). 

Concentrations reported here are not corrected for vapor wall loss.  

 EF were calculated based the method by Andreae and Merlet (2001) (Equation 2). 

The equation relates the mass emitted of a pollutant P to that of the amount of fuel burnt. 

�ࡲࡱ  ࡯࡮࡯∆ +࡯ࡻ࡯∆ +࡯��࡯∆ + ࡻ࡯࡯∆ +�ࡻ࡯࡯∆ࡼ� =  .��                                                                            (2) 

 

Here Δ refers to the concentration of the species in the smog chamber after emission 

and stabilization, and corrected from their background level in the smog chamber before 

injection. C relates to the carbon mass of CO2, CO, THC (including methane), organic carbon 

(OC), and black carbon (BC). OC was inferred from the OM/OC ratio determined with the 

high resolution AMS analysis (Canagaratna et al., 2015). The carbon content (Wc) of the 

beech logs and the pellets was determined in the laboratory by analyzing sawdust of the wood 

samples with an Elemental Analyzer (Flash HT, Thermo-Fisher). The carbon content (Wc) of 

both types of wood was 46 % ± 1 % (n = 8, w/w). 

 

3. RESULTS AND DISCUSSION 

 

3.1. Effect of burning conditions on the POA composition 
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EFs of the primary emissions are reported in Table S3 of the SI for all of the experiments. 

Figure 3 shows the relative chemical composition of the identified fraction of the POA mass 

concentration for each stove (averaged over the replicates). We identify between 26 - 85 % of 

the POA mass concentration. Previous studies have revealed a relationship between the 

Modified Combustion Efficiency (MCE) and characteristics of the mass spectral signature of 

the OA emissions (Jolleys et al., 2014; Bertrand et al., 2017). The MCE values for the 

logwood stoves (Stove A and B) range between 0.80 - 0.91 (Table 1), indicating that the 

combustion in these stoves is typically smoldering (MCE < 0.9), but also highly variable). 

However, the pellet stove (Stove C) shows little variability and produces a flaming type of 

combustion. The MCE values for the experiments conducted with this stove are 0.97. As 

Illustrated in Figure 4 a trend exists between the overall identified fraction and the MCE. We 

typically identify less of the POA mass concentration in emissions from smoldering type of 

combustions. In the next section we further investigate the influence of the burning conditions 

on specific compounds. 

 

 

Figure 3: Averaged relative composition of the resolved OA mass fraction by TAG-AMS for 

the three different appliances used to generate the primary emissions.  
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3.1.1. Levoglucosan and other anhydrosugars 

 

The EF of levoglucosan range between 26 - 249 mg kg
-1

 of fuel or 13 - 45 % of the POA 

mass concentration. Levoglucosan is emitted along with its two isomers, mannosan, and 

galactosan. The EF of mannosan are 4 - 20 mg kg
-1

 and represent an average fraction of the 

POA mass concentration of < 4 % ± 2 % (n = 11). The EF of galactosan are 0.5 - 10 mg kg
-1

 

and contribute < 1 % to the POA mass concentration. The percentage of anhydrosugars in the 

POA mixture is on average higher in the case of the pellet stove (Stove C) experiments (42 % 

± 9 %, n = 3) compared to Stove A (27 % ± 11 %, n = 4) and Stove B (32 % ± 13 %, n = 4). 

For comparison, previous studies detailing the chemical composition of BBOA have typically 

reported lower contributions of anhydrosugars to the POA mass concentration (7 %, n = 6) 

(Fine et al., 2001), (7 %, n = 6) (Fine et al., 2002), (18 %, n = 7) (Fine et al., 2004), (24 %, n = 

3) (Schauer et al., 2001). The conditions and methods with which they sample the emissions 

however are different (on quartz fibers filters, directly in the stack or at ambient temperature), 

and have often been reported to cause bias in the measurements due to positive and/or 

negative artefacts (Turpin et al., 1994, 2000). 

Figure 4 shows the EFs of levoglucosan and its contribution to the POA as a function of 

the MCE. The emissions of levoglucosan correlates well with the MCE (R² = 0.61, n = 11 

shown in Figure 6). Overall, emissions increase with lower MCE while the actual contribution 

of levoglucosan to the POA mass concentration decreases with lower MCE. We consider 

therefore that while smoldering combustions increase the emission of levoglucosan, this 

process also results in large emissions of a variety of other compounds along with the 

anhydrosugars; the chemical composition of the resulting organic aerosol is thus more 

complex and the identified fraction of the OA is lower. This substantial difference of 

contribution (from 40 % – 50 % at the highest MCE, down to 15 % at the lowest) is however 

never considered in source profiles for source apportionment studies. 

 

3.1.2. Methoxyphenols 

 

The methoxyphenols account for a predominant fraction of the POA, representing between 

8 % and 27 % of the POA. They include substituted guaiacol compounds such as vanillin, 

acetovanillone, vanillic acid, 3-guaiacylpropanol, conyferyl aldehyde as well as syringol and 

substituted syringols such as iso-eugenol, syringaldehyde, acetosyringone, syringyl acetone, 
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propionyl syringol, syringic acid, methyl syringol, and synapyl aldehyde. The total EF of the 

methoxyphenols is between 7 and 174 mg kg
-1

. In the case of the logwood stoves (stove A 

and B), the methoxyphenols contribute on average 17 ± 6 % of the total POA mass 

concentration. This fraction decreases down to 9 % ± 0.7 % (n = 3) in the experiments 

conducted with the pellet stove (stove C). Syringyl acetone and vanillin are the most abundant 

compounds in their respective category with EF ranging from 0.4 to 80 mg kg
-1

 and from 2 to 

7 mg kg
-1

, respectively.  

As demonstrated in Fine et al (2001, 2002, 2004), emissions from softwood  combustion 

contain a larger proportion of substituted guaiacols over substituted syringols, where  

emissions from hardwood combustion contain a larger amount of substituted syringols than 

guaiacols. Our results are consistent with these data. The logwood stoves A and B emissions 

(hardwood) contain substituted syringol in a relative amount, up to 9 times that of the 

substituted guaiacols. The emissions by the pellet stove are more balanced: the substituted 

syringols to substituted guaiacols ratio is less than 2.  

As for levoglucosan, we observe a significant increase of the absolute EFs of 

methoxyphenols with a decrease of the MCE (Figure 4), although not as important as the 

POA EF increase. For hardwood combustion (Stoves A and B), it results in a very significant 

increase of the overall contribution of the methoxyphenols to the POA mass concentration 

with the MCE. In smoldering conditions, the average contribution of methoxyphenols to the 

POA mass concentration is 15 % ± 4 % while it averages at 22 % in flaming conditions.  
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Figure 4: Levoglucosan (LG), mannosan (MA), methoxyphenols, and POA emissions as a 

function of the Modified Combustion Efficiency (MCE). Details on how the MCE was 

calculated are given in Bertrand et al. (2017).  
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3.1.3. Other compounds 

 

On average, the contribution of the other identified compounds (PAHs, alkanes, fatty 

acids) to the total POA mass concentration is higher in the case of pure flaming combustion 

experiments (Stove C, MCE = 0.97). The relative contribution of the PAHs to the POA mass 

concentration reach 1.5 ± 1.1 %, 2.2 ± 1.2 %, and 1.9 % ± 0.3 %, respectively for stove A, 

stove B, and stove C. Phenanthrene and fluoranthrene are the most dominant as they represent 

over a third of the total PAH contributions. The EF of the individual PAHs vary between 3 µg 

kg
-1

 and 4 mg kg
-1

, with combined amounts between 2 to 14 mg kg
-1

. The alkanes represent 

0.21 ± 0.01 %, 0.36 ± 0.02 %, and 0.64 % ± 0.03 % of the total POA mass concentration, 

respectively for stove A, B, and C. The total EF vary between 0.5 and 2 mg kg
-1

. Four series 

of fatty acids including the saturated acids, palmitic acid and stearic acid, and the unsaturated 

acids, palmitoleic acid and oleic acid, were identified. They contribute to the total POA mass 

0.33 ± 0.08 %, 0.32 ± 0.10 %, and 0.87 % ± 0.31 %, respectively for stove A, stove B, and 

stove C. Their total EFs are similar to the alkanes. Overall, the compounds account for less 

than 3 % of the total POA mass. 

  

3.2. Effect of atmospheric aging on the chemical fingerprint of OA 

 

As illustrated in Figure 5, the molecular fingerprint of the BBOA undergoes important 

modifications during aging. Considering that such fast modifications can generate significant 

biases in our ability to properly apportion the biomass burning source in the ambient 

atmosphere, quantitative data on the chemical changes of the molecular signature are 

required. Here, we report EFs of all the quantified molecular markers at an integrated OH 

exposure of 5 × 10
6
 molecules cm

-3
 h in Table S3. The contributions of the most relevant 

markers to the total OA mass concentration at different stages of the photo-oxidative process 

are also reported in Table 2. A more exhaustive Table is also available in the SI (Table 4). 

While TAG-AMS samples are collected and analyzed approximately at the same time (after 

lights on) between the experiments, the integrated OH exposure however is not homogeneous. 

Therefore, data are divided into seven bins of different integrated OH exposure intervals 

(Figure 6) (from 0 to 9 × 10
6 

molecules cm
-3

 hour). The intervals are set to best reflect the 

evolution of the compounds. 
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a time t and the concentration in the particulate-phase measured at t0 or before lights on), the 

compounds are classified within 3 categories: 

- primary compounds (ER < 1) 

- non-conventional primary compounds (1 < ER < 4) 

- secondary compounds (ER > 10) 

 

Figure 7 shows the ER of each of the compounds in their respective category. Primary 

compounds are compounds emitted during the combustion and whose concentration in the 

smog chamber is found to decrease during aging. The non-conventional primary compounds 

are compounds emitted along other conventional primary compounds during combustion but 

whose concentration is found to increase during aging. The secondary compounds are 

compounds principally found after lights on. In certain experiments, these were also detected 

in minor amounts in the primary emissions. We distinguish them from the non-conventional 

primary compounds by the relative amount formed during aging (over ten times the 

concentration measured in the primary emissions).  

 

 

Figure 7: Mean enhancement ratios (ER) of individual compounds in biomass burning 

emissions. The ER is defined as the pWLC concentration measured in the particulate-phase 

within a time range corresponding to an integrated OH exposure of 4 × 10
6
 - 6 × 10

6
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molecules cm
-3

 hour (bin 4, Figure 6) and divided by the concentration in the particulate-

phase measured at t0 or before lights on (i.e. ER = 0.8 means a loss of 20 % after pWLC). 

Note that for the secondary compounds (colored in red) observed after the start of the photo-

oxidative process only, the ER is calculated using the detection limit. 

 

3.2.1. Primary compounds 

 

The primary compounds initially represent 48 % of the POA mass concentration but < 8 % 

after 4 - 6 hours of atmospheric aging (bin 4). Levoglucosan and syringyl acetone are the most 

abundant compounds of this category. Other compounds include the isomers of levoglucosan, 

mannosan, and galactosan, as well as the PAHs, alkanes, and the following methoxyphenols: 

3-guaiacylpropanol, conyferyl aldehyde, syringol, iso-eugenol, syringaldehyde, 

acetosyringone, propionyl syringol, methyl syringol, and synapyl aldehyde.  

Before lights on, levoglucosan contributes on average to 30 % of the total OA mass 

concentration. Its contribution decreases to 4.5 % after approximately 4 – 6 hours of 

atmospheric aging. Within the first hour, its contribution to OA has decreased by a factor of 3 

(Figure 8). The mean ER of levoglucosan is 0.6 (0.4 – 0.8). The decrease of mannosan is on a 

similar scale, contributing < 4 % of the total OA before lights on and then decreasing to 0.5 % 

after aging, a decrease by a factor of 7 (i.e. 7.7 for levoglucosan). Its mean ER is also 0.6 (0.4 

– 0.8). 

Before lights on, syringyl acetone contributes 4.7 % of the total OA mass concentration. Its 

contribution decreases to 0.2 % after aging. Within 1 hour of atmospheric aging, its 

contribution to OA has decreased by a factor of 5. Its mean ER is 0.3 (0.1 – 0.7). The 

contribution of other methoxyphenols to the total OA mass concentration decrease by an 

average factor of 17 after 4 – 6 hours of atmospheric aging (as high as a factor of 43 for 

synapyl aldehyde and as low as 6 for syringaldehyde).  

The PAHs and alkanes show a more moderate decrease. Their contribution to the total OA 

mass concentration decrease by approximately 2 to 5 times after 4 – 6 hours of atmospheric 

aging. The high molecular weight PAHs are an exception. The benzofluoranthene and other 

five-rings PAHs are observed to decrease by a factor > 10 after 4 – 6 hours of atmospheric. 
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Integrated OH exposure 

(molecules cm-3 hour) 

(n = nb samples) 

Bin 0 Bin 1 Bin 2 Bin 3 Bin 4 Bin 5 Bin 6 

 0 

n = 11 

> 0 - 5 x 105 

n = 8 

0.5 - 2 x 106 

n = 12 

2 - 4 x 106 

n = 15 

4 - 6 x 106 

n = 16 

6 - 7.5 x 106 

n = 7 

7.5 - 9 x 106 

n = 2 

Total OA (µg.m-3) (min - max) 9 – 177 32 - 409 13 - 715 18 - 790 19 - 774 18 - 504 50 - 517 

Total Contribution* (% OA) 52 20 20 14 10 13 9 

Primary Compounds (%OA)               

Levoglucosan  29.2 9.5 9.6 6.3 4.6 6.0 3.5 

Mannosan 3.2 0.8 1.4 0.9 0.5 0.8 0.3 

Fluorene 0.15 0.06 0.07 0.05 0.03 0.05 0.08 

Phenanthrene 0.41 0.18 0.19 0.16 0.12 0.16 0.1 

Anthracene 0.08 0.04 0.03 0.02 0.02 0.02 0.02 

Fluoranthrene 0.22 0.07 0.14 0.13 0.1 0.2 0.14 

Pyrene 0.08 0.02 0.05 0.05 0.04 0.07 0.05 

1,2-Acenaphthylenone  0.31 0.14 0.15 0.10 0.08 0.11 0.08 

9H-Fluoren-9-one 0.03 0.01 0.02 0.02 0.01 0.02 0.02 

Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 0.03 < 0.01 0.01 0.01 < 0.01 0.01 0.01 

3-Guaiacylpropanol 0.28 0.10 0.05 0.03 0.03 0.02 0.03 

Conyferyl Aldehyde 0.29 0.07 0.04 0.03 0.02 0.02 0.02 

Syringaldehyde 2.7 1.7 1.1 0.7 0.5 0.6 0.6 

Syringol 1.43 1.08 0.59 0.25 0.16 0.19 0.13 

Methylsyringol 0.09 0.06 0.03 0.01 0.01 0.01 0.01 

Acetosyringone 0.41 0.20 0.11 0.06 0.05 0.05 0.05 

Isoeugenol 1.22 0.67 0.27 0.09 0.08 0.09 0.09 

Syringyl Acetone 4.6 1.5 0.4 0.2 0.2 0.2 0.3 

Propionyl Syringol 0.7 0.3 0.2 0.2 0.1 0.1 0.1 

Synapyl Aldehyde 0.9 0.2 0.09 0.05 0.03 0.04 0.04 

Palmitic Acid 0.28 0.09 0.15 0.09 0.06 0.11 0.04 

Stearic Acid 0.11 0.05 0.06 0.04 0.03 0.05 0.02 

Non-Conventional Primary Compounds (% OA)               

Vanillin 1.7 0.8 1.1 0.9 0.6 1.0 0.7 

Acetovanillone 0.29 0.13 0.17 0.14 0.14 0.14 0.1 

Vanillic Acid 0.24 0.12 0.16 0.14 0.1 0.14 0.09 

Syringic Acid 0.17 0.09 0.11 0.08 0.06 0.08 0.05 

Pyrogallol 0.02 0.02 0.03 0.02 0.02 0.02 0.01 

Tyrosol 0.36 0.16 0.17 0.12 0.09 0.12 0.15 

Secondary Compounds (%OA)               

4 Nitrocatechol 0.2 0.8 1.7 2.4 1.8 1.9 1.1 

4-Methyl-5-Nitrocatechol 0.05 0.15 0.2 0.18 0.14 0.15 0.11 

3-Methyl-5-Nitrocatechol 0.15 0.48 0.45 0.32 0.25 0.24 0.19 

Vanillylmandelic acid 0.02 0.08 0.06 0.04 0.03 0.03 0.02 

Methylglutaric acid < 0.01 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 

*Sum from the contribution of all compounds averaged within the bins             

 

Table 2: pWLC contribution of the compounds to the total OA mass concentration at 

different times of the photo-oxidative process. This table only contains a short list of 

compounds and average values. A full list, with minimum and maximum values is also 

available in the SI. 
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Figure 8: Evolution of the contribution of several markers to the OA(t) mass concentration at 

different time points in the photo-oxidative process. The marker is the mean value over all 

experiments within a specific range of integrated OH exposure. The box includes the 

minimum and maximum within that same range.  
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The rate at which these compounds decrease is of particular interest. Many serve as 

molecular markers in source apportionment studies and are as such assumed to not oxidize or 

volatilize. If observed, the lack of stability of these markers could introduced a bias in the 

results and possibly lead to an underestimation of the contribution of biomass burning in 

favor of other sources including the secondary fraction. Previous studies have examined the 

effective rate constant for the reaction of these compounds with OH (Lambe et al., 2009b, 

Hennigan et al., 2010, Kessler et al., 2010, Hennigan et al., 2011, Lai et al., 2014) at ambient 

temperature, and the rate at which levoglucosan decreases here is consistent with their results 

(at 2°C). However these results are without considering the semi-volatile nature of many of 

these compounds and subsequent deposition to the walls as demonstrated by May et al. 

(2012) and  Zhang et al. (2015) and which without correction can contribute to largely 

undermine the concentration of the compounds measured in the chamber. Therefore, the kOH 

rate constant one derived from these results must be regarded with caution. This is addressed 

in further detail in Bertrand et al (2018b).  

 

3.2.2. Non-conventional primary compounds 

 

This category includes mainly methoxyphenols such as vanillic acid, vanillin, 

acetovanillone, and syringic acid, and some less known compounds: tyrosol and pyrogallol. 

Their contribution in the primary emissions is not significant (on average less than 3 % total 

of the POA mass concentration). Unlike the other primary compounds emitted during 

combustion, their pWLC concentration is found to increase during aging. Fortenberry et al., 

(2017) observed a similar trend in the case of vanillin. As most of these compounds are 

detected both in the gas and particulate-phase of the emissions (Bruns et al., 2017, Schauer et 

al., 2001), with the smaller fraction detected in the particulate-phase of the emissions, it is 

possible their increase is a result of the partitioning effect. A significant increase in the OA 

mass after lights on as observed in these experiments could further drive materials into the 

particulate-phase of the emissions. However it is likely this effect would be undermined by 

the vapor wall loss also occurring, which has been demonstrated to be significant by other 

authors (Zhang et al., 2015; La et al., 2016; Trump et al., 2016; Ye et al., 2016). Therefore, 

the other most sensible hypothesis is the possibility of these compounds forming during the 

oxidative process. Several experiments have been conducted on the heterogeneous and gas-

phase reactivity of methoxyphenols with atmospheric oxidant (OH, NO3) (Net et al., 2011, 
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Lauraguais et al., 2012, Yee et al., 2013). Typically, they react to first form intermediate 

products with a structure akin to the initial methoxyphenol. For example, Liu et al. (2012) 

reported vanillin and vanillic acid as by-products of the reaction of the methoxyphenol 

conyferyl aldehyde in the presence of the nitrate radical. A mechanism of the formation of 

vanillin from larger lignin decomposition product was also described by Wong et al., (2010). 

The mean ER of vanillic acid is 2.2 (1.4 – 3.8) (Figure 8). The compound, at its peak 

concentration, represents 0.1 % to 0.3 % of the OA emissions during aging. This is within the 

same range of proportions observed before lights on. Similar ER are obtained for vanillin and 

acetovanillone (respectively 2.1 and 2.2). The syringic acid and tyrosol shows a slightly more 

moderate mean ER of 1.9 and the mean ER of the pyrogallol is 3.5 (2 and 5).  

 

3.2.3. Secondary compounds 

 

The identified secondary compounds include nitro-aromatic compounds such as 4-

nitrocatechol (4-NC) and its methylated derivatives, 4-methyl-5-nitrocatechol (4M5NC) and 

3-methylated-5-nitrocatechol (3M5NC), as well as the methylglutaric acid, and 

vanillylmandelic acid. After 4 -6 hours of atmospheric aging, these compounds contribute 2.5 

% of total OA. 

Nitrocatechols are the most abundant secondary compounds detected. Iinuma et al. (2010) 

and Kelly et al., (2010) demonstrated their formation through the oxidation of cresol in the 

presence of NOx. The formation potential of the 4-NC varies between 7 and 65 mg kg
-1

, that 

of the 4M5NC, between 0.3 and 6 mg kg
-1

, and that of the 3M5NC between 0.4 and 10 mg 

kg
-1

. In the experiments where the 4-NC is detected in the primary emission (< 0.2 % of total 

OA), the ER averages at 80 (15 - 260). For experiment 8 only, we observe a significant 

amount of 4-NC in the primary emissions (> 1% of the POA mass concentration). The ER of 

the compound here is 6. In regard to the alkylated nitrocatechols, five of the eleven 

experiments present trace level of the 4M5NC in the primary emissions. The ER of these 

averaged at 17 (3 to 50). The average ER for the 3M5NC is 14 (3 to 45). The concentration of 

the compounds increases within the first 1 – 2 hours of atmospheric aging, and contribute as 

high as 5 - 6 % of the total OA mass concentration in the case of the 4-NC (Figure 8), and up 

to 0.4 % and 0.8 % in the case of the 3M5NC and 4M5NC. The concentration of the 3M5NC 

soon decrease after the initial peaking (by a factor of 2 to 3 near the end of the experiment), 
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whereas the concentrations of the 4-NC and 4M5NC remain stable. One can hypothesize that 

formation and loss processes compete in the case of these two compounds. 

Nitro-aromatic compounds have been observed on sites impacted by biomass burning 

before (Iinuma et al., 2010, Claeys et al., 2012, Kitanovski et al., 2012, Mohr et al., 2013, 

Kahnt et al., 2013, Kitanovski et al., 2014, Frka et al., 2016, Gaston et al., 2016) at 

concentration levels typically two orders of magnitude lower than that of levoglucosan (4-

NC/LG ≈ 0.01 – 0.1, MNC/LG ≈ 0.01 - 0.08). Here, 4-NC/LG and MNC/LG ratios vary 

respectively from 0.06 to 0.15 and 0.25 to 0.5. We assume the higher levels of 4-nitrocatechol 

emissions found in the chamber are the results of  high concentration of NOx (Table 1) (on a 

range of 50 to 252 ppb when NOx concentration in area heavily impacted by biomass burning 

only rarely overreach 40 – 50 ppb (Brulfert et al., 2005; Sandradewi et al., 2008)). 

Experiments conducted at higher NOx conditions (i.e. experiments 9 – 11 with stove C) (see 

Table 1, THC/NOx ≈ 5, Cresol/ NOx < 0.005) show the highest contribution of 4-NC to OA 

mass concentration (3 – 6 %). 

The mass spectra (EI, 70eV) of the 4-nitrocatechol and the alkylated nitrocatechols are 

dominated by the respective ion C6H5NO4
+
 (m/z 155) and C6H2NO4

+
 (m/z 152) which are 

detected with the HR-ToF-AMS. Figure 10 shows the intensity of the fragments from HR-

ToF-AMS measurements (expressed in µg m
-3

 equivalent nitrate) against the concentration of 

the nitrocatechol compounds measured by TAG-AMS. The best correlation is observed for 4-

nitrocatechol (R² = 0.78). For alkylated nitrocatechols the correlation with their specific ion 

(m/z 155) is slightly weaker (R
2 

= 64) most probably due to the contribution of different 

isomers. While a proper calibration is needed, such relationships indicate that these two ions 

(C6H5NO4
+
 and C6H2NO4

+
) can potentially be considered as suitable tracer of nitrocatechol 

compounds in AMS measurements and could offer interesting perspectives for the 

quantification of secondary BBOA in the ambient. However, and because of possible 

interferences from other aerosol sources, this assumption must be confirmed with more 

complex organic matrix.  
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4. CONCLUSIONS 

 

We determined by means of a TAG-AMS the impact of burning conditions and 

atmospheric aging on the chemical fingerprint of the OA emitted by biomass burning. We 

provide a detailed quantitative analysis of the evolution of the contribution of 71 markers to 

the OA mass from fresh to aged emission. We draw the following conclusions: 

 The relative contribution of compounds to fresh emissions can vary significantly 

between the different types of stoves used to generate the emission. Differences 

are mainly due to the quality of combustion (i.e. MCE). Smoldering combustion 

increases the EF of the reported compounds, but overall decreases their 

contribution to the total OA mass concentration. This indicates that smoldering 

combustion induces the emission of OA with a more complex composition. 

 The resolved fraction of fresh woodstove emissions by TAG-AMS is on average 

52 %, but dramatically decreases with photochemical aging to < 10% after 

integrated OH exposure of 5 × 10
6
 molecules cm

-3
 hour. The majority of 

secondary compounds thus remain unidentified. 

 The contribution of a variety of tracers to the total OA mass concentration evolves 

significantly during aging. We establish ratios for all reported compounds as a 

function of the photo-oxidative processing time. The contribution for 

levoglucosan for instance whose concentration is found to decrease by 

approximately 40 % during aging contribute < 10 % to the total OA mass 

concentration at the end of the experiment against an average contribution of 30 % 

to the fresh emissions.  

  Nitro-aromatic compounds such as 4 –nitrocatechol, 4-methyl-5-nitrocatechol 

(4,5-MNC) and 3-methylated-5-nitrocatechol are formed during aging. They can 

contribute significantly to the total OA mass concentration (2 – 4 %), and thus 

could serve as aged biomass burning tracers in future source apportionment 

studies. 

These data will serve to improve our ability to properly apportion the biomass burning 

source in the ambient atmosphere. 
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3.3. Réactivité et influence des pertes aux 

parois 

3.3.1 Résumé étendu de l’article ͟ 
Comme mis en évidence dans l’article ͞ ȋsection ͟.͞Ȍ, une forte décroissance est observée au 

cours du vieillissement pour un grand nombre de marqueurs (composés primaires) dont le 

lévoglucosan. Cette décroissance, après correction de la perte aux parois de la phase 

particulaire, est classiquement interprétée comme le résultat de la seule réactivité du composé 

étudié (Hennigan et al. 2010, 2011, Lambe et al. 2009). Dans le cas du lévoglucosan, ce type 

d’approche a permis de calculer un temps de vie atmosphérique compris entre ͜.7 et 2.2 jours 

selon Hennigan et al (2010, 2011), qui avaient alors estimé une possible sous-estimation de la 

contribution de la combustion de biomasse dans les études de source apportionment de 30 % à 

75 %. Cependant ce temps de vie est difficilement compatible, en première approche, avec les 

très fortes concentrations en lévoglucosan mesurées dans le milieu ambiant, dépassant 

régulièrement 1 µg.m-3 en hiver. Depuis, de nouvelles études ont mis en évidence deux 

éléments fondamentaux remettant potentiellement en question les temps de vie 

atmosphériques calculés précédemment en chambre de simulation : le caractère semi-volatil 

du lévoglucosan (May et al., 2012, Ye et al. ͜͢͞͝Ȍ et l’importance des pertes aux parois de la 
phase gazeuse (Matsunaga and Ziemann 2010, Zhang et al. 2014, Trump et al. 2016, La et al. 

2016). Ce troisième article revisite et met en perspective les différents processus responsables 

des décroissances observées en se focalisant entre autres sur le lévoglucosan. Deux approches 

sont développées :  

- La première approche ne considère que la réactivité et les pertes aux parois de la phase 

particulaire comme processus pouvant influencer l’évolution des concentrations du 

lévoglucosan. Cette approche est analogue à celle classiquement utilisée et a pour 

principal objectif de mettre en perspective notre jeu de données avec les études 

précédemment publiées ; 

- La deuxième approche, plus fondamentale, reprend les considérations les plus récentes 

sur les chambres en Téflon, et intègre en plus de la réactivité et des pertes aux parois de 

la phase particulaire, les pertes aux parois de la phase gazeuse et le processus de 

partitionnement entre les phases (Figure 3.4). 

Dans la première approche, en se basant sur une hypothèse de cinétique de pseudo-

premier ordre, on trace le logarithme du rapport entre concentration du lévoglucosan 

(corrigée des pertes aux parois de la phase particulaire) à un instant t et sa concentration 

initiale [ln(C/C0Ȍ] en fonction de l’integrated OH exposure. De cette approche, nous estimons 

une constante de réactivité du lévoglucosan envers OH de 2.5 × 10-11 cm3.molécule-1.s-1 

globalement comprise entre 6.4 × 10-12 et 5.7 × 10-11 cm3.molecule-1.s-1, soit des temps de vie 

atmosphérique compris entre 0.2 et 1.8 jours. Ces résultats sont très homogènes à ceux 

déterminés par Hennigan et al. (2010, 2011) utilisant la même approche. Cependant, les 

données s’écartent significativement du modèle linéaire théorique ȋR² = ͜.ͥ͝, n = ͠͝Ȍ 





ARTICLE 3. REACTIVITE ET INFLUENCE DES PERTES AUX PAROIS 

165 

 

cinétiques de décroissance. Ainsi, la constante de réactivité kOH ne peut être déterminée 

précisément sans une contrainte forte de l’ensemble des paramètres et au premier rang 
desquels la concentration de saturation ܥ∗.  

 

 
 

FIGURE 3.5 – Résultat de la modélisation des concentrations du lévoglucosan en phase particulaire 

mesurées par le TAG-AMS pour plusieurs réplicats. En rouge, les points expérimentaux par le TAG-AMS. En noir, le modèle avec le RMSE minimum ȋ͹.͸3 %Ȍ. En gris, l’ensemble des solutions du 
modèle qui présente un résultat satisfaisant (RMSE < 10 %).  

A défaut d’estimer la constante cinétique de réactivité vis-à-vis du radical OH, cette étude 

met en évidence le rôle clé de la volatilisation du lévoglucosan au cours du processus de 

dilution dans l’atmosphère, et pose clairement la question de la pertinence des constantes 
cinétiques de dégradation préalablement calculées en chambre de simulation atmosphérique.  
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ABSTRACT 

 

Vapor wall loss have only been recently shown to be an effective bias in smog chamber 

studies. However the previous works that aimed to determine the degradation rate of semi-

volatile organic compounds (SVOCs) did not account for this process. Here we evaluate the 

influence of vapor wall loss on the determination of the reaction rate kOH of several biomass 

burning markers, including levoglucosan. Emissions from the combustion of beech wood 

were injected in a 5.5 m3 Teflon smog chamber, and aged for 4 hours (equivalent to 5 – 8 

hours in the atmosphere). The particulate-phase compounds concentration was monitored 

using a Thermal Desorption Aerosol Gas Chromatograph coupled to a High-Resolution – 

Time of Flight – Mass Spectrometer (TAG-AMS). The observed depletion of the 

concentration was later modeled using two different approaches: the previously published 

approach which does not take into consideration partitioning and vapor wall loss, and an 

approach with a more complex theoretical framework which integrates the whole of the 

processes likely to influence the particulate-phase concentration. We find that with the first 

approach we fail to predict the measured markers concentration. With the second approach, 

we determine that partitioning and vapor wall loss play a predominant role in the depletion of 

the compound, while the reactivity with OH has little to no effect. Furthermore we show that 

the reaction rate kOH cannot be determined precisely without a strong constraint of the whole 

set of physical parameters necessary to formally describe the various processes involved, and 

in the first rank of which the saturation mass concentration ܥ∗.  
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1. INTRODUCTION 

 

Biomass burning is known to emit a significant amount of organic aerosol (OA) (Bruns et 

al., 2015; Sippula, 2010) in the atmosphere with consequences on our health and climate 

(Kanakidou et al., 2005; Pope and Dockery, 2006). Much efforts have been made to quantify 

the contribution of biomass burning organic aerosol (BBOA) to ambient OA concentration. 

Often, these contributions are estimated using molecular makers, compounds specific to a 

source and assumed, at least implicitly, to be stable toward atmospheric oxidation and re-

volatilization/partitioning processes. The anhydrosugar levoglucosan is a by-product of the 

pyrolysis of cellulose and is ubiquitous in our environment. It is a commonly accepted 

marker of biomass burning emissions (Simoneit et al., 1999), however several studies have 

recently pointed out the apparent lack of stability of the compound toward oxidation by the 

hydroxyl radical OH, in aqueous solution (Hoffmann et al., 2010), on model particles and 

with particles generated from nebulization (Kessler et al. 2010, Lai et al. 2014) in a flow 

reactor, and with calculations based on quantum chemistry (Bai et al., 2013), as well as its 

overall lack of stability during aging (Bertrand et al. 2017b, Fortenberry et al., 2017). Most 

pertinent in regards to the work conducted here were the smog chamber experiments 

performed by Hennigan et al. (2010, 2011) in which biomass burning emissions were aged 

under relevant atmospheric conditions in Teflon smog chambers, and the atmospheric 

lifetime of levoglucosan was estimated on a range comprised between 0.7 to 2.2 days. 

However these considerably short lifetimes raise questions when considering the high 

concentration of levoglucosan found in the environment, up to several µg m3 (Jordan et al., 

2006, Puxbaum et al., 2007, Crippa et al., 2013, Bonvalot et al., 2016, Bozzetti et al., 2017).   

Recent studies demonstrated losses at the chamber walls by vapor can be substantial and 

can contribute to skew our observations toward OA (Matsunaga and Ziemann 2010, Zhang et 

al. 2014, Trump et al. 2016, La et al. 2016). The walls of the chamber act as a condensation 

sink for the condensable material and in essence act as a competing reservoir to the 

suspended material in the chamber. The extent with which the vapors interact with the walls 

can cause underestimation as much as a factor of 4 of the secondary organic aerosol (SOA) 

formed, and in a general manner influence the concentration of any semi-volatile organic 

compounds (SVOCs) present in the chamber by causing a depletion of the compound. Vapor 

wall loss can thus intrinsically modify the chemical composition of the OA measured in a 

smog chamber.  
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In the last few years levoglucosan has been re-visited as a SVOC, and authors have 

attempted to estimate its saturation mass concentration ܥ∗(ȝg m−3). ܥ∗ is a semi-empirical 

compound property, a key parameter of the partitioning theory (Donahue et al., 2009) which 

governs the concentration of a compound between the gas and the particulate-phases for a 

given OA concentration. The saturation mass concentration ܥ∗ of SVOCs range between 1 × 

10-2 and 1 × 102 µg m-3 (Pandis et al., 2013). It is a relatively complex parameter to constrain. 

To determine the ܥ∗ of levoglucosan, May et al. (2012) measured the evaporation of single 

component particles with a thermodenuder. They determined a ܥ∗ of 13 µg m-3 at 298 K. This 

is consistent with the estimation by the SIMPOL theoretical approach (8 µg m-3) (Pankow 

and Asher, 2008). Following in these results, Ye et al. (2016) investigated the vapor wall loss 

of levoglucosan in a smog chamber along with other known SVOCs and showed the 

significant and quasi-irreversible loss of the compounds to the walls (on the order of 3.8 ± 0.3 

h-1). Such behavior can possibly explain the very fast degradation rates of levoglucosan 

calculated by Hennigan et al. (2010) where no vapor wall loss were considered.  

In the present paper we propose to investigate further the impact of vapor wall loss on the 

apparent depletion kinetic of several biomass burning SVOCs, including levoglucosan, 

mannosan, coniferyl aldehyde, acetosyringone, and 3-guaiacyl propanol. In a smog chamber, 

we measured by means of a Thermal Desorption Aerosol Gas Chromatograph coupled to a 

High-Resolution – Time of Flight – Mass Spectrometer (TAG-AMS) (Williams et al., 2006, 

2014) their concentration at different moments during aging. In previous publications, we 

determined the Primary Organic Aerosol (POA) emission factors and Secondary Aerosol 

Production Potential (SAPP) and described the overall modification of the molecular 

fingerprint of BBOA during aging (Bertrand et al., 2017a, 2017b). Here, we model the 

evolution of the concentration starting with the method without consideration for vapor wall 

loss, before moving to a more complex theoretical framework in which the partitioning and 

the vapor wall loss are both considered.  

 

2. METHODOLOGY 

 

Experiments were conducted in the smog chamber of the Paul Scherrer Institute (PSI, 

Villigen, Switzerland). The full set-up and protocol of the experiments were already 

described in detail elsewhere (Bertrand et al. 2017a). Emissions originated from the 

combustion of beech logs in residential woodstoves. The Modified Combustion Efficiency 



ARTICLE 3. REACTIVITE ET INFLUENCE DES PERTES AUX PAROIS 

 

172 

 

(MCE) of the combustion varied between 0.83 and 0.95, and was thus considered a mix of 

flaming and smoldering. The stoves were connected from the chimney to a smog chamber via 

heated (140 °C) stainless-steel lines. Prior to injection, the emissions were diluted by a factor 

of 10 by an ejector dilutor (DI-1000, Dekati Ltd). The chamber is a 5.5 m3 Teflon bag 

mounted on an aluminum frame, set to 2 °C and 50 % relative humidity (RH). A dedicated 

suite of instruments was integrated to the chamber for the monitoring in real time or near real 

time of the particulate and associated gaseous phase emissions. This included, but was not 

limited to, a TAG-AMS (Aerodyne Research Inc.) for the organic speciation of the organic 

aerosol, an HR-ToF-AMS (Aerodyne Research Inc.) equipped with a PM2.5 lens for the bulk 

chemical composition of the non-refractory fraction of the aerosol and operated under 

standard conditions (i.e. temperature of the vaporizer set at 600 °C, electronic ionization (EI) 

at 70 eV) with a temporal resolution of 1 minute), an Aethalometer (Aerosol d.o.o.) with a 

time resolution of 1 minute for the black carbon (BC), a Scanning Mobility Particle Sizer 

(SMPS, CPC 3022, TSI, and custom built DMA) for particle number size distribution 

information from 16 - 914 nm (with a time resolution of 5 minutes), and a Proton Transfer 

Reaction – Time of Flight – Mass Spectrometer (PTR-ToF-MS 8000, Ionicon Analytics) 

operated under standard conditions (i.e. ion drift pressure at 2.2 mbar and drift field intensity 

at 125 Td) for the monitoring of the volatile organic compounds (VOCs) (1 minute time 

resolution). The Teflon lines connecting the gaseous phase instruments to the smog chamber 

were heated at 60 - 80 °C to limit condensation loss. After injection, emissions were left 

static for approximately 30 minutes for homogenization. Nitrous acid (HONO) was then 

injected continuously in the chamber at a flow rate of 1 L min-1 and photolyzed under a set of 

40 × 100 W UV lights to initiate the photochemistry. Emissions were left aging for 

approximately 4 hours. After each experiment, the smog chamber was set to 100 % RH and 

flushed overnight (≈ 12 hours) with ozone (1000 ppm) at ambient temperature. 

The TAG-AMS (Williams et al. 2006, Williams et al. 2014) permits the on-line collection 

and analysis of the organic aerosol at the molecular level with a high time resolution. This 

version of the TAG-AMS also included a system for in-situ derivatization of the most polar 

compounds (Isaacman et al., 2014). An entire experiment allowed for five to seven 

measurements by TAG-AMS, one always carried out before photo-oxidation. Each time, the 

sampling time was progressively increased to compensate for the loss of materials to the 

walls. It ranged between 5 and 25 minutes. The sampling flow rate was set to 2 L min-1. An 

additional line carrying air filtered from a High-efficiency Particulate Arrestance (HEPA) 
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filter was installed to make up for the missing flow rate. The total flow rate was 9 L min-1. 

The sampling line was equipped with a parallel plates charcoal denuder to remove any traces 

of organic vapor. A series of deuterated standards including adipic acid-D10, phthalic acid-

D4, eicosane-D42 and tetracosane-D50 were used for quantification. Authentic standards 

were injected for positive identification and calibration of the TAG-AMS. Prior to the 

campaign, tests in the lab allowed us to estimate the uncertainties on the quantification of 

derivatized compounds at approximately 10 % (based on replicated injection of standards). 

One µL of butanol-D9 was added prior to the start of the aging experiment. To account 

for the dilution by continuous HONO injection, the OH concentration was retrieved based on 

the differential reactivity of naphthalene ([C10H8]H
+, m/z 129.070) and butanol-D9 ([C4D9]

 +, 

m/z 66.126), measured by PTR-ToF-MS, and using their respective rate constant with OH 

(kOH,but = 3.14 × 10-12 cm3 molecule-1 s-1 and kOH,n = 2.30 × 10-11 cm3 molecule-1 s-1 (Bertrand 

et al. 2017a). After 4 hours of aging, the integrated OH exposure was comprised between 5 × 

106 molecule cm-3 hour and 8 × 106 molecule cm-3 hour. This is equivalent to 5 - 8 hours of 

atmospheric aging (on the basis of an average constant OH concentration of 1 × 106 

molecules cm-3). 

 

3. RESULTS AND DISCUSSION 

 

In aging experiments conducted in smog chambers, SVOCs can undergo different 

processes, as illustrated in Figure 1 with the example of levoglucosan. The particulate-phase 

of the emissions is lost to the walls. The magnitude of the loss is dependent on the rate 

constant �௪���/�. According to their saturation mass concentration ܥ∗, compounds in the 

particulate-phase can also volatilize and react with the hydroxyl radical OH with a rate 

constant �  . Finally, vapors can also be adsorbed onto the Teflon walls of the chamber with 

a rate constant �௪���/�.  

Because most of the parameters needed to fully describe the various processes occurring 

during smog chamber experiments are unknown or subjected to large uncertainties, we 

model, in a first approach, the evolution of the concentration of levoglucosan in the 

particulate-phase as measured by TAG-AMS with only a consideration for the reactivity 

towards OH and the particle wall loss (Hennigan et al., 2011, 2010; Kessler et al., 2010; 

Lambe et al., 2010; Weitkamp et al., 2007). In a second approach we consider all the 

processes, using a brute-force search approach to determine the unknown parameters.  
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Figure 1: Theoretical framework representing the interactions between the gas-phase, the 

particulate-phase, and the walls.  

 

b.  First approach without consideration for vapor wall loss – Case of the 

levoglucosan 

 

 

 

Table 1: Organic aerosol concentration before and after aging (corrected for particle wall 

loss), and levoglucosan concentration measured by TAG-AMS before aging. 

 

Table 1 reports the conditions of concentration in the chamber for each experiment. The 

concentration of primary organic aerosol before lights on in the smog chamber ranges from 

10 to 122 µg m-3. After aging, the total OA mass concentration is increased by a factor of 3.5 

Exp #
Nb of TAG-

AMS samples

BCt = 0

(µg.m-3)

COA, t = 0

(µg.m-3)

*COA, t

(µg.m-3)

OA 
Enhancement 

ratio

Clevoglucosan, t = 0

(ng.m-3)

Exp 1 6 122.3 495.4 4.1 22900

Exp 2 8 10.2 72.1 7.1 4900

Exp 3 7 40.7 143.5 3.5 5600

Exp 4 7 37.7 202.1 5.4 11400

Exp 5 6 44.6 289.1 6.5 13900

Exp 6 7 9.3 53.1 5.7 3900

*values  are corrected for the particle wal l  loss  and indicated for an integrated OH exposure of 5.10
6
 molecules  cm

-3
 hour
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to 7, thus a total OA mass concentration comprised between 53 and 495 µg m-3. 

Levoglucosan contributes 14 - 48 % of the POA mass concentration. 

The concentrations measured during aging have been corrected for particle wall loss 

following in the method developed by Weitkamp et al. (2007) and Hildebrandt et al., (2009). 

Briefly, the particle loss rate �௪���/� is constrained using the decay of an inert particulate 

tracer, here BC. �௪���/� is assumed constant all throughout the experiment and independent 

from the size of the particles. We determine a rate constant on the order of 2 – 2.5 hours-1 

depending on the experiments. This is within the range of values reported by Platt et al., 

(2013) with the same smog chamber. Assuming the limiting case where vapors only condense 

on the suspended material, one can estimate a lower bound for the wall loss corrected 

concentration ܥ /�_�௅� using: 

௅�ሺ�ሻ�_�/ ܥ  = ሺ�ሻ�, ܥ  + ∫ �௪���/�ሺ�ሻ. .ሺ�ሻ�, ܥ ���଴                     (1) 

 

where ܥ /� is the concentration of the particulate-phase emissions measured by TAG-AMS in 

µg m-3.  

Figure 2a shows the particle wall loss corrected (pWLC) concentration of levoglucosan in 

the particulate-phase at time t normalized to the initial concentration. After an integrated OH 

exposure of 5 × 106 molecules cm-3 hour, the concentration of levoglucosan had decreased 

down to 50 – 80 % of its initial concentration. The loss rate was typically higher within the 

first hour of aging and the concentration tended toward stabilization from this point onward.  

As the concentration of OH is in large excess (1 – 2 × 106 molecules cm-3), the reaction of 

an organic marker with OH in smog chamber experiments is often described as a pseudo-first 

order reaction (Hennigan et al., 2011, 2010; Kessler et al., 2010; Lambe et al., 2010; 

Weitkamp et al., 2007). With this approach, the degradation rate corresponds to the slope of 

the relative decay of the organic marker concentration (logarithm form) plotted as a function 

of the OH exposure (Figure 2b). Our data, in regards to the magnitude of the depletion of 

levoglucosan, are consistent with those of Hennigan et al. (2010, 2011) with a slope of 2.5 × 

10-11 cm3 molecules-1 s-1 which is equivalent to an atmospheric lifetime of 0.5 days 

(considering an average OH concentration of 1 × 106 molecules cm-3) with lower and upper 

limit of 0.2 and 1.8 days. In comparison, Hennigan et al. (2010, 2011) determined an 

atmospheric lifetime for levoglucosan ranging from 0.7 to 2.2 days (Figure 2b).  
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Figure 2: Particle wall loss corrected (pWLC) concentration of levoglucosan (normalized to 

its initial concentration) as a function of the integrated OH exposure.  

 

c.  Dynamic approach with consideration for vapor wall loss 

 

In order to take into account the whole processes occurring in a smog chamber, we 

developed a more systematic and dynamic approach. The model here aims at predicting the 

concentration of a marker in the particulate-phase, in the gas-phase, and at the walls, at any 

time in the smog chamber (from the injection and there on) taking into account the whole 

processes involved: gas-particle partitioning, particle wall loss, vapor wall loss, and reactivity 

with the hydroxyl radicals OH. We compare the particulate-phase concentration of the 

marker calculated with the model to that measured by TAG-AMS.  

 

i. Mathematical formalism of the model 

 

Here, the change in the concentration of a particulate-phase marker   at steady state 

conditions is expressed using Equation 2: 

 ���,��� = �, ܥ) �, � ܥ − �⁄ ). .�, ܥ −    � �௪���/�             (2) 

 

where ܥ ,� is the gas-phase concentration of a compound   at steady state conditions in µg m-

�, � ܥ ,3 �⁄  is the concentration between gas-phase and particulate-phase at equilibrium in 

µg.m-3, and �     is the condensation sink in s-1. It describes the ability of the suspended 

particle to remove vapor by condensation and is related to the particle surface area (Erupe et 

al., 2010; Kulmala et al., 2001) (Equation 3). 

 �    = ʹ. �. . ��ܦ ∑  ܰ. �  .  (3)   ܨ

 

where ܦ��  is the gas-phase molecular diffusivity (10-5 m2 s-1) ,  ܰ is the particle number 

concentration in m3 in the size class   as measured by the SMPS, �   is the particle diameter 

of the respective size class, and ܨ  is the Fuchs-Sutugin transitional correction factor.  ܨ  is 

given by Fuks and Sutugin, (1971) (Equation 4).  
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ܨ  = ଵ+௄ ଵ+଴.ଷ77ଷ.௄ +ଵ.ଷଷ.௄ .ሺ1+�೙� ሻ         (4) 

 �  is the dimensionless Knudsen number derived from Equation 5, and � is the particle mass 

accommodation coefficient. 

 � = ଶ���                            (5) 

 

where Ȝ is the gas mean free path (68 nm). 

Equation 2 accounts for the gas-particle partitioning and deposition to the wall. On the 

premise of simplifying the equations we now consider ܥ ,� as the particle wall loss corrected 

concentration of a compound   in the particulate-phase (see section 3.1). Equation 2 can 

therefore be re-written in the following manner:  

 ���,��� = �, ܥ) �, � ܥ − �⁄ ). �               (6) 

 

Gas-phase reactivity of organic compounds with OH radicals has been demonstrated to be 

significantly larger than heterogeneous reactivity (by two or three orders of magnitude 

higher) (Esteve et al., 2006; Lambe et al., 2009; Hennigan et al., 2011; Socorro et al., 2016). 

Therefore we can admit the latter process to be negligible and to only consider reactivity to 

occur in the gas-phase only. Thus taking into account the reactivity of the compound, its 

partitioning, and the deposition to the wall of the vapors; we can express the change in the 

concentration of a gas-phase marker ܥ ,� at steady state conditions using Equation 7: 

 ���,��� = �, � ܥ) �⁄ .(�, ܥ − �, � ܥ) +    � ௪⁄ .(�, ܥ − �௪���/� .�, ܥ − �  . [  ]           (7) 

 

where ܥ � ,� ௪⁄  is the concentration between the gas-phase and the walls at equilibrium in µg 

m-3 and �௪���/� is the vapor wall loss rate in s-1. It is assumed constant all throughout the 

experiment. ͳ/�௪���/� is defined as the residence time of the vapors in the smog chamber. ܥ � ,� �⁄  and ܥ � ,� ௪⁄  can be formulated using Equations 8 and 9 : 
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�, � ܥ ௪⁄ = ௪, ܥ) .(�, ܥ + ሺͳ − ଵଵ+ ��∗೘��೗೗)       (8) 

and  ܥ � ,� �⁄ = �, ܥ) .(�, ܥ + ሺͳ − ଵଵ+ ��∗���)       (9) 

 

where ܥ   is the particle wall loss corrected organic aerosol concentration in µg m-3 

measured by the HR-ToF-AMS, �௪��� is the equivalent organic mass concentration at the 

wall in µg m-3 and ܥ ,௪ is the concentration of the marker   at the walls in µg m-3. The change 

in the concentration at steady state conditions is expressed using Equation 10: 

 ���,� �⁄�� �, ܥ ) = − �, � ܥ ௪⁄  ). �௪���/�   (10) 

 

The rate constant �   , along with the accommodation coefficient α, the saturation 

concentration of the marker ܥ ∗, the equivalent organic mass concentration of the wall �௪��� 
and the residence time for the vapors ͳ/�௪���/� are virtually unknown parameters. Unlike the 

particle loss rate �௪���/� they cannot be easily constrained by experimental measurements. 

We determine these parameters by a brute-force search. In a brute-force search, successive 

conditions out of a predefined range are tested against the observed data in order to determine 

the optimum conditions. A loop was written in Igor Pro 6.3 (Wave Metrics Inc.) to test for all 

possible combinations with a set arrangement as shown in Figure 3. While this approach is 

always likely to yield a solution, it comes with a high computational cost. In order to reduce 

this computational cost, we initially tested the parameters over a coarse grid. This allowed us 

to identify the most sensitive parameters. In further iterations, we constrained the range of 

few parameters on a smaller range and adjusted the resolution of the gridding (Table 2). 
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Figure 3: Illustration of the brute-force search approach applied to solve the model. 

 

We use the Root Mean Square Error (RMSE) and mean bias (MB) between predicted 

and observed value of the particulate-phase concentration (normalized to the concentration 

before lights on) to evaluate the performance of the model and determine the best solution. 

The RMSE is the standard deviation of the residuals (difference between the observed and 

predicted value) and can be expressed as a percentage using Equation 11:  

ܧܵܯܴ  =  √ଵ ∑ ሺ� −  ሻଶ  =ଵ         (11) 

 

where   is the number of samples (n = 41), � is the predicted value, and   is the observed 

value. We calculate a general RMSE that accounts for all the samples from every experiment. 

A well-fitting model should minimize the RMSE. It is here our most important criterion to 

evaluate the accuracy of the model. The MB evaluates the tendency of the model to 

overestimate (negative MB) or underestimate (positive MB) the predicted values compared to 

the measurements.  

ܤܯ  = ଵ ∑ ሺ� −  ሻ  =ଵ         (12) 

 

The upper and lower limits of the range tested for each parameter were defined according 

to previous contributions made by other groups. The particle mass accommodation 

coefficient α is generally poorly constrained, although, Julin et al., (2014) determined a 
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C* = C*1

mwall = mwall1

Kwall/g = kwall/g1

kOH = kOH1

kOH = kOH2

Kwall/g = kwall/g2

kOH = kOH1

kOH = kOH2

mwall = mwall2

Kwall/g = kwall/g1

kOH = kOH1

kOH = kOH2

Kwall/g = kwall/g2

kOH = kOH1

kOH = kOH2

C* = C*2

mwall = mwall1

Kwall/g = kwall/g1

kOH = kOH1

kOH = kOH2

Kwall/g = kwall/g2

kOH = kOH1

kOH = kOH2

mwall = mwall2

Kwall/g = kwall/g1

kOH = kOH1

kOH = kOH2

Kwall/g = kwall/g1

kOH = kOH1

kOH = kOH2

…

…

…

…

…



ARTICLE 3. REACTIVITE ET INFLUENCE DES PERTES AUX PAROIS 

181 

 

coefficient of near 1, and most authors have typically made use of a particle mass 

accommodation coefficient α comprised between 0.1 and 1 (Saleh and Khlystov 2009, May et 

al. 2012, Ye et al. 2016, Platt et al. 2017). In regards to the equivalent organic mass 

concentration of the wall �௪���, studies typically use a �௪��� on the order of a few µg m-3, 

yet Matsunaga and Ziemann, (2010) determined significantly higher �௪��� between 2 and 24 

mg m-3 (2 mg m-3 for alkanes, 10 mg m-3 for alcohols, 4 mg m-3 for alkenes, and 24 mg m-3 

for ketones). We broaden their values to include in our testing range 1.6 mg m-3 and 25 mg m-

3 also. The residence time ͳ/�௪���/� for the vapors is a function of the relative humidity (RH) 

and smog chamber characteristics. Higher RH and active mixing decrease the residence time 

(Loza et al., 2010). Authors have determined residence time comprised between several hours 

and down to a few minutes in the case where the chamber is equipped with an active mixing 

system (McMurry and Grosjean 1985, Ye et al. 2016). Ye et al. (2016) determined the 

residence time could also vary in proportion with the saturation concentration and is therefore 

compound dependent. Here we initially considered a residence time comprised between 5 and 

90 minutes. The work by May et al. (2012) was used as a first assumption to constrain the 

range of the saturation mass concentration. Considering their value of 13 µg m-3 at 298 K and 

an enthalpy of vaporization ∆ ௩��,  of 101 kJ mol-1, we calculated a ܥ ∗ of 0.5 µg m-3 at 275 

K. This constituted the lower limit of the tested range for the ܥ∗ of levoglucosan. The upper 

limit was set at 25 µg m-3. Finally, the rate constant �   was varied between 5 × 10-12 and an 

upper limit of 1 × 10-10 cm3 molecule-1 sec-1 as per the collision theory of reaction rates.  

 

ii.  Optimization strategy of the parameters – Case of the levoglucosan 

 

1.  Coarse grid – Influence of the parameters 
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Table 2: Conditions tested for each iteration of the model in the case of levoglucosan as well 

as other BBOA markers (mannosan, coniferyl aldehyde, acetosyringone, and 3-guaiacyl 

propanol).  

 

In a first iteration for which we consider the case of levoglucosan, the parameters are 

varied on a coarse grid. Table 2 reports the tested ranges. The particle mass accommodation 

coefficient α is set to either 0.1, 0.5 or 1. The equivalent organic mass concentration at the 

wall �௪��� is set to 1.6, 3.2, 6.4, 12.8, 15 or 25 mg m-3. The residence time ͳ/�௪���/� is set 

between 5 and 95 minutes with 10 minutes increments. The saturation mass concentration ܥ ∗ 
is set to either 0.5, 2, 5, 10, 15, 20, or 25 µg m-3. Finally, the rate constant �   is set to either 

5 × 10-12, 1 × 10-11, 3 × 10-11, 5 × 10-11, 7 × 10-11 or 1 × 10-10 cm3 molecule-1 sec-1. Over 8 

000 combinations are tested in this iteration. 

This first iteration permits to yield satisfactory results (RMSE = 8 %, up to 351 %, 

average = 43.2 %, MB comprised between -35 % and 286 %, average = 25 %). The model is 

able to correctly predict the observed evolution of the concentration. We investigate the mean 

effect of each parameter on the performance of the model (RMSE) by means of a design of 

experiments (DOE) analysis in order to narrow down the ranges of the parameters that best fit 

the experimental data. The analysis was carried out using a full factorial design within the 

Iteration Grid Tested conditions Nb of combinations

α μ 0.1, 0.5, 1

C* (µg m-3) : 0.5, 2, 5, 10, 15, 20, 25

mwall (mg m-3) : 1.6, 3.2, 6.4, 12.8, 15, 25

1/kwall/g (min) : 5, 10, 15, 25, 35, 45, 55, 65, 75, 85, 95

kOH (cm3 molecule-1 sec-1) : 5 × 10-12,  1 × 10-11, 3 × 10-11, 5 × 10-11, 7 × 10-11, 1 × 10-10

α μ 0.1

C* (µg m-3) : 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8, 9, 10

mwall (mg m-3) : 1.6, 3.2, 6.4, 12.8, 15, 25

1/kwall/g (min) : 5, 10, 15, 20, 25, 30, 35, 40, 45

kOH (cm3 molecule-1 sec-1) : 5 × 10-12,  1 × 10-11, 3 × 10-11, 5 × 10-11, 7 × 10-11, 1 × 10-10

α μ 0.1

C* (µg m-3) : 3, 4, 5, 6, 7, 8, 9, 10

mwall (mg m-3) : 1.6, 3.2, 6.4

1/kwall/g (min) : 10, 15, 20

kOH (cm3 molecule-1 sec-1) : 5 × 10-12 - 1 × 10-10 by increments of 5 × 10-12

α μ 0.1
C* (µg m-3) : 0.5, 2, 5, 10, 15, 20, 25
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still varies with the different levels on an amplitude of 21 %.  Finally, the equivalent organic 

mass concentration of the wall �௪��� and the rate constant �   has only a moderate impact 

within the range tested. The mean RMSE varies on an amplitude of 7 % and 6.5 %. 

Typically, within the range tested lower saturation mass concentration between 2 and 10 

µg m-3 contribute to improve the performances of the model. At 0.5 = ∗ ܥ µg m-3, we fail to 

systematically yield an acceptable result. The model underestimates every time the depletion 

(MB of 20 % to 30 %). The RMSE varies between 20 % and 35 %. The situation is somewhat 

more complex in regards to the residence time. A residence time comprised between 10 and 

45 minutes increases the performances of the model. Best performances were obtained with a ͳ/�௪���/� comprised between 15 and 25 minutes. At ͳ/�௪���/� = 5 minutes, the model is 

generally unable to predict the observed data. A look at the effect of the interactions between 

the parameters (See Figure S1 in the supplementary material) reveals this is especially true 

with higher saturation mass concentrations ܥ ∗. With a high ܥ ∗, thus assuming the compound 

is more volatile, and with a high vapor loss rate, the initial depletion is overestimated while 

the particulate-phase concentration of the compound later on increases (Figure S2). The 

residence time does not influence the response of the model in the case of lower saturation 

mass concentrations (< 5 µg m-3) or as explicitly stated, a compound with a lower volatility 

have a lesser probability to partition in the gas-phase, thus its concentration in the particulate-

phase cannot be driven by the vapor loss rate.  

 

2. Fine grid – Results 

 

 

Figure 5: Influence of the different conditions (tested over a fine grid) on the performances 

(RMSE) of the model. The accommodation coefficient is set at 0.1. On the left, illustration of 
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the influence of the saturation mass concentration ܥ ∗ parameter. Each condition with a same ܥ ∗  is highlighted a specific color. On the right, illustration of the average influence of the 

loss rate constant of the vapors �௪���/� and equivalent organic mass concentration of the wall �௪��� on the performances of the model (average over the whole range of ܥ ∗ tested). 

 

In a second iteration, the parameters are varied over a finer grid (Table 2). The ranges are 

selected based upon the observations made after the first iteration. Considering the model is 

not sensitive to the particle mass accommodation coefficient α, this parameter is set at a 

constant value of 0.1. The �௪��� and �   parameters are left unchanged as no definite 

conclusion could be drawn from the first iteration. The saturation concentration ܥ ∗ is tested 

this time on a narrower range, between 1 and 10 µg m-3 with an increment of 1 µg m-3. The 

residence time of the vapor is further tested between 10 and 45 minutes. These ranges yield 

over 3 000 combinations. The RMSE for each is plotted in Figure 5. Overall this finer grid 

allows for a better performance of the model. The RMSE varies between 7.63 % and 32.7 % 

(average = 19.8 %), and with a MB comprised between -22.2 % and 27.6 % (average = 12.4 

%). At this level, the sensitivity of the saturation mass concentration ܥ ∗ and residence time ͳ/�௪���/� is lesser than on the coarse grid. The response of the model varies respectively on 

an amplitude of 10 % (17.5 % to 27.5 %) and 14 % (13.5 % to 27.5 %). The influence of the 

equivalent organic mass concentration of the wall �௪��� on the response of the model and the 

reactivity is decreased as well and is not significant within the studied range (amplitude < 1 

% for the �௪��� and < 3 % for the reactivity). 

 

 

 

Table 3: Performance of the model for levoglucosan (iteration 2). Initial conditions for this 

run are presented in Table 2. The accommodation coefficient was set at 0.1. Best fit of the 

model data with the experimental measurements revealed a RMSE of 7.63 %.  

 

Parameter Response of the model RMSE < 15 % RMSE < 12 % RMSE <  10 %

C* (µg.m-3) sensitive 2 - 10 3 - 10 3 - 10

mwall (mg.m-3) not sensitive 1.6 - 25 1.6 - 25 1.6 - 6.4

1/kwall/g (min) sensitive 10 - 30 10 - 25 10 - 20

kOH (cm3.molecules-1.sec-1) not sensitive 5 × 10-12 - 1 × 10-10 5 × 10-12 - 1 × 10-10 5 × 10-12 - 1 × 10-10
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Based on this iteration, we are able to determine the optimized range of parameters that 

best fit the experimental data (Table 3) and thus allow us to better understand the mechanism 

behind the observed depletion of levoglucosan. On Figure 7, we show the observed and best 

fit model (RMSE = 7.63 %, MB = 0.8 %, R² = 0.84). Overall, and as in the first iteration only 

the saturation mass concentration ܥ ∗ and residence time explain the depletion of 

levoglucosan. Typically, considering a RMSE < 15 %, the optimal ܥ ∗ is comprised between 2 

and 10 µg m-3 and the ͳ/�௪���/� comprised between 10 and 35 minutes. With a higher degree 

of confidence (RMSE < 12 %), it is possible to narrow the range of acceptable ܥ ∗ between 3 

and 10 µg m-3. One has to consider a RMSE < 10 % to narrow the range of acceptable values 

for the residence time ͳ/�௪���/� to 10 – 25 minutes. The optimized ܥ ∗ range is higher than 

the values suggested by May et al. (2014) at 275 K, however as stated in section 3.2.1., a 

saturation concentration of less than 1 µg m-3 consistently failed to predict the depletion of 

levoglucosan observed during the experiment. The optimum range for the residence time is 

somewhat higher to that observed by Ye et al. (2016) on a chamber of about the same 

proportion (Teflon, 10 m3, 5.3 min) for levoglucosan but overall constant with the whole 

broad of SVOCs tested (15.7 min) (Figure S3). Note, these parameters as evidenced before 

(Figure S2) are intrinsically linked to one another, and not all combinations within the range 

proposed will yield satisfactory solutions. For instance in the case of a high ܥ ∗  value, it is 

only when associated with a high residence time that one might observe a nice fit of the data. 

Overall, these results are more evidences for the semi-volatile nature of levoglucosan and 

show the depletion of levoglucosan in the chamber can simply be explained by the significant 

vapor wall loss occurring during the experiment, rather than the reactivity itself.  

While the �௪��� parameter fail to show a strong influence on the performances of the 

model at this level, and thus cannot be considered a critic parameter to explain the depletion, 

we note all solutions with a RMSE < 10 % have a �௪��� value between 1.6 and 6.4 mg m-3, 

therefore on the lower end of the tested range. Typically, a higher ܥ ∗ associated with a lower �௪���  does yield a better RMSE. This optimal range is lower than that expected based on the 

work by Matsunaga and Ziemman (2010) (10 mg m-3 for alcohol), but as mentioned before 

the residence time and saturation concentration considered here implies that a higher �௪���  would only degrade the performance of the model by a margin of less than 1 %. 

Therefore, our results do not challenge the conclusions established by Matsunaga and 

Ziemman. 
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Figure 6: For each replicate, observed and modeled evolution during aging of the particulate-

phase concentration of levoglucosan pWLC (and normalized to the initial concentration). The 

colored markers are the TAG-AMS measurements. The solid black line represents the best fit 

(with α = 0.1, 9 = ∗ ܥ µg.m-3,  �௪��� = 1600 µg.m-3, ͳ/�௪���/௪ = 15 min, �   = 5 × 10-12 cm3 

molecules-1 sec-1. RMSE = 7.63 %, mean bias = 0.008). The grey area are all the individual 

combinations with a RMSE < 10 % (see iteration 2).  

 

While �   has little influence on the overall depletion occurring here, the reactivity 

remains an important parameter to determine. Atmospheric implications in the evidence of a 

high reaction rate of levoglucosan towards OH could be significant. Determining a 

meaningful range for the reaction rate constant �   is however more complex. While here a 

higher �    value appeared to overall improve the performances of the model, the RMSE still 
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did not vary by a significant range (< 3 % as mentioned before) when varying the �   

parameter. Furthermore, no trend among the best solutions (RMSE < 10 %) point toward a 

narrow range of �   values. To better illustrate the complexity of the matter, a third iteration 

is ran (ultrafine grid, Table 2). All the parameters but the reaction rate �   are varied on a 

grid with only the assumed optimized range determined in iteration 2. The particle mass 

accommodation coefficient α is set at 0.1. The saturation mass concentration ܥ ∗ is tested 

between 3 and 10 µg m-3, the equivalent organic mass concentration of the wall �௪��� is 

tested between 1.6 – 6.4 mg m-3, and the residence time ͳ/�௪���/� between 10 – 20 minutes. 

The reaction rate constant �   is varied with a finer resolution, between 5 × 10-12 and 1 × 10-

10 cm3 molecules-1 sec-1 by increment of 5 × 10-12 cm3 molecules-1 sec-1. Over 1 400 

combinations are tested in this iteration. The RMSE varies between 7.63 % and 21 % 

(average = 12.0 %), with a MB ranging from -17.2 % to 16.2 % (average = 0.3 %). While the 

performances of the model now appear to be optimized with a reaction rate constant 

comprised between 5 × 10-12 and 2 × 10-11 cm3 molecules-1 sec-1, this is important to consider 

the small amplitude of the mean RMSE for this parameter (less than 1 %). This means that 

within the tested range, all the other parameters influence the response of the model more so 

than the reactivity does. Furthermore, these other parameters also influence the effect of the 

reactivity on the performances of the model. Here even a minor change in the conditions 

impacts the response toward the reactivity, and two sets of conditions relatively similar to one 

another can generate significant differences in terms of what is a pertinent �  . For instance, 

Figure 7 shows the RMSE for different levels of the �    in the case of two sets of conditions 

where the only parameter changing is the �௪��� (1.6 to 3.2 mg m-3). With the first set of 

conditions, the performances of the model are optimized with higher �   and with a local 

minima around 7 × 10-12 cm3 molecules-1 sec-1. With the second set of conditions, we 

obtained a mirror evolution of the RMSE where the performances of the model were 

optimized with lower rate constant and a local minimum around 3 × 10-12 cm3 molecules-1 

sec-1. Note also the range of RMSE at which the solution varied, here, between 10.1 % and 

10.9 %, thus an amplitude of less than 1 %. Therefore, not only the reactivity of levoglucosan 

cannot be considered as the decisive parameter to explain the depletion of levoglucosan 

observed here, but we also demonstrate that the rate constant cannot be realistically 

approached with this method without a better constraint on the vapor loss rate and the 

saturation mass concentration. 
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Figure 7: Effect of the reactivity on the performance of the model. The reaction rate constant �   was varied between 5 × 10-12 and 1 × 10-10 cm3 molecules-1 sec-1 by increment of 5 × 10-

12 cm3 molecules-1 sec-1. Other parameters were set as follow: solution 1 - α = 0.1, 8 = ∗ ܥ 

µg.m-3,  �௪��� = 1.6 mg.m-3, ͳ/�௪���/௪ = 20 min. solution 2 - α = 0.1, 8 = ∗ ܥ µg.m-3,  �௪��� 
= 3.2 mg.m-3, ͳ/�௪���/௪ = 20 min. 

 

iii.  Extension to other BBOA Markers 

 

 

 

Table 4: Performances of the model for BBOA markers (iteration 4). Initial conditions for 

this run are presented in Table 2. The accommodation coefficient was set at 0.1. 
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Mannosan* 15.4 3 - 10 15 - 25 1.6 - 25 5 × 10-12 - 1 × 10-10

Coniferyl Aldehyde 12.4 8 - 25 5 - 10 12.8 - 25 5 × 10-12 - 1 × 10-10

3-Guaiacyl Propanol 11.3 4 - 25 5 - 15 3.2 - 25 5 × 10-12 - 1 × 10-10

Acetosyringone 8 2 - 25 5 - 25 1.6 - 25 5 × 10-12 - 1 × 10-10

*For Mannosan, RMSE < 16 %

Solutions with a RMSE < 15 %*
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The lack of a determining effect by the degradation rate constant �   on the depletion of 

the particulate-phase concentration can be illustrated with other BBOA markers. We tested 

the model for mannosan and 3 methoxyphenols: coniferyl aldehyde, acetosyringone, and 3-

guaiacyl propanol. The compounds are among the most abundant compounds after 

levoglucosan detected in the POA (Bertrand et al. 2017). We observed with the TAG-AMS a 

depletion of these compounds comprised between 40 % and 70 % (Figure S4). To run the 

model, we assumed the following parameters (Table 2): the particle mass accommodation 

coefficient α is set to 0.1. The equivalent organic mass concentration at the wall �௪��� is set 

to 1.6, 3.2, 6.4, 12.8, 15 or 25 mg m-3. The residence time ͳ/�௪���/� is set between 5 and 95 

minutes with 10 minutes increments. The saturation mass concentration ܥ ∗ is set to either 0.5, 

2, 3, 4, 5, 6, 7, 8, 9, 10, 15, 20, or 25 µg m-3. Finally, the rate constant �   is set to either 5 × 

10-12, 1 × 10-11, 3 × 10-11, 5 × 10-11, 7 × 10-11 or 1 × 10-10 cm3 molecule-1 sec-1. A total of 

5148 combinations are tested for each compound. 

In Table 4 we report the results of the modelling. The RMSE of the best fit for each 

compound is reported as the minimum RMSE in the table, and is at under 15 % for the 

methoxyphenols (respectively 12.4, 11.3, and 8 % for coniferyl aldehyde, 3-guaiacyl 

propanol, and acetosyringone) and at 15.4 % for mannosan. Other than the best fit, and as 

shown on Figure S4 of the supplementary information, we consider that the combinations 

with a RMSE < 15 % (< 16 % for mannosan) are acceptable solutions as well. They represent 

less than 13 % of all combinations. We observe that the saturation mass concentration ܥ ∗ of 

these sets of combinations range from  3 – 10 µg m-3 for mannosan, 8 – 25, 4 – 25 and 2 – 25 

µg m-3 for the coniferyl aldehyde, 3-guaiacyl propanol, and acetosyringone. The residence 

time ͳ/�௪���/� ranges from 15 – 25 minutes for mannosan, 5 - 10, 5 - 15 and 5 – 25 minutes 

for the coniferyl aldehyde, 3-guaiacyl propanol, and acetosyringone. Thus similar to our 

observations made with levoglucosan, we find that only the combinations with a higher 

saturation mass concentration ܥ ∗  associated with a lower residence time ͳ/�௪���/� can 

possibly explain the effective depletion of the compounds. It is not possible however to 

constrain the range of �  . All tested values show among the best solutions. We calculate 

that on average, a change in the rate constant �   only modifies the performances of the 

model by < 0.01 %. Here as well, the rate constant �   is not a determining parameter to 

explain the effective concentration depletion. 
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CONCLUSIONS 

 

In light of the new findings regarding the importance of vapor wall loss in smog 

chambers (Teflon) and the semi-volatile behavior of many biomass burning markers 

including levoglucosan, we developed a systematic modelling strategy in order to better 

understand the depletion of the concentration of these compounds as measured by a TAG-

AMS during smog chambers experiments. We attempted to model that depletion taking into 

account the different processes involved: vapor wall loss, particle wall loss, partitioning, and 

reactivity. As many of the parameters are virtually unknown or subjected to high 

uncertainties we adopted a brute force search approach. This thorough approach allowed us to 

predict the observed concentration of levoglucosan with a RMSE of 7.63 %, MB of 0.8 % 

and a R2 = 0.84 between observed and simulated values. We determined a saturation 

concentration of the levoglucosan in the range of 3 – 10 µg m-3 and a residence time for the 

vapors on the order of 10 - 15 minutes. The model also succeeded in predicting the evolution 

of other makers (RMSE of mannosan = 14.4 %, RMSE of coniferyl aldehyde = 12.4 %, 

RMSE of 3-guaiacyl propanol = 11.3 % and RMSE of acetosyringone = 8 %. We determined 

the following 10 – 3 :∗ ܥ µg m-3 for mannosan, 8 – 25 µg m-3, 4 for coniferyl aldehyde, 4 – 25 

µg m-3 for 3-guaiacyl propanol, and 2 – 25 µg m-3 for acetosyringone, as well as a residence 

time ͳ/�௪���/� ranging from 15 – 25 minutes for mannosan, 5 – 10 minutes for coniferyl 

aldehyde, 5 – 15 minutes for 3-guaiacyl propanol and 5 – 25 minutes for acetosyringone. 

Overall, this approach clearly demonstrates the predominant role of the partitioning processes 

of the compounds towards the gas-phase and their subsequent loss at the walls, on both speed 

and magnitude of the depletion of levoglucosan and that of other markers in the smog 

chamber. Reactivity towards OH is, on the other hand, a non-or poorly sensitive parameter 

and appears to play only a minor role regarding the effective concentration depletion. Thus, 

the reaction rate �   cannot be determined precisely without a strong constraint of the whole 

set of physical parameters necessary to formally describe the various processes involved, and 

in the first rank of which the saturation concentration ܥ∗. Therefore previously published 

levoglucosan‐OH and more generally SVOC-OH rates constant inferred from smog chamber 

experiments must be, at least, considered with caution. 
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Conclusions 

La combustion de biomasse est une des principales sources de l’aérosol organique dans le 
milieu ambiant, particulièrement en hiver. L’aérosol de combustion de biomasse est un 
aérosol quasi exclusivement carboné dont la composition chimique très complexe est amenée 

à être modifiée au cours du processus de vieillissement dans l’atmosphère. Si la fraction 
primaire de ces émissions est relativement bien décrite dans la littérature, il n’existe que très 
peu d’informations relatives au potentiel de formation d’aérosol organique secondaire et à la 
modification de composition chimique de cet aérosol à l’échelle moléculaire une fois émis 
dans l’atmosphère.  

 

Dans le cadre de cette thèse, nous nous sommes intéressés à la fraction secondaire de 

l’aérosol issu de différents appareillages pour le chauffage au bois résidentiel représentatifs de 

la politique de renouvellement mis en place par l’ADEME. Les expériences de vieillissement 

des émissions de la combustion de hêtre et de granulés dans trois poêles ont été menées en 

chambre de simulation atmosphérique au Paul Scherrer Institute. L’évolution des 
concentrations des émissions a été suivie pendant un temps équivalent à 5 heures dans 

l’atmosphère. Pour la première fois, le nouvel instrument TAG-AMS développé pour la 

spéciation en ligne de l’aérosol organique a été intégré au dispositif instrumental d’une 
chambre de simulation.  

 

  En premier lieu, ces expériences ont permis de mettre en évidence le potentiel important 

de formation d’aérosol organique secondaire par les appareillages de type poêle à bois. En 
moyenne, les concentrations en aérosol organique total augmentent d’un facteur ͡ au cours du 
vieillissement atmosphérique. En ce sens, l’aérosol organique secondaire formé à partir des 

émissions primaires de ce type d’appareillage représente la fraction majoritaire des émissions 
en phase particulaire après vieillissement. La prise en compte du potentiel de formation 

d’aérosol secondaire apparait donc cruciale pour appréhender l’impact global des émissions de 

combustion de biomasse. 

  

De manière générale, les facteurs d’émission moyens de la fraction carbonée de l’aérosol 
par les trois appareillages testés vont dans le sens des progrès technologiques apportés pour 

limiter les émissions. Le poêle à bois le plus ancien (5 étoiles) est le plus émetteur (4266 

mg.kg-1, en considérant le potentiel de formation d’aérosol secondaire) devant le poêle à bois 

moderne (7 étoiles, 2833 mg.kg-1), tandis que le poêle à granulés (5 étoiles) est le moins 

émetteur des trois (1407 mg.kg-1). En se basant sur ces résultats moyens, on estime à 85 % la 

probabilité de diminuer les émissions de PM2.5 par un facteur 1.5 en utilisant les poêles les plus 

modernes, et 100 % de diminution par un facteur 2.5 en ne considérant que le poêle à granulés. 

 

Néanmoins, il convient de préciser et de nuancer ces résultats. D’abord, les différents 
réplicas des tests ont permis de mettre en évidence la grande variabilité entre les facteurs 
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d’émission des poêles à bois. Les différences entre les facteurs d’émission les plus bas et les 
facteurs d’émission les plus hauts peuvent atteindre un facteur ͤ. )l a été montré que cette 
variabilité était principalement liée à l’efficacité de combustion. Ainsi les facteurs d’émission 
dépendent plus de l’habilité de l’utilisateur à maintenir la combustion dans des conditions de 
flaming que de la technologie du poêle à bois à proprement parler.  

 

Le poêle à granulés en revanche, automatique, n’a lui montré aucune variabilité 
significative. A la lumière de ces résultats il apparait que le poêle à granulés est le plus 

performant, le plus fiable, et le moins polluant des trois appareillages testés au regard des 

émissions de PM2.5. Il est toutefois important de noter la très large quantité de black carbon 

émise par ce poêle. Avant toute généralisation, ce résultat devra être confirmé sur une plus 

large gamme de poêle à granulés.  Si ce résultat venait à être confirmé, une généralisation des 

poêles à granulés pourrait entrainer une hausse significative des concentrations en BC dans les 

centres urbains et ne serait pas sans poser problème d’un point de vue sanitaire et climatique. 

 

Les expériences ont également mis en évidence la formation extrêmement rapide de 

l’aérosol organique secondaire. Une heure de vieillissement atmosphérique suffit pour 

atteindre les concentrations maximales observées. Durant ce même temps, la composition 

chimique de l’aérosol organique est très largement modifiée. Après une heure de 

vieillissement atmosphérique le spectre de masse de l’aérosol organique primaire n’est plus 
statistiquement (R2) différent de celui de l’aérosol organique âgé.  Ce comportement permet 

d’expliquer, dans une certaine mesure, les contributions importantes de la fraction secondaire 
résolue par les études de source apportionment dans les milieux très fortement impactés par la 

combustion de biomasse.  

 

L’étude de la composition chimique de l’aérosol organique par le TAG-AMS a permis 

d’identifier et de quantifier près de ͣ͜ marqueurs organiques. )ls représentent en moyenne 
près de ͜͡ % de la concentration en masse de l’aérosol organique primaire. Cependant cette 
fraction diminue de manière très significative au cours du vieillissement, puisqu’après ͡ heures 
de vieillissement atmosphérique ces marqueurs représentent moins de 10 % de la 

concentration en masse de l’aérosol organique total. 

 

L’étude de l’évolution des concentrations de ces marqueurs pendant le vieillissement a 

permis de les classer en 3 catégories : 

- Les composés primaires, 

- Les composés primaires non-conventionnels, 

- Les composés secondaires. 

Les composés primaires représentent les composés émis pendant la combustion et dont la 

concentration diminue au cours du vieillissement. Cette catégorie regroupe les principaux 

marqueurs de combustion de biomasse, dont le lévoglucosan. Les composés secondaires sont 

les composés formés au cours du vieillissement, principalement des nitrocatéchols et des 

méthyl-nitrocatéchols. )ls peuvent représenter jusqu’à ͠ % - 5 % de la concentration en masse 

de l’aérosol organique au cours du vieillissement. Enfin, la catégorie des composés primaires 
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non-conventionnels désigne les composés émis lors de la combustion et dont la concentration 

augmente au cours du vieillissement. Cette catégorie est principalement composée de 

méthoxyphénols. Deux hypothèses sont posées pour tenter d’expliquer l’évolution inattendue 
de ces composés. Outre la possibilité qu’ils soient également des produits d’oxydation de 
précurseurs émis lors de la combustion, on ne peut pas totalement exclure que l’augmentation 
de leur concentration au cours du temps puisse repose sur un effet de partitionnement de la 

fraction gazeuse vers la phase particulaire à mesure que la masse de l’aérosol organique, et 
donc le puit de condensation, augmente. Compte tenu de l’importance des pertes aux parois 
de la phase gazeuse, l’hypothèse que ces composés résultent également de processus 

d’oxydation apparait comme la plus probable. 
 

Le lévoglucosan est le principal marqueur de combustion de biomasse pour les études de 

source apportionment. Il représente ici près de 30 % en moyenne de la concentration en masse 

de l’aérosol organique primaire. Après 5 heures de vieillissement atmosphérique, sa 

concentration a diminué de 20 % - 50 % par rapport à sa concentration initiale. Cette 

décroissance résulte d’une somme de processus complexes et ne peut être attribuée qu’à sa 
seule réactivité. La simulation de cette décroissance par un modèle intégrant l’ensemble des 
différents processus mises en jeu dans les expériences en chambre de simulation (pertes aux 

parois des phases particulaire et gazeuse, réactivité, partitionnement gaz-particules) a ainsi 

permis de confirmer la nature semi-volatile du lévoglucosan et de mettre en évidence le rôle 

significatif des pertes aux parois de la phase gazeuse sur cette évolution. La réactivité, 

contrairement aux résultats attendus, n’apparait pas comme le critère déterminant pour 

expliquer cette diminution des concentrations. En outre, l’exercice de modélisation met en 

évidence que dans l’état actuel des connaissances où la concentration de saturation du 
composé et la vitesse de pertes aux parois de la phase gazeuse ne peuvent encore être 

parfaitement contraints, il est extrêmement difficile de déterminer les constantes cinétiques 

de dégradation des composés semi-volatils en chambre de simulation. Cette étude pose alors 

clairement la question de la pertinence des constantes cinétiques préalablement calculés en 

chambre de simulation atmosphérique. 

 

A la lumière des résultats présentés ici, le travail spécifique sur la détermination des 

concentrations de saturation doit être poursuivi et intensifié. 

 

Il apparait également important de reconsidérer les hypothèses sous-jacentes aux modèles 

de source apportionment reposant, soit sur la conservation de la signature chimique de 

l’aérosol entre le point d’émission et le site récepteur pour les modèles de type CMB, soit sur 

une signature chimique constante au cours du temps pour les approches PMF. Cette question 

est éminemment complexe et il ne s’agit pas ici d’en remettre en cause ni le principe ni 
l’ensemble des progrès accomplis dans le domaine. Toutefois, il apparait qu’une sélection plus 

rigoureuse des marqueurs organiques basée particulièrement sur leur volatilité et leur 

réactivité doit être effectuée. Bien que complexe à mettre en place, contraindre ces modèles 

avec la concentration totale en PM et la température, principaux paramètres gouvernant la 

concentration en phase particulaire d’un composé semi-volatil, pourrait constituer une piste 

pertinente de travail.     
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Aussi, des mesures plus systématiques du nitrocatéchol et des méthyl-nitrocatéchols 

constitueraient des appuis précieux permettant d’évaluer l’impact global ȋprimaire et 
secondaire) des combustions de biomasses sur la charge atmosphérique en particules. Leur 

implémentation dans les modèles de source apportionment constitue également une piste de 

réflexion pertinente. Se pose dès lors pour ces marqueurs la question de leur volatilité et de 

leur réactivité atmosphérique. En outre, il convient de rappeler que ces marqueurs sont 

rapidement formés. Or, une technique instrumentale à faible résolution temporelle ne 

permettrait pas de mettre en avant leur aspect secondaire et de les distinguer d’autres 
marqueurs de combustion de biomasse comme le lévoglucosan. Dès lors, leur intégration dans 

les études de source apportionment pourrait ne pas s’avérer pertinente.   
 

Enfin, il faudrait améliorer la caractérisation de l’aérosol organique secondaire qui comme 
mentionnée ci-dessus représente une fraction significative voire majoritaire de l’aérosol issu 

des émissions de combustion de biomasse. Ici seule une fraction minoritaire a été identifiée. 

Or connaître la nature de ces composés est la clé pour préciser et nuancer le travail de la 

communauté sur l’impact des émissions de la combustion de biomasse sur le climat et sur 
notre santé. A long terme, il s’agira de ne plus appréhender les particules fines dans les milieux 
ambiants seulement en termes de concentration massique mais également en termes de 

toxicité. C’est déjà l’objectif de plusieurs études qui évaluent le potentiel oxydant des 

émissions et donc la toxicité potentielle de celles-ci.   
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Annexe 1 

Supplementary information for 

PRIMARY EMISSIONS AND SECONDARY AEROSOL PRODUCTION 

POTENTIAL FROM WOODSTOVES FOR RESIDENTIAL HEATING: 

INFLUENCE OF THE STOVE TECHNOLOGY AND COMBUSTION EFFICIENCY 

 

 

 

 

Figure S1: Set-up of the logs in the combustion chamber of the old logwood stove (stove A). 

 

 

Figure S2: Particle growth during ageing (Exp. 7, Stove B) 
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Figure S3: Condensation sink �     (s-1) during ageing (Exp. 7, Stove B). Color code refers 

to the OH exposure.  

 

The condensation sink �     is given by Kulmala et al., (2001) and Erupe et al., (2010) 

 �    = ʹ. �. . ��ܦ ∑  ܰ. �  .     ܨ

 

where ܦ��  is the gas-phase molecular diffusivity (10-5 m2 s-1) ,  ܰ is the particle number 

concentration in m3 in the size class  , �   is the particle diameter of the respective size 

class, and ܨ  is the Fuchs-Sutugin transitional correction factor.  ܨ  is given by Fuchs and 

Sutugin, (1971) 

ܨ  = ͳ + � ͳ + Ͳ.͵77͵. � + ͳ.͵͵. � . ሺͳ + � � ሻ         
 � is the particle mass accommodation coefficient (0.1) and �  is the dimensionless 

Knudsen number derived from the following equation: 

 � = ଶ���೙                         

 

where Ȝ is the gas mean free path (68 nm). 
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Figure S5: Secondary aerosol production potential (SAPP) as a function of primary organic 

aerosol (POA) and non-methane hydrocarbons (NMHC) emissions. 

 

 

 

Table S2: Contributions of the main SOA precursors from biomass burning emissions (Bruns 

et al., 2016) to the NMHC concentrations. 
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Exp Compound Protonated m/z Raw Formula Avg Std Dev.
1 2 3 4

Stove A Phenol 95.05 C6H7O+ 6.01 6.51 5.14 6.73 6.10 0.61
Benzene 79.055 C6H7+ 4.60 6.59 5.56 8.25 6.05 1.35

2-Methoxyphenol 125.06 C7H9O2+ 11.11 9.43 8.66 7.68 9.47 1.25
Benzenediol 111.045 C6H7O2+ 13.23 10.65 10.61 9.18 11.07 1.46
Naphtalene 129.07 C10H9+ 2.19 1.89 1.54 2.28 1.89 0.29

Stove B Phenol 95.05 C6H7O+ 4.84 4.91 6.05 4.57 5.18 0.57
Benzene 79.055 C6H7+ 14.09 4.42 5.86 9.52 8.39 3.74

2-Methoxyphenol 125.06 C7H9O2+ 4.40 7.16 10.15 5.34 7.01 2.19
Benzenediol 111.045 C6H7O2+ 6.10 9.65 11.09 7.79 8.80 1.89
Naphtalene 129.07 C10H9+ 2.19 1.40 1.86 1.64 1.80 0.29

Stove C Phenol 95.05 C6H7O+ 0.54 0.32 0.35 0.38 0.10
Benzene 79.055 C6H7+ 1.93 1.82 3.07 2.34 0.56

2-Methoxyphenol 125.06 C7H9O2+ 0.32 0.22 0.17 0.22 0.06
Benzenediol 111.045 C6H7O2+ 0.44 0.32 0.24 0.32 0.08
Naphtalene 129.07 C10H9+ 0.00 0.00 0.00 0.00 0.0004

VOC:NMHC (ppb/ppm)
Replicate
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Figure S7: Wall loss corrected enhancement ratios during photo-oxidation (left) of primary 

biomass burning related fragments: m/z 60 (C2H4O2
+), m/z 73 (C3H5O2

+), and m/z 167 

(C9H11O3
+) and their high resolution spectrum (right) in the case of a wood stove experiment. 

As m/z 60 (C2H4O2
+) and m/z 73 (C3H5O2

+) are widely used tracers in source apportionment 

studies, we investigate further in Figure S8 their evolution during photo-oxidation. The m/z 

167 (C9H11O3
+), possibly associated to lignin pyrolysis byproducts, is also presented. The 

C2H4O2
+ and C3H5O2

+ ion peak show a steady increase during the photo-oxidation process. In 

contrast, the m/z 167 (C9H11O3
+) ion peak enhancement ratio increases rapidly at the start of 

the photo-oxidation process, most certainly due to partitioning in the particulate phase when 

the rate of SOA formation is the highest. It starts decreasing after OH exposure = 1 × 106 

molecule cm-3 hour. Similar enhancement ratios of the m/z 60 ion peak were also observed by 

Heringa et al., (2011). However, anhydride sugars that contribute to these ion peaks are not 

expected to form during photo-oxidation. Furthermore, levoglucosan was found to degrade at 

a significant rate under atmospheric conditions Hennigan et al., (2010, 2011), Thus, here the 

positive enhancement ratio of the C2H4O2
+ and C3H5O2

+ ion peaks suggest that other 
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compounds may contribute to the observed signal. This is not unexpected as others already 

reported contributions by m/z 60 up to 0.3 % of the ambient OA during periods not otherwise 

impacted by biomass burning (Aiken et al. (2009), DeCarlo et al. (2010)). Therefore, this 

should lead to caution when inferring aging or lack thereof based solely on the presence or 

relative contribution of these markers.   

 

 

 

 

Figure S8: Van Krevelen plots of the wood burning experiments during photo-oxidation.   
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Annexe 2 

Supplementary information for 

EVOLUTION BY TAG-AMS OF THE CHEMICAL FINGERPRINT OF BIOMASS 

BURNING ORGANIC AEROSOL PRIOR AND DURING AGING 

 

1. TAG-AMS Analysis 

 
Figure S1: Chromatograms of biomass burning organic aerosol by TAG-AMS. 
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Table S1: Quantified compounds. In bold font are highlighted the compounds for which the 

authentic standards were available, as well the m/z used to quantify the compounds. 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Compounds m/z Compounds m/z

Levoglucosan 217, 204, 191, 333 Octadecane 43, 57, 71, 85
Mannosan 204, 217, 191, 333 Nonadecane 43, 57, 71, 86
Galactosan 204, 217, 191, 333 Eicosane 43, 57, 71, 87

Heneicosaneⱡ 43, 57, 71, 88
Acenaphtene* 154 Docosane 43, 57, 71, 89
Acenaphtylene* 152 Tricosaneⱡⱡ 43, 57, 71, 90
Fluorene* 166 Tetracosane 43, 57, 71, 91
Phenanthrene 178 Pentacosaneⱡⱡⱡ 43, 57, 71, 92
Anthracene 178 Hexacosane 43, 57, 71, 93
Fluoranthrene* 202 Heptacosaneⱡⱡⱡⱡ 43, 57, 71, 94
Acephenanthrene* 202
Pyrene 202 Vaniline 194, 209, 224
Benzo[a]anthracene 228 Acetovaniloneꙵ# 193, 223, 208, 238
Chrysene 228 Vanilic Acid 267, 297, 282, 312, 223
Benzo[b]fluoranthene 252 3-Guaiacylpropanol## 206, 236, 326, 179
Benzo[k]fluoranthene 252 Conyferyl Aldehyde 220, 219, 250, 192, 235
Benzo[j]fluorantheneͲ 252
Benzo[e]pyreneͲ 252 Syringaldehyde 224, 239, 254
Benzo[a]pyrene 252 Syringol 196, 211, 226, 156, 181
Perylene° 252 MethylSyringol+ 210, 240, 225, 167

Acetosyringone 238, 223, 253, 268
1,2-Acenaphthylenone * 168, 139 Isoeugenol## 206, 236, 221
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan* 218, 203, 189 Syringyl Acetone‖ 239, 209, 292, 267, 252
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan* 218, 203, 189 Propionyl Syringol‖ 223, 253, 267, 282, 297
2,3-5,6-Dibenzoxalene* 218, 203, 189 Syringic Acid‖ 297, 312, 327, 253, 342
Benzo[k,l]xanthene* 218, 203, 189 Synapyl Aldehyde† 222, 250, 280, 265
4-Oxapyrene-5-one* 220, 163, 192 Palmitoleic Acid 75, 117
9H-Fluoren-9-one* 180, 152 Palmitic Acid 117, 129, 227, 313
9,10-Anthraquinone* 152, 180, 208 Oleic Acid 117, 129, 357
Xanthone* 196, 138, 139 Stearic Acid 117, 129, 341, 359, 257
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene-4-one* 204, 176

4-Nitrocatechol 284, 299, 73
3-methylphenanthrene 192 5-Methyl-5-Nitrocatechol 296, 313, 180, 73
2-methylphenanthrene 192 3-Methyl-5-Nitrocatechol 298,313, 73
2-methylanthracene 192
4,9-methylphenanthrene 192 Pyrogallol+ 239, 342, 73
1-methylphenanthrene 192 Nonanoic Acid¬ 215, 117, 129, 73, 75

Vanillylmandelic acid+ 297, 298, 371
Methylglutaric acid¬ 261, 199, 171, 143, 99
Tyrosol¶ 179, 193, 267

The following surrogates were used:

*Phenathrene, ͲBenzo[b]fluoranthene, °Benzo[a]pyrene, ⱡEicosane, ⱡⱡDocosane, ⱡⱡⱡTetracosane, ⱡⱡⱡⱡHexacosane
#Acetosyringone, ##Vanillic Acid, +Syringol, ‖Syringaldehyde, †Conyferyl Aldehyde, ¬Palmitic Acid, ¶Vanillin

Alkanes

Substituted Guaiacols

Substituted Syringols

Nitrocatechols

Others

Anhydrosugars

PAHs

Oxygenated PAHs

Methylated PAHs
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Table S2: TAG-AMS detection limit of the compounds (determined on the basis of a 10 

minute sampling at 2 L min-1. 

 

 
 

 

2. Off line samples and 2D-GC analysis 

 

Two samples were collected on quartz fiber filter for each experiment - before and 

during photo-oxidation - in parallel with the TAG (Figure 2). Sampling lasted for 20 minutes 

at a flow rate of 20 L min-1. The sampling line was equipped with a parallel plate charcoal 

denuder to remove all organic gases. Prior to their use, the filters were baked at 550 °C for 4 

hours to prevent any trace contamination and stored after collection at – 4 °C. 

Compounds LD (ng.m-3)* Compounds LD (ng.m-3)*
Levoglucosan 0.99 Nonadecane 1.40
Mannosan 0.99 Eicosane 0.68
Galactosan 0.99 Heneicosane 1.03
Acenaphtene 0.84 Docosane 1.05
Acenaphtylene 0.69 Tricosane 0.85
Fluorene 0.64 Tetracosane 0.83
Phenanthrene 0.63 Pentacosane 1.63
Anthracene 0.77 Hexacosane 1.63
Fluoranthrene 0.44 Heptacosane 2.48
Acephenanthrene 0.22 Vaniline 1.07
Pyrene 0.23 Acetovanilone 0.98
Benzo[a]anthracene 0.12 Vanilic Acid 0.80
Chrysene 0.11 3-Guaiacylpropanol 1.26
Benzo[b]fluoranthrene 0.37 Conyferyl Aldehyde 1.22
Benzo[k]fluoranthene 0.69 Syringaldehyde 1.10
Benzo[j]fluoranthene 0.09 Syringol 1.75
Benzo[e]pyrene 0.75 Acetosyringone 1.84
Benzo[a]pyrene 0.38 Isoeugenol 1.00
Perylene 0.76 Syringyl Acetone 0.90
1,2-Acenaphthylenone 0.42 Propionyl Syringol 0.96
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 0.17 Syringic Acid 0.38
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 0.17 Synapyl Aldehyde 1.05
2,3-5,6-Dibenzoxalene 0.17 Palmitoleic Acid 5.15
Benzo[k,l]xanthene 0.17 Palmitic Acid 5.40
4-Oxapyrene-5-one 0.14 Oleic Acid 0.15
9H-Fluoren-9-one 1.12 Stearic Acid 1.06
9,10-Anthraquinone 1.62 4-Nitrocatechol 1.55
Xanthone 0.26 Pyrogallol 1.56
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene-4one 0.14 Methylsyringol 0.09
3-methylphenanthrene 0.75 Nonanoic Acid 0.12
2-methylphenanthrene 0.76 Vanillylmandelic acid 0.23
2-methylanthracene 0.55 Methylglutaric acid 0.42
4,9-methylphenanthrene 0.58 Tyrosol 1.00
1-methylphenanthrene 0.77 5-Methyl-5-Nitrocatechol 1.51
Octadecane 1.55 3-Methyl-5-Nitrocatechol 0.89

*calculated on the basis of a 10 minutes sampling at 2 L.min-1
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One pair of samples (primary and aged OA, experiment 5) was analyzed following the 

method by Isaacman et al. (2012) using a 2D-GC coupled to an Electron Impact/Vacuum 

Ultra Violet (VUV) light - High Resolution - Time of Flight - Mass Spectrometer (GCxGC 

EI/VUV HR-ToF-MS). The parent mass of the compounds and structural information were 

obtained respectively via ionization with VUV light (-10.5 eV) and EI (-70 eV).   

For analysis, 0.41 cm2 punches of the filters were desorbed in a helium environment at 

320 °C. The desorbed content was derivatized under a stream of MSTFA enriched helium and 

trapped in a Cooled Injection System (CIS) maintained at 30 °C prior to injection onto the GC 

columns. Compounds are first separated by volatility with a Rxi-5Sil MS Restek column then 

by polarity with a Rtx-200 MS Restek column. The intensity signals from each pair of filters 

are normalized to that of the internal standard. The normalized signal from the fresh emissions 

sample is then subtracted from that of the aged emissions sample. Figure 5 illustrates 

compounds that significantly decrease in concentration during aging (shown in green), i.e., 

compounds lost to the walls or reacted away. In addition, the 2D-GC analysis served to check 

for potential co-elution of the compounds examined in this study.  

 

REFERENCES:  

Isaacman, G., Wilson, K.R., Chan, A.W.H., Worton, D.R., Kimmel, J.R., Nah, T., Hohaus, T., 
Gonin, M., Kroll, J.H., Worsnop, D.R., Goldstein, A.H., 2012. Improved Resolution 
of Hydrocarbon Structures and Constitutional Isomers in Complex Mixtures Using 
Gas Chromatography-Vacuum Ultraviolet-Mass Spectrometry. Anal. Chem. 84, 2335–
2342. 
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Figure S2: Results of the 2D-GC analysis of the quartz fiber filters. (a) Chromatogram of a 

sample collected before lights on. (b) Chromatogram of a sample collected during aging 

 

 

3. Emission Factors and Contributions to OA 
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Table S3: Emission factor (in µg kg-1) for primary and aged emissions 

 

 

 

 

 

Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 5.25 × 10

6

OA (mg kg-1) 1336 4076

OM/OC 1.8 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 249 × 10³ 219 × 10³
Mannosan 13 × 10³ 10 × 10³
Galactosan 1 × 10³ 720
Acenaphtene 660 831
Acenaphtylene 3 × 10³ 818
Fluorene 1 × 10³ 1 × 10³
Phenanthrene 4 × 10³ 3 × 10³
Anthracene 1 × 10³ 752
Fluoranthrene 519 1 × 10³
Acephenanthrene 52 83
Pyrene 183 349
Benzo[a]anthracene 82 37
Chrysene 88 69
Benzo[b]fluoranthrene 88 68
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene 6 4
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 2 × 10³ 1 × 10³
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 54 135
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 25 56
2,3-5,6-Dibenzoxalene 17 29
Benzo[k,l]xanthene 11 6
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 190 205
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 158 195
3-methylphenanthrene 336 308
2-methylphenanthrene 408 407
2-methylanthracene 112 101
4,9-methylphenanthrene 208 222
1-methylphenanthrene 192 188
Octadecane 371 398
Nonadecane 672 932
Eicosane 218 312
Heneicosane 114 46
Docosane 216 258
Tricosane 82 25
Tetracosane 53 32
Pentacosane 103 112
Hexacosane 45 33
Heptacosane 66 52
Vanillin 5 × 10³ 11 × 10³
Acetovanillone 1 × 10³ 3 × 10³
Vanillic Acid 1 × 10³ 3 × 10³
3-Guaiacylpropanol 3 × 10³ 1 × 10³
Conyferyl Aldehyde 4 × 10³ 1 × 10³
Syringaldehyde 34 × 10³ 34 × 10³
Syringol 19 × 10³ 6 × 10³
Acetosyringone 5 × 10³ 4 × 10³
Isoeugenol 11 × 10³ 3 × 10³
Syringyl Acetone 65 × 10³ 19 × 10³
Propionyl Syringol 7 × 10³ 4 × 10³
Syringic Acid 1 × 10³ 2 × 10³
Synapyl Aldehyde 17 × 10³ 3 × 10³
Palmitoleic Acid 3 × 10³ 112
Palmitic Acid 828 614
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 363 306
4-Nitrocatechol 751 55 × 10³
Pyrogallol < LD 159
Methylsyringol 516 331
Vanillylmandelic acid 168 1 × 10³
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 2 × 10³
Tyrosol 2 × 10³ 4 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 6 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 687 11 × 10³

Experiment 1 - Stove A
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Table S3: (Continued) 

 

 

 

 

 

Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 4.83 × 10

6

OA (mg kg-1) 1205 4145

OM/OC 1.7 1.9

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 152 × 10³ 98 × 10³
Mannosan 13 × 10³ 10 × 10³
Galactosan 10 × 10³ 778
Acenaphtene 851 1 × 10³
Acenaphtylene 2 × 10³ 583
Fluorene 1 × 10³ 997
Phenanthrene 4 × 10³ 3 × 10³
Anthracene 694 533
Fluoranthrene 425 742
Acephenanthrene 54 48
Pyrene 160 246
Benzo[a]anthracene 99 28
Chrysene 105 68
Benzo[b]fluoranthrene 82 23
Benzo[k]fluoranthene < LD 42
Benzo[j]fluoranthene 8 < LD
Benzo[e]pyrene 28 1
Benzo[a]pyrene 5 < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 2 × 10³ 2 × 10³
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 55 93
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 28 44
2,3-5,6-Dibenzoxalene 22 31
Benzo[k,l]xanthene 12 < LD
4-Oxapyrene-5-one 20 20
9H-Fluoren-9-one 127 182
9,10-Anthraquinone 53 2
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 76 91
3-methylphenanthrene 105 92
2-methylphenanthrene 137 161
2-methylanthracene 62 49
4,9-methylphenanthrene 70 89
1-methylphenanthrene 60 74
Octadecane 114 122
Nonadecane 260 285
Eicosane 127 146
Heneicosane 67 117
Docosane 166 52
Tricosane 120 42
Tetracosane 105 31
Pentacosane 182 180
Hexacosane 120 112
Heptacosane 161 85
Vanillin 4 × 10³ 12 × 10³
Acetovanillone 920 3 × 10³
Vanillic Acid 1 × 10³ 3 × 10³
3-Guaiacylpropanol 4 × 10³ 1 × 10³
Conyferyl Aldehyde 4 × 10³ 586
Syringaldehyde 25 × 10³ 26 × 10³
Syringol 12 × 10³ 5 × 10³
Acetosyringone 5 × 10³ 4 × 10³
Isoeugenol 7 × 10³ 2 × 10³
Syringyl Acetone 79 × 10³ 12 × 10³
Propionyl Syringol 6 × 10³ 3 × 10³
Syringic Acid 725 1 × 10³
Synapyl Aldehyde 13 × 10³ 921
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid < LD 401
Oleic Acid 137 5
Stearic Acid 255 212
4-Nitrocatechol 244 48 × 10³
Pyrogallol < LD 143
Methylsyringol 888 551
Vanillylmandelic acid 192 908
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 1 × 10³
Tyrosol 2 × 10³ 7 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol 84 4 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 8 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 4.83 × 10

6

OA (mg kg-1) 820 3642

OM/OC 1.8 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 248 × 10³ 101 × 10³
Mannosan 20 × 10³ 9 × 10³
Galactosan 4 × 10³ 3 × 10³
Acenaphtene 956 1 × 10³
Acenaphtylene 2 × 10³ 559
Fluorene 462 545
Phenanthrene 3 × 10³ 2 × 10³
Anthracene 685 491
Fluoranthrene < LD < LD
Acephenanthrene < LD < LD
Pyrene < LD < LD
Benzo[a]anthracene < LD < LD
Chrysene < LD < LD
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 2 × 10³ 543
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan < LD < LD
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan < LD < LD
2,3-5,6-Dibenzoxalene < LD < LD
Benzo[k,l]xanthene NaN NaN
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 102 225
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 69 157
3-methylphenanthrene 48 86
2-methylphenanthrene 64 152
2-methylanthracene 9 28
4,9-methylphenanthrene 41 70
1-methylphenanthrene 47 94
Octadecane 212 159
Nonadecane 51 142
Eicosane 90 253
Heneicosane < LD < LD
Docosane < LD < LD
Tricosane < LD < LD
Tetracosane < LD < LD
Pentacosane < LD < LD
Hexacosane < LD < LD
Heptacosane < LD < LD
Vanillin 6 × 10³ 13 × 10³
Acetovanillone 1 × 10³ 2 × 10³
Vanillic Acid 1 × 10³ 3 × 10³
3-Guaiacylpropanol 4 × 10³ 770
Conyferyl Aldehyde 4 × 10³ 577
Syringaldehyde 29 × 10³ 19 × 10³
Syringol 16 × 10³ 10 × 10³
Acetosyringone 5 × 10³ 2 × 10³
Isoeugenol 11 × 10³ 4 × 10³
Syringyl Acetone 69 × 10³ 8 × 10³
Propionyl Syringol 7 × 10³ 3 × 10³
Syringic Acid 656 1 × 10³
Synapyl Aldehyde 9 × 10³ 723
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 1 × 10³ 896
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 446 432
4-Nitrocatechol 118 30 × 10³
Pyrogallol 136 255
Methylsyringol 676 670
Vanillylmandelic acid < LD 789
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 1 × 10³
Tyrosol 1 × 10³ 3 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 3 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 151 6 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 5.53 × 10

6

OA (mg kg-1) 167 1015

OM/OC 1.9 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 59 × 10³ 50 × 10³
Mannosan 5 × 10³ 4 × 10³
Galactosan 1 × 10³ 543
Acenaphtene 342 1 × 10³
Acenaphtylene 838 221
Fluorene 254 352
Phenanthrene 1 × 10³ 1 × 10³
Anthracene 243 232
Fluoranthrene 470 2 × 10³
Acephenanthrene 15 34
Pyrene 151 709
Benzo[a]anthracene 6 10
Chrysene 11 13
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 701 1 × 10³
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 32 174
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 15 71
2,3-5,6-Dibenzoxalene 8 50
Benzo[k,l]xanthene < LD < LD
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 70 198
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 67 138
3-methylphenanthrene 46 69
2-methylphenanthrene 59 104
2-methylanthracene 13 19
4,9-methylphenanthrene 41 62
1-methylphenanthrene 43 65
Octadecane 95 262
Nonadecane 53 153
Eicosane 13 41
Heneicosane 65 307
Docosane 127 379
Tricosane 49 157
Tetracosane 43 93
Pentacosane 80 180
Hexacosane 38 86
Heptacosane < LD < LD
Vanillin 4 × 10³ 10 × 10³
Acetovanillone 695 1 × 10³
Vanillic Acid 398 1 × 10³
3-Guaiacylpropanol 627 280
Conyferyl Aldehyde 542 193
Syringaldehyde 4 × 10³ 5 × 10³
Syringol 5 × 10³ 2 × 10³
Acetosyringone 866 418
Isoeugenol 3 × 10³ 1 × 10³
Syringyl Acetone 10 × 10³ 2 × 10³
Propionyl Syringol 2 × 10³ 272
Syringic Acid 295 737
Synapyl Aldehyde 2 × 10³ 226
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 611 908
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 283 447
4-Nitrocatechol 276 19 × 10³
Pyrogallol 60 241
Methylsyringol 162 116
Vanillylmandelic acid 81 679
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 246
Tyrosol 926 1 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 2 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 467 3 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 4.81 × 10

6

OA (mg kg-1) 806 2033

OM/OC 1.7 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 110 × 10³ 58 × 10³
Mannosan 7 × 10³ 5 × 10³
Galactosan 2 × 10³ 1 × 10³
Acenaphtene 304 4 × 10³
Acenaphtylene 4 × 10³ 2 × 10³
Fluorene 720 1 × 10³
Phenanthrene 888 3 × 10³
Anthracene 207 514
Fluoranthrene 648 2 × 10³
Acephenanthrene 24 21
Pyrene 259 691
Benzo[a]anthracene 48 26
Chrysene 66 40
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 1 × 10³ 2 × 10³
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 52 178
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 24 83
2,3-5,6-Dibenzoxalene 17 58
Benzo[k,l]xanthene < LD < LD
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 96 264
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 56 124
3-methylphenanthrene 30 77
2-methylphenanthrene 39 114
2-methylanthracene < LD < LD
4,9-methylphenanthrene 26 72
1-methylphenanthrene 32 79
Octadecane 182 390
Nonadecane 89 204
Eicosane 165 324
Heneicosane 116 381
Docosane 266 591
Tricosane 145 262
Tetracosane 154 241
Pentacosane 287 447
Hexacosane 170 275
Heptacosane 75 87
Vanillin 7 × 10³ 12 × 10³
Acetovanillone 1 × 10³ 2 × 10³
Vanillic Acid 830 2 × 10³
3-Guaiacylpropanol 2 × 10³ 710
Conyferyl Aldehyde 2 × 10³ 515
Syringaldehyde 17 × 10³ 11 × 10³
Syringol 4 × 10³ 3 × 10³
Acetosyringone 3 × 10³ 1 × 10³
Isoeugenol 5 × 10³ 2 × 10³
Syringyl Acetone 23 × 10³ 5 × 10³
Propionyl Syringol 3 × 10³ 1 × 10³
Syringic Acid 577 1 × 10³
Synapyl Aldehyde 5 × 10³ 757
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 1 × 10³ 1 × 10³
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 557 710
4-Nitrocatechol 2 × 10³ 29 × 10³
Pyrogallol 113 331
Methylsyringol 157 210
Vanillylmandelic acid 48 373
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 436
Tyrosol 1 × 10³ 2 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 3 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 900 6 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 5.25 × 10

6

OA (mg kg-1) 531 2317

OM/OC 1.8 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 160 × 10³ 101 × 10³
Mannosan 11 × 10³ 9 × 10³
Galactosan 1 × 10³ 1 × 10³
Acenaphtene 709 2 × 10³
Acenaphtylene 594 249
Fluorene 292 484
Phenanthrene 2 × 10³ 2 × 10³
Anthracene 412 314
Fluoranthrene 495 1 × 10³
Acephenanthrene 17 18
Pyrene 169 452
Benzo[a]anthracene 20 16
Chrysene 28 23
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 1 × 10³ 2 × 10³
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 39 107
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 19 50
2,3-5,6-Dibenzoxalene 11 35
Benzo[k,l]xanthene < LD < LD
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 109 189
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 72 97
3-methylphenanthrene 67 74
2-methylphenanthrene 81 103
2-methylanthracene 19 22
4,9-methylphenanthrene 45 65
1-methylphenanthrene 39 64
Octadecane 139 299
Nonadecane 72 121
Eicosane 31 70
Heneicosane 96 230
Docosane 179 397
Tricosane 106 171
Tetracosane < LD < LD
Pentacosane 187 251
Hexacosane 116 140
Heptacosane 51 60
Vanillin 5 × 10³ 11 × 10³
Acetovanillone 961 2 × 10³
Vanillic Acid 1 × 10³ 2 × 10³
3-Guaiacylpropanol 2 × 10³ 643
Conyferyl Aldehyde 1 × 10³ 347
Syringaldehyde 14 × 10³ 13 × 10³
Syringol 7 × 10³ 5 × 10³
Acetosyringone 2 × 10³ 2 × 10³
Isoeugenol 6 × 10³ 3 × 10³
Syringyl Acetone 34 × 10³ 6 × 10³
Propionyl Syringol 4 × 10³ 3 × 10³
Syringic Acid 782 1 × 10³
Synapyl Aldehyde 5 × 10³ 575
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 713 822
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 348 469
4-Nitrocatechol < LD 44 × 10³
Pyrogallol 70 339
Methylsyringol 485 365
Vanillylmandelic acid 54 1 × 10³
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 529
Tyrosol 2 × 10³ 2 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol 130 4 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 507 8 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 5.60 × 10

6

OA (mg kg-1) 651 3562

OM/OC 1.8 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 202 × 10³ 121 × 10³
Mannosan 16 × 10³ 10 × 10³
Galactosan 3 × 10³ 2 × 10³
Acenaphtene 1 × 10³ 2 × 10³
Acenaphtylene 2 × 10³ 489
Fluorene 535 582
Phenanthrene 1 × 10³ 2 × 10³
Anthracene 229 188
Fluoranthrene 301 1 × 10³
Acephenanthrene 9 15
Pyrene 113 349
Benzo[a]anthracene 15 13
Chrysene 25 26
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 2 × 10³ 2 × 10³
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 28 75
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 9 43
2,3-5,6-Dibenzoxalene 9 29
Benzo[k,l]xanthene < LD < LD
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 95 177
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 54 80
3-methylphenanthrene 44 69
2-methylphenanthrene 54 97
2-methylanthracene 25 57
4,9-methylphenanthrene 30 58
1-methylphenanthrene 33 60
Octadecane 203 272
Nonadecane 79 131
Eicosane 162 244
Heneicosane 73 246
Docosane 181 418
Tricosane 75 158
Tetracosane 93 120
Pentacosane 183 222
Hexacosane 65 81
Heptacosane 48 50
Vanillin 7 × 10³ 14 × 10³
Acetovanillone 934 2 × 10³
Vanillic Acid 1 × 10³ 3 × 10³
3-Guaiacylpropanol 3 × 10³ 931
Conyferyl Aldehyde 2 × 10³ 687
Syringaldehyde 20 × 10³ 17 × 10³
Syringol 12 × 10³ 6 × 10³
Acetosyringone 4 × 10³ 2 × 10³
Isoeugenol 15 × 10³ 5 × 10³
Syringyl Acetone 52 × 10³ 9 × 10³
Propionyl Syringol 6 × 10³ 3 × 10³
Syringic Acid 994 2 × 10³
Synapyl Aldehyde 9 × 10³ 905
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 1 × 10³ 843
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 506 416
4-Nitrocatechol 509 65 × 10³
Pyrogallol 112 430
Methylsyringol 274 557
Vanillylmandelic acid 110 1 × 10³
2-methyl-2-pentanedioic Acid 88 1 × 10³
Tyrosol 1 × 10³ 3 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 4 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 830 10 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 4.96 × 10

6

OA (mg kg-1) 117 550

OM/OC 1.9 2.1

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 49 × 10³ 22 × 10³
Mannosan 6 × 10³ 3 × 10³
Galactosan 582 175
Acenaphtene 619 940
Acenaphtylene 924 173
Fluorene 783 729
Phenanthrene 981 792
Anthracene 219 115
Fluoranthrene 1 × 10³ 2 × 10³
Acephenanthrene 57 36
Pyrene 381 543
Benzo[a]anthracene 8 5
Chrysene 15 10
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 783 729
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 74 121
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 28 50
2,3-5,6-Dibenzoxalene 17 33
Benzo[k,l]xanthene < LD < LD
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 122 132
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 161 125
3-methylphenanthrene 93 47
2-methylphenanthrene 139 77
2-methylanthracene 31 16
4,9-methylphenanthrene 83 44
1-methylphenanthrene 115 53
Octadecane 96 140
Nonadecane 69 74
Eicosane 142 189
Heneicosane 110 183
Docosane 179 242
Tricosane 93 100
Tetracosane 46 47
Pentacosane 85 87
Hexacosane 35 29
Heptacosane < LD < LD
Vanillin 5 × 10³ 6 × 10³
Acetovanillone 1 × 10³ 954
Vanillic Acid 476 737
3-Guaiacylpropanol 625 185
Conyferyl Aldehyde 344 120
Syringaldehyde 7 × 10³ 5 × 10³
Syringol 2 × 10³ 1 × 10³
Acetosyringone 741 260
Isoeugenol 3 × 10³ 684
Syringyl Acetone 6 × 10³ 1 × 10³
Propionyl Syringol 2 × 10³ 890
Syringic Acid 382 444
Synapyl Aldehyde 2 × 10³ 123
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 326 396
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 211 196
4-Nitrocatechol 2 × 10³ 9 × 10³
Pyrogallol 65 133
Methylsyringol 543 133
Vanillylmandelic acid 38 129
2-methyl-2-pentanedioic Acid 5 91
Tyrosol 2 × 10³ 1 × 10³
5-Methyl-5-Nitrocatechol 424 1 × 10³
3-Methyl-5-Nitrocatechol 693 2 × 10³
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Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 4.19 × 10

6

OA (mg kg-1) 115 59

OM/OC 1.7 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 51 × 10³ 28 × 10³
Mannosan 8 × 10³ 4 × 10³
Galactosan 742 239
Acenaphtene 74 465
Acenaphtylene 372 139
Fluorene 97 115
Phenanthrene 317 552
Anthracene 66 102
Fluoranthrene 399 732
Acephenanthrene 11 15
Pyrene 138 295
Benzo[a]anthracene 14 13
Chrysene 26 23
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 296 362
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 29 66
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 14 28
2,3-5,6-Dibenzoxalene 10 20
Benzo[k,l]xanthene 3 4
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 44 74
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 33 41
3-methylphenanthrene 16 19
2-methylphenanthrene 27 31
2-methylanthracene 4 5
4,9-methylphenanthrene 14 17
1-methylphenanthrene 16 21
Octadecane 65 142
Nonadecane 44 66
Eicosane 79 161
Heneicosane 81 146
Docosane 102 188
Tricosane 66 85
Tetracosane 34 37
Pentacosane 67 84
Hexacosane 24 17
Heptacosane 26 14
Vanillin 3 × 10³ 4 × 10³
Acetovanillone 488 538
Vanillic Acid 352 499
3-Guaiacylpropanol 116 68
Conyferyl Aldehyde 174 83
Syringaldehyde 2 × 10³ 2 × 10³
Syringol 925 585
Acetosyringone 219 113
Isoeugenol 1 × 10³ 249
Syringyl Acetone 1 × 10³ 484
Propionyl Syringol 506 532
Syringic Acid 240 260
Synapyl Aldehyde 628 95
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 1 × 10³ 502
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 267 180
4-Nitrocatechol < LD 7 × 10³
Pyrogallol 23 85
Methylsyringol 28 25
Vanillylmandelic acid 107 108
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 17
Tyrosol 362 281
5-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 396
3-Methyl-5-Nitrocatechol < LD 685
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Table S3: (Continued) 

 

 

 

 

 

Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 5.41 × 10

6

OA (mg kg-1) 90 58

OM/OC 1.8 2.1

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 28 × 10³ 16 × 10³
Mannosan 4 × 10³ 3 × 10³
Galactosan 462 187
Acenaphtene 265 248
Acenaphtylene 408 89
Fluorene 70 69
Phenanthrene 374 535
Anthracene 52 48
Fluoranthrene 234 462
Acephenanthrene 9 10
Pyrene 90 191
Benzo[a]anthracene 19 16
Chrysene 25 24
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 235 252
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 22 43
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 11 21
2,3-5,6-Dibenzoxalene 9 14
Benzo[k,l]xanthene 4 4
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 34 56
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 19 26
3-methylphenanthrene 12 15
2-methylphenanthrene 17 23
2-methylanthracene 5 3
4,9-methylphenanthrene 13 15
1-methylphenanthrene 11 15
Octadecane 56 95
Nonadecane 28 40
Eicosane 55 77
Heneicosane 50 100
Docosane 94 146
Tricosane 60 60
Tetracosane 27 25
Pentacosane 62 56
Hexacosane 14 12
Heptacosane 16 14
Vanillin 2 × 10³ 2 × 10³
Acetovanillone 314 349
Vanillic Acid 316 421
3-Guaiacylpropanol < LD 67
Conyferyl Aldehyde 144 70
Syringaldehyde 2 × 10³ 1 × 10³
Syringol 658 323
Acetosyringone 167 90
Isoeugenol 335 17
Syringyl Acetone 547 301
Propionyl Syringol 643 392
Syringic Acid 207 240
Synapyl Aldehyde 300 128
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 314 241
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 168 105
4-Nitrocatechol < LD 7 × 10³
Pyrogallol 30 64
Methylsyringol 21 14
Vanillylmandelic acid 23 39
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 7
Tyrosol 153 157
5-Methyl-5-Nitrocatechol 62 327
3-Methyl-5-Nitrocatechol 19 428
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Table S3: (Continued) 

 

 

 

 

 

Fresh Aged

Integrated OH exposure (molecule cm-3 
hour) 0 4.63 × 10

6

OA (mg kg-1) 89 77

OM/OC 1.8 2

EF Compounds (µg kg
-1

)

Levoglucosan 26 × 10³ 22 × 10³
Mannosan 5 × 10³ 4 × 10³
Galactosan 754 323
Acenaphtene 314 431
Acenaphtylene 1 × 10³ 183
Fluorene 130 96
Phenanthrene 484 631
Anthracene 77 93
Fluoranthrene 248 360
Acephenanthrene 12 11
Pyrene 108 152
Benzo[a]anthracene 27 22
Chrysene 36 31
Benzo[b]fluoranthrene < LD < LD
Benzo[k]fluoranthene < LD < LD
Benzo[j]fluoranthene < LD < LD
Benzo[e]pyrene < LD < LD
Benzo[a]pyrene < LD < LD
Perylene < LD < LD
1,2-Acenaphthylenone 470 373
Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan 26 37
Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 13 18
2,3-5,6-Dibenzoxalene 10 13
Benzo[k,l]xanthene < LD < LD
4-Oxapyrene-5-one < LD < LD
9H-Fluoren-9-one 43 56
9,10-Anthraquinone < LD < LD
Xanthone < LD < LD
Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene 20 23
3-methylphenanthrene 12 15
2-methylphenanthrene 18 22
2-methylanthracene 3 1
4,9-methylphenanthrene 10 13
1-methylphenanthrene 11 13
Octadecane 83 91
Nonadecane 35 40
Eicosane 93 101
Heneicosane 83 99
Docosane 133 141
Tricosane 65 65
Tetracosane 38 29
Pentacosane 73 60
Hexacosane 18 13
Heptacosane < LD < LD
Vanillin 2 × 10³ 3 × 10³
Acetovanillone 295 469
Vanillic Acid 404 627
3-Guaiacylpropanol 70 98
Conyferyl Aldehyde 158 108
Syringaldehyde 2 × 10³ 2 × 10³
Syringol 913 433
Acetosyringone 160 123
Isoeugenol 404 95
Syringyl Acetone 366 404
Propionyl Syringol 411 479
Syringic Acid 233 335
Synapyl Aldehyde 305 209
Palmitoleic Acid < LD < LD
Palmitic Acid 383 351
Oleic Acid < LD < LD
Stearic Acid 131 149
4-Nitrocatechol 180 11 × 10³
Pyrogallol 40 89
Methylsyringol 19 14
Vanillylmandelic acid < LD 59
2-methyl-2-pentanedioic Acid < LD 8
Tyrosol 93 115
5-Methyl-5-Nitrocatechol 61 508
3-Methyl-5-Nitrocatechol 261 790
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Bin 0 Bin 1 Bin 2 Bin 3 Bin 4 Bin 5 Bin 6
Integrated OH exposure

(molecule cm-3 hour)
(n = nb samples)

 0
n = 11

> 0 - 0.5 x 106

n = 6
0.5 - 2 x 106

n = 11
2 - 4 x 106

n = 17
4 - 6 x 106

n = 15
6 - 7.5 x 106

n = 8
7.5 - 9 x 106

n = 2

Total Contribution* (% OA) 52 20 20 14 10 13 9

Primary Compounds (% OA)

Levoglucosan 29.18 9.45 9.63 6.34 4.58 6 3.51
(min - max) (12.74 - 45.28) (3.84 - 14.66) (2.19 - 23.27) (1.82 - 15.69) (1.79 - 13.85) (3.15 - 13.52) (3.24 - 3.78)

3.19 0.79 1.37 0.88 0.53 0.77 0.32

(0.90 - 6.93) (0.23 - 1.33) (0.18 - 4.07) (0.17 - 2.18) (0.17 - 1.90) (0.18 - 2.10) (0.20 - 0.45)

0.5 0.18 0.17 0.08 0.05 0.06 0.02

(0.09 - 0.87) (0.06 - 0.30) (0.02 - 0.44) (0.01 - 0.19) (0.01 - 0.13) (< 0.01 - 0.12) (< 0.01 - 0.03)

0.19 0.09 0.14 0.12 0.09 0.14 0.09

(0.04 - 0.53) (0.02 - 0.16) (< 0.01 - 0.35) (0.02 - 0.24) (0.02 - 0.25) (0.02 - 0.23) (0.02 - 0.17)

0.44 0.16 0.15 0.04 0.03 0.03 0.02

(0.11 - 1.34) (0.08 - 0.38) (0.02 - 0.68) (0.01 - 0.14) (< 0.01 - 0.09) (< 0.01 - 0.07) (0.01 - 0.03)

0.15 0.06 0.07 0.05 0.03 0.05 0.08

(0.06 - 0.67) (0.04 - 0.09) (0.02 - 0.31) (0.01 - 0.13) (0.01 - 0.11) (0.02 - 0.12) (0.02 - 0.13)

0.41 0.18 0.19 0.16 0.12 0.16 0.1

(0.11 - 0.84) (0.09 - 0.34) (0.05 - 0.50) (0.05 - 0.36) (0.04 - 0.35) (0.06 - 0.31) (0.06 - 0.15)

0.08 0.04 0.03 0.02 0.02 0.02 0.02

(0.03 - 0.19) (0.02 - 0.07) (< 0.01 - 0.08) (< 0.01 - 0.05) (< 0.01 - 0.05) (0.01 - 0.05) (0.01 - 0.02)

0.22 0.07 0.14 0.13 0.1 0.2 0.14

(BDL - 0.97) (BDL - 0.23) (BDL - 0.46) (BDL - 0.28) (BDL - 0.32) (0.02 - 0.36) (0.03 - 0.25)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.05) (BDL - < 0.01) (BDL - 0.02) (BDL - 0.01) (BDL - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

0.08 0.02 0.05 0.05 0.04 0.07 0.05

(BDL - 0.33) (BDL - 0.07) (BDL - 0.15) (BDL - 0.11) (BDL - 0.12) (< 0.01 - 0.14) (< 0.01 - 0.09)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.03) (BDL - < 0.01) (BDL - 0.03) (BDL - 0.01) (BDL - 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.04) (BDL - < 0.01) (BDL - 0.04) (BDL - 0.02) (BDL - 0.02) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)

Mannosan

Galactosan

Acenaphtene

Acenaphtylene

Fluorene

Phenanthrene

Anthracene

Fluoranthrene

Acephenanthrene

Pyrene

Benzo[a]anthracene

Chrysene

Benzo[b]fluoranthrene
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Integrated OH exposure
(molecule cm-3 hour)

(n = nb samples)
 0

n = 11
> 0 - 0.5 x 106

n = 6
0.5 - 2 x 106

n = 11
2 - 4 x 106

n = 17
4 - 6 x 106

n = 15
6 - 7.5 x 106

n = 8
7.5 - 9 x 106

n = 2

BDL BDL BDL BDL BDL BDL BDL

   

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 BDL BDL BDL

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 BDL BDL

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)   

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 BDL BDL

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)   

BDL BDL BDL BDL BDL BDL BDL

       

0.31 0.14 0.15 0.10 0.08 0.11 0.08

(0.12 - 0.67) (0.07 - 0.23) (0.03 - 0.42) (0.01 - 0.23) (0.01 - 0.20) (0.03 - 0.18) (0.03 - 0.13)

0.02 < 0.01 0.01 0.01 < 0.01 0.02 0.01

(BDL - 0.06) (BDL - 0.02) (BDL - 0.03) (BDL - 0.02) (BDL - 0.03) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.02)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.02) (BDL - < 0.01) (BDL - 0.01) (BDL - 0.01) (BDL - 0.01) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 BDL BDL

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)   

0.03 0.01 0.02 0.02 0.01 0.02 0.02

(0.01 - 0.10) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.05) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.03)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 BDL BDL

(BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)   

BDL BDL BDL BDL BDL BDL BDL

       
Xanthone

Benzo[e]pyrene

Benzo[a]pyrene

Perylene

1,2-Acenaphthylenone 

Benzo[b]naphtho[1,2-d]furan

Benzo[b]naphtho[2,3-d]furan 

2,3-5,6-Dibenzoxalene 

Benzo[k,l]xanthene 

4-Oxapyrene-5-one

9H-Fluoren-9-one

9,10-Anthraquinone

Benzo[j]fluoranthene

Benzo[k]fluoranthene
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Integrated OH exposure
(molecule cm-3 hour)

(n = nb samples)
 0

n = 11
> 0 - 0.5 x 106

n = 6
0.5 - 2 x 106

n = 11
2 - 4 x 106

n = 17
4 - 6 x 106

n = 15
6 - 7.5 x 106

n = 8
7.5 - 9 x 106

n = 2

0.03 < 0.01 0.01 0.01 < 0.01 0.01 0.01

(< 0.01 - 0.14) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.06) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.02)

0.02 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(< 0.01 - 0.08) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

0.03 0.01 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 0.01

(< 0.01 - 0.12) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.03) (BDL - < 0.01) (BDL - 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

0.02 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(< 0.01 - 0.07) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

0.02 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(< 0.01 - 0.10) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

0.05 0.02 0.03 0.03 0.02 0.03 0.02

(< 0.01 - 0.09) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.09) (< 0.01 - 0.06) (< 0.01 - 0.06) (< 0.01 - 0.07) (< 0.01 - 0.03)

0.03 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.02

(< 0.01 - 0.06) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.03) (0.01 - 0.02)

0.04 0.01 0.03 0.02 0.02 0.03 0.02

(< 0.01 - 0.12) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.10) (< 0.01 - 0.07) (< 0.01 - 0.06) (< 0.01 - 0.08) (< 0.01 - 0.04)

0.04 0.01 0.03 0.02 0.02 0.03 0.02

(BDL - 0.09) (BDL - 0.03) (BDL - 0.08) (BDL - 0.06) (BDL - 0.06) (< 0.01 - 0.07) (< 0.01 - 0.03)

0.06 0.02 0.04 0.04 0.03 0.05 0.03

(BDL - 0.15) (BDL - 0.05) (BDL - 0.13) (BDL - 0.08) (BDL - 0.09) (< 0.01 - 0.09) (< 0.01 - 0.04)

0.03 0.09 0.14 0.12 0.09 0.14 0.09

(BDL - 0.08) (BDL - 0.02) (BDL - 0.06) (BDL - 0.04) (BDL - 0.04) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.02)

0.02 < 0.01 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.04) (BDL - 0.02) (BDL - 0.04) (BDL - 0.02) (BDL - 0.02) (BDL - 0.02) (< 0.01 - < 0.01)

0.04 0.01 0.02 0.02 0.01 0.02 < 0.01

(BDL - 0.08) (BDL - 0.03) (BDL - 0.07) (BDL - 0.04) (BDL - 0.04) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.02)

Tetracosane

Pentacosane

Acenaphtene

Cyclopenta[d,e,f]phenanthrene-4-one

3-methylphenanthrene

2-methylphenanthrene

2-methylanthracene

4,9-methylphenanthrene

1-methylphenanthrene

Octadecane

Nonadecane

Eicosane

Heneicosane

Docosane
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Integrated OH exposure
(molecule cm-3 hour)

(n = nb samples)
 0

n = 11
> 0 - 0.5 x 106

n = 6
0.5 - 2 x 106

n = 11
2 - 4 x 106

n = 17
4 - 6 x 106

n = 15
6 - 7.5 x 106

n = 8
7.5 - 9 x 106

n = 2

0.02 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.03) (BDL - 0.02) (BDL - 0.02) (BDL - 0.01) (BDL - < 0.01) (< 0.01 - 0.01) (< 0.01 - < 0.01)

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.02) (BDL - < 0.01) (BDL - 0.02) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)

0.28 0.10 0.05 0.03 0.03 0.02 0.03

(BDL - 0.53) (0.04 - 0.14) (0.02 - 0.11) (0.02 - 0.05) (0.02 - 0.04) (0.02 - 0.03) (0.02 - 0.03)

0.29 0.07 0.04 0.03 0.02 0.02 0.02

(0.15 - 0.53) (0.03 - 0.12) (0.02 - 0.09) (0.01 - 0.07) (0.01 - 0.04) (0.01 - 0.05) (0.02 - 0.02)

2.73 1.71 1.12 0.67 0.53 0.60 0.62

(1.80 - 5.92) (0.79 - 2.66) (0.44 - 2.49) (0.41 - 0.94) (0.39 - 0.83) (0.40 - 0.85) (0.54 - 0.71)

1.43 1.08 0.59 0.25 0.16 0.19 0.13

(0.49 - 2.98) (0.24 - 2.42) (0.10 - 1.21) (0.09 - 0.48) (0.09 - 0.30) (0.10 - 0.29) (0.09 - 0.17)

0.09 0.06 0.03 0.01 0.01 0.01 0.01

(0.02 - 0.46) (0.01 - 0.14) (< 0.01 - 0.14) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.02)

0.41 0.20 0.11 0.06 0.05 0.05 0.05

(0.18 - 0.66) (0.08 - 0.29) (0.04 - 0.17) (0.04 - 0.09) (0.02 - 0.09) (0.03 - 0.06) (0.04 - 0.06)

1.22 0.67 0.27 0.09 0.08 0.09 0.09

(0.38 - 2.65) (0.21 - 1.08) (0.01 - 0.78) (< 0.01 - 0.16) (0.01 - 0.12) (0.01 - 0.12) (0.06 - 0.12)

4.61 1.46 0.36 0.22 0.21 0.21 0.25

(0.42 - 8.45) (0.29 - 2.71) (0.18 - 0.65) (0.16 - 0.31) (0.14 - 0.41) (0.15 - 0.35) (0.15 - 0.34)

0.74 0.32 0.24 0.16 0.10 0.12 0.10

(0.40 - 1.48) (0.16 - 0.47) (0.03 - 0.55) (0.02 - 0.33) (0.02 - 0.26) (0.02 - 0.26) (0.06 - 0.14)

0.94 0.18 0.09 0.05 0.03 0.04 0.04

(0.34 - 1.38) (0.05 - 0.44) (0.02 - 0.28) (0.02 - 0.12) (0.02 - 0.08) (0.02 - 0.08) (0.02 - 0.05)

0.02 < 0.01 BDL BDL < 0.01 < 0.01 < 0.01

(BDL - 0.20) (BDL - < 0.01)   (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)

0.28 0.09 0.15 0.09 0.06 0.11 0.04

(BDL - 1.06) (0.02 - 0.21) (0.01 - 0.63) (< 0.01 - 0.31) (< 0.01 - 0.24) (0.01 - 0.25) (0.01 - 0.07)

Synapyl Aldehyde

Palmitoleic Acid

Palmitic Acid

Propionyl Syringol

Hexacosane

Heptacosane

Conyferyl Aldehyde

Syringaldehyde

Syringol

Methylsyringol

Acetosyringone

Isoeugenol

Syringyl Acetone

3-Guaiacylpropanol
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Integrated OH exposure
(molecule cm-3 hour)

(n = nb samples)
 0

n = 11
> 0 - 0.5 x 106

n = 6
0.5 - 2 x 106

n = 11
2 - 4 x 106

n = 17
4 - 6 x 106

n = 15
6 - 7.5 x 106

n = 8
7.5 - 9 x 106

n = 2

< 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 < 0.01 BDL BDL

(BDL - 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01) (BDL - < 0.01)   

0.11 0.05 0.06 0.04 0.03 0.05 0.02

(0.02 - 0.24) (< 0.01 - 0.10) (< 0.01 - 0.20) (< 0.01 - 0.10) (< 0.01 - 0.08) (< 0.01 - 0.09) (< 0.01 - 0.03)

Non-conventiona l Primary Compounds (% OA)

1.66 0.8 1.06 0.86 0.62 1.01 0.7

(0.34 - 4.22) (0.33 - 1.69) (0.27 - 2.48) (0.23 - 1.86) (0.20 - 1.51) (0.20 - 2.03) (0.20 - 1.19)

0.29 0.13 0.17 0.14 0.14 0.14 0.1

(0.08 - 0.93) (0.06 - 0.25) (0.05 - 0.40) (0.05 - 0.26) (0.04 - 0.84) (0.05 - 0.26) (0.05 - 0.16)

0.24 0.12 0.16 0.14 0.1 0.14 0.09

(0.09 - 0.46) (0.06 - 0.18) (0.05 - 0.37) (0.05 - 0.35) (0.05 - 0.26) (0.06 - 0.26) (0.07 - 0.12)

0.17 0.09 0.11 0.08 0.06 0.08 0.05

(0.06 - 0.33) (0.04 - 0.13) (0.03 - 0.26) (0.03 - 0.19) (0.02 - 0.15) (0.04 - 0.14) (0.04 - 0.07)

0.02 0.02 0.03 0.02 0.02 0.02 0.01

(BDL - 0.06) (BDL - 0.04) (< 0.01 - 0.05) (< 0.01 - 0.05) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.02)

0.36 0.16 0.17 0.12 0.09 0.12 0.15

(0.11 - 1.75) (0.09 - 0.28) (0.07 - 0.70) (0.06 - 0.31) (0.05 - 0.19) (0.07 - 0.20) (0.07 - 0.22)

Secondary Compounds (% OA)

0.19 0.81 1.68 2.43 1.77 1.92 1.05

(BDL - 1.37) (0.40 - 1.41) (0.88 - 2.83) (0.71 - 6.27) (0.70 - 4.11) (0.97 - 3.65) (0.96 - 1.14)

0.05 0.15 0.2 0.18 0.14 0.15 0.11

(BDL - 0.36) (0.07 - 0.26) (0.08 - 0.50) (0.07 - 0.28) (0.06 - 0.23) (0.10 - 0.19) (0.09 - 0.13)

0.15 0.48 0.45 0.32 0.25 0.24 0.19

(BDL - 0.59) (0.30 - 0.57) (0.17 - 0.94) (0.14 - 0.59) (0.12 - 0.42) (0.20 - 0.34) (0.18 - 0.20)

0.02 0.08 0.06 0.04 0.03 0.03 0.02

(BDL - 0.09) (0.03 - 0.16) (0.02 - 0.17) (0.02 - 0.08) (0.01 - 0.06) (0.02 - 0.05) (0.02 - 0.02)

< 0.01 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02 0.02

(BDL - 0.01) (< 0.01 - 0.02) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.03) (< 0.01 - 0.04) (< 0.01 - 0.04) (0.01 - 0.03)

4-Methyl-5-Nitrocatechol

3-Methyl-5-Nitrocatechol

Vanillylmandelic acid

Methylglutaric acid

4 Nitrocatechol

Syringic Acid

Pyrogallol

Oleic Acid

Stearic Acid

Tyrosol

Vanillin

Acetovanillone

Vanillic Acid
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Annexe 3 

Supplementary information for 

INFLUENCE OF THE VAPOR WALL LOSS ON THE DEGRADATION RATE 

CONSTANTS IN CHAMBER EXPERIMENTS: CASE STUDY OF THE 

LEVOGLUCOSAN AND OTHER BIOMASS BURNING MARKERS 

 

 

 

 

 

Figure S1: Calculate condensation sink �     (s-1) with an accommodation coefficient α of 

0.1. 

 

 

 

 

 



ANNEXE 3  

252 

 

 

 

 

 

Figure S2: Influence of the factors on the model in the case of levoglucosan – mean effect 

plots for RMSE. 
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Figure S3: Comparison of our results for the saturation vapor concentration ܥ∗ and vapor 

wall loss rate �௪���/� to those by Ye et al. (2015). 
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Figure S4: Observed and modeled evolution during aging of the particulate-phase 

concentration corrected for wall loss (and normalized to the initial concentration) of 

several BBOA markers. The colored markers are the TAG-AMS measurements, the solid 

black line represents the best fit, and the grey area is all the individual solutions with a 

RMSE < 15 %. Only one replicate is shown for each compound (exp. 5 for 3-guaiacyl 

propanol, exp.6 for acetosyringone and mannosan, and exp.2 for conyferyl aldehyde.)   
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