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            초록
          
        

        
          Ultrafine particles (< 100 nm in diameter, UFP) are known to be more toxic per unit mass than larger particles and contribute to more than 90% in particle number concentrations in urbanized cities but much less in mass. The major sources of UFP are vehicle emissions in urban areas. Due to their tiny size (the sizes of UFP from vehicle emissions range from 10 to 60 nm depending on engine and fuel types), inhaled UFP can reach the deepest area of respiratory track (e.g., pulmonary alveoli) as well as all of the body via lymph and blood circulation causing various adverse health effects. This article reviews the sources and emission factors of UFP, temporal and spatial distributions in urban areas and their health effects reported by toxicological and epidemiological studies. We also compared the levels of UFP concentrations measured in other countries with those in Korean cities to evaluate the public exposure to UFP in Korea. Ultimately, we expect this study can contribute to developing the risk assessment techniques for public exposure to UFP in the urbanized cities in Korea. 
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      1. 서 론
      최근 PM2.5(지름 2.5 μm보다 작은 입자; particulate matter smaller than 2.5 μm in diameter)로 대표되는 입자상 물질의 농도 증가는 한국과 중국을 포함하는 동북아시아뿐만 아니라 전지구적으로 가장 심각한 대기오염 중 하나로 인식되고 있다. 대기 중의 입자상 물질은 주로 크기에 따라 부유먼지(PM10), 미세먼지(PM2.5), 나노미세먼지(Ultrafine Particles-UFP; 지름 100 nm 이하의 입자상 물질)로 구분된다. 그러나 이들 크기에 따른 주요 생성/발생원 및 대기 중 제거 기작이 서로 다르며, 이들을 구성하고 있는 주요 성분의 비율도 상이할 뿐만 아니라 인체에 미치는 영향도 다른 것으로 알려져 있다(Morawska et al., 2008). 최근 한국을 비롯한 동아시아에서는 고농도 PM2.5 대기오염에 대해 사회적으로 큰 관심을 가지고 이에 대한 연구가 활발히 진행되고 있지만, 미국, 호주, 유럽 등의 도시화가 이루어진 선진국을 중심으로 PM2.5뿐만 아니라 나노미세먼지(UFP)의 유해성이 부각되면서 이에 대한 연구가 활발히 진행되고 있다. 대기 중 화학과정을 통한 이차생성이 주요 생성원인 PM2.5와는 달리 UFP는 차량과 같은 화석 및 생물연료 연소를 통한 직접 배출이 주요 발생원이다(Kumar et al., 2014). 따라서 도로망이 조밀하게 발달된 도심지역에서는 UFP가 도시 배경 농도보다 많게는 10배 이상 나타날 수 있어 세계적으로 진행되고 있는 도시팽창과 교통량 증가, 그에 따른 도로망 확장으로 인해 UFP에 노출되는 인구의 증가가 예상된다(Kumar et al., 2014). 실제 인도 델리에서 수행한 초기 연구결과는 2010년 인구 백만 명당 약 1900명이 차량에서 방출된 UFP에 의해 사망하는 것으로 제시하였고, 많은 아시아 도시에서 이와 유사한 건강상의 영향이 있을 것으로 예상하고 있다(Kumar et al., 2011a). 

      도심지역에서 UFP는 (1) 연소기관으로부터의 배출 강도의 다양성(Morawska et al., 2008), (2) 희석, 결착, 증발, 응결, 침전 등의 활발한 운동역학적 특성(Birmili et al., 2013; Choi and Paulson, 2016), (3) 대기경계층 높이, 풍향/풍속, 온도/습도, 도심구조에 의한 바람장의 변화 등의 대기 조건(Buccolieri et al., 2010; Choi et al., 2016)을 포함하는 매우 복합적 원인으로 인해 시ㆍ공간적으로 매우 복잡한 분포양상을 보인다. 

      그러나 아직 실제 다양한 미소도심구조에서 나타나는 UFP의 비균질분포에 대한 연구는 활발히 진행되고 있지 못하며 비균질분포에 기반한 UFP 노출에 의한 대중 보건의 관점에서 이에 대한 연구가 필요하다. 또한 새로운 입자상 물질의 생성(new particle formation, NPF)이 대기 중 구름응결핵 생성의 절반 이상을 차지할 것으로 예상됨을 고려하면(Bianchi et al., 2016), 비록 조성은 다르지만 도심지역에서 방출되는 UFP 역시 기후에 영향을 줄 수 있다(Kumar et al., 2010). 

      비록 실제 미소도심환경에서의 UFP 비균질분포에 대한 연구가 초기단계이기는 하지만, 도심 전반에서의 UFP의 방출, 대기 중 분포, 물리/화학적 변환, 인체에 미치는 영향 등에 대한 연구는 세계적으로 점차 활발히 진행되고 있는 가운데, 본 논문에서는 현재 알려진 다양한 발생원으로부터의 UFP 배출량과 대륙간, 도시간, 도심 내에서의 공간분포 및 계절적, 일중 시간적 농도 변화, 그리고 인체에 미치는 영향 등에 대한 리뷰를 수행하였다. 이와 함께 한국에서 관측된 UFP 시ㆍ공간적 특성 등을 다른 국가들의 연구결과와 비교함으로써 현재 한국 내에서의 UFP 농도 수준을 살펴보고 향후 한국에서 필요한 연구를 제안한다. 

      지면상 UFP의 크기분포 변화와 화학조성, 결착, 증발, 응결, 침전 등의 역학적 행동에 관한 주제는 후속 논문에서 다루도록 한다. 

    

    

  
    
      2. 발생원(자연적 생성 vs. 인위적 배출)
      
        2.1 자연 발생(New particle formation, NPF)
        비록 도심지역에서의 나노미세먼지(UFP)는 차량과 같이 연료연소를 통해 방출되는 것이 주요한 배출원이지만 다양한 환경에서 자연적으로도 발생한다는 것이 관측을 통해 밝혀졌다. 휘발성이 작은 기체상 물질들이 핵형성 과정을 통해 입자상 물질로 변환되고, 이렇게 형성된 초기 입자에 휘발성이 작은 기체들이 응축함으로써 성장하는 것이 주요 원인이다(Seinfeld and Pandis, 1998). NPF는 위도에 따라서는 극지역에서 열대지역까지, 지형적으로는 해안, 대양, 대륙에 걸쳐서, 지표 환경적으로는 산림, 청정, 시골, 도심지역까지 매우 다양한 환경에서 관측되었으며, 대기 중 에어로졸의 공급에 중요한 역할을 담당한다(Kulmala et al., 2004; Table 1). 

        
          Table 1. 
				
          

          
            Summary of new particle formation events observed in various environments and potential origins.
          
          

        

        
          
            
              	Environments
              	Region
              	Time of NPF
              	Potential origin of the nucleation events
              	References
            

          
          
            	Continental
            	Free
troposphere
            	Jungfraujoch (Switzerland)
            	-
            	Highly oxygenated molecules (transported from polluted boundary layer) play an important role in NPF in addition to H2SO4-NH3-H2O ternary nucleation
            	(Bianchi et al., 2016)
          

          
            	Boreal forests
            	Hyytiälä (Finland),
Egbert (Canada)
            	Late morning
            	Sulfuric acid and organic induced formation (oxidation of monoterpenes by OH) followed by condensation of organic vapors
            	(Lauros et al., 2011;
Pierce et al., 2011)
          

          
            	Hyytiälä (Finland)
            	Morning
            	NPF occurred within 2 h from strong turbulence onset due to boundary layer evolution including mixing with residual layer and entrainment from free troposphere
            	(Nilsson et al., 2001)
          

          
            	Rural
mountain
            	Southern Germany
            	Mid-day hours
            	H2SO4-NH3-H2O ternary homogeneous nucleation may play a key role under dry and strong solar radiance conditions with low condensational sinks, but particle growth was attributed to condensable organic vapors (monoterpenes)
            	(Birmili et al., 2003)
          

          
            	Regional
            	Barcelona (Spain)/
Five sites in Canada/
Five sites in Finland
and Sweden
            	Morning
            	Intrusion of dry and cool air masses with low condensation sinks (like cold fronts) and mixing of two air masses
            	(Dall’Osto et al., 2013)
(Jeong et al., 2010)
(Hussein et al., 2009)
          

          
            	Urban
            	Above the city center of
Barcelona
            	Afternoon
            	Decreased condensation sinks due to dilution of primary particles and additional sources of organic vapors from both traffic emissions and evaporation of primary particles
            	(Dall’Osto et al., 2013)
          

          
            	Ocaanic
            	Coastal
            	Mace Head (Ireland)
            	Daytime
            	Molecular iodine and condensable iodine vapors in the presence of sunlight and ozone (although sulfuric acid plays a role)
            	(O’Dowd et al., 2002;
O’Dowd and Hoffmann, 2005)
          

          
            	Open ocean
            	-
            	-
            	Iodine species increase the lifetime of a cluster of sulfates, enhancing the possibility to grow to new particles
            	(O’Dowd and Hoffmann, 2005)
          

          
            	Arctic coast
            	Alert (Canada), Canadian
Archipelago
            	Summer time
            	Dimethyl sulfide (DMS) as well as condensable organic species may play a role, providing an oxidation product, methane sulfonic acid under clean conditions with low condensation sinks
            	(Leaitch et al., 2013;
Willis et al., 2016)
          

          
            	Chukchi and Beaufort
            	Sea September
            	Condensable organic compounds from active oceanic biological production may contribute to NPF and growth to detectable sizes
            	(Kim et al., 2015a)
          

          
            	Korea
            	Maritime
            	Gosan (Jeju Island)/
Anmyeon Island)
            	Late morning
to early
afternoon
            	Two different causes were suggested: (1) vertical mixing with upper residual layer and subsidence of upper clean air under high pressure conditions with cold air incursion from Asian continental outflows and (2) photochemical reactions probably of SO2.
            	(Song et al., 2010;
Kim et al., 2013)
          

          
            	Regional
Maritime
background
            	Four background sites in Jeju,
Anmyeon, and Baengyueong
Islands)
            	Late morning
            	Regional NPF events over 540 km were related to synoptic weather patterns (incursion of cold and dry air masses from northern China with clear sunny sky), although formation rates were variable for each site.
            	(Kim et al., 2016)
          

          
            	Coastal
            	Taean
            	Around noon
            	Photochemical formation
            	(Maskey et al., 2012)
          

          
            	Urban
            	Gwanju
            	Daytime
            	Photochemical formation and combustion events
            	
          

          
            	Industrial
            	Yeosu
            	Daytime
            	High emissions of gas pollutants and organic vapors from industries were responsible to NPF via photochemical reactions
            	
          

        

        

        새로운 입자상 물질이 형성되기 위해서는 먼저 몇몇 분자가 모여 하나의 작은 덩어리(cluster)를 형성해야 한다. 가장 중요하다고 알려진 cluster 형성 과정은 황산과 수증기가 cluster를 형성하는 2원 핵형성(homogeneous binary nucleation)이다(Weber et al., 1997). 그러나 황산의 농도만으로는 수많은 지역과 환경에서 관측된 NPF 속도를 충분히 설명할 수 없었고, 이를 보충하기 위해 황산-암모니아-수증기가 포함되는 3원 핵형성(ternary nucleation)이 도입되었다(Weber et al., 1998). 여러 선행연구는 3원 핵형성이 황산만을 고려하였을 때 설명할 수 없었던 NPF 관측속도를 재현하였다(예를 들면, Birmili and Wiedensohler, 2000). 그러나 보다 다양한 환경에서의 NPF 관측결과가 축적됨에 따라, 이들이 초기 cluster 형성과정을 설명할 수는 있지만 관측 가능한 크기로의 성장을 설명하기에는 여전히 부족하다는 것이 밝혀졌다(Birmili et al., 2003). 또한, Table 1에서 제시한 것처럼 NPF는 화학과정뿐만 아니라 기상 및 주변 대기의 조성 역시 영향을 미치기 때문에 다양한 환경에서 다양한 원인에 의해 산발적으로 발생한다. 이러한 복잡성으로 인해 아직까지 입자의 생성과 성장에 대한 기작이 명확하게 규명되지는 못하였다(Dall’Osto et al., 2018). 

        그럼에도 불구하고 현재까지의 연구결과들을 종합하면 다음과 같다(Table 1). 입자상 물질의 생성에 필요한 초기 cluster 형성과 성장에 가장 중요한 과정은 황산-수증기의 2원 핵형성이며, 암모니아를 포함하는 3원 핵형성 과정 역시 중요한 역할을 담당한다. 그러나 초기 cluster가 관측 가능한 크기(1~3 nm)로 성장하기 위해서는 환경에 따라 다양한 물질들이 필요하다. 대륙의 대기에서 가장 중요한 물질은 monoterpenes와 같은 휘발성 유기화합물로 지목되었다(Tunved et al., 2006; Lauros et al., 2011). Monoterpenes는 산림(주로 침엽수림)에서 방출되는 생물성 불포화 유기화합물(C10H16)로 OH 또는 오존과의 반응 생성물이 가스-입자 변환과정을 거쳐 이차생성 유기입자를 생성한 다(Tunved et al., 2006). 해양 대기에서는 (1) dimethyl sulfide (DMS)와 같은 유기황화합물(Leaitch et al., 2013), (2) 거대조류 등에서 방출하는 요오드화 탄소 또는 요오드 분자(O’Dowd and Hoffmann, 2005), (3) 해수면에서 거품 파열에 의해 대기로 유입된 유기물질이 중요한 역할을 담당하는 것으로 알려졌다(O’Dowd et al., 2004). Kim et al. (2015a)은 태평양 북극해에서 활발한 생물활동과 NPF의 상관성을 제시함으로써 NPF와 새로운 입자들의 성장에 생물기원의 유기화합물의 중요성을 확인하였다. 또한, 초기 입자의 생성과 성장을 설명하는 요소로 화학과정과 더불어 종관 기상과 주변 대기의 조성이 지목되었다(Nilsson et al., 2001). 이미 존재하고 있는 큰 입자의 수가 많으면 응결기체는 새로운 입자를 생성하고 성장시키기 보다는 기 존재하고 있던 입자들로 응결하여 제거된다(condensational sinks). 따라서 NPF는 condensational sinks가 작고 응결하는 기체들이 풍부한 환경에서 발생할 수 있다(Dall’Osto et al., 2013). 이러한 환경은 특정 종관기상 패턴에서 발생한다. 예를 들어, 많은 경우에 NPF는 입자상 물질의 농도가 낮은 건조하고 차가운 기단이 침투하면서 발생한다(Table 1). 기단이 혼합하면서 적은 condensational sink와 상대적으로 풍부한 응결기체가 결합하여 NPF가 발생할 수 있다. 이러한 경우에 수 백 km에 이르는 매우 광범위한 지역에서 NPF 현상이 동시에 발생하기도 한다(Hussein et al., 2009; Jeong et al., 2010; Dall’Osto et al., 2013; Kim et al., 2016). 보다 작은 규모로는 오전 시간에 지표가열로 야간 안정경계층(nocturnal boundary layer)이 붕괴되면서 상층의 잔류층(residual layer)과 혼합될 때, 또는 대기경계층의 성장으로 인해 자유대류권이 유입(entrainment)될 때 발생할 수 있다(Nilsson et al., 2001). 이러한 환경에서도 역시 적은 condensational sinks를 갖는 상층의 공기와 풍부한 응결기체를 함유한 대기경계층의 공기가 혼합되어 발생한다(Song et al., 2010; Kim et al., 2013; Bianchi et al., 2016). 

        NPF 현상에 대한 한국에서의 연구들은 화학과정보다는 주로 이러한 기상적 요인에 초점을 맞추어 수행되어 왔다(Table 1). 따라서 향후 한국에서는 NPF가 어떠한 화학과정에 의해 주로 결정되는가에 대한 연구가 필요할 것으로 보인다. 

      

      
        2.2 인위적 발생원
        
          2.2.1 차량연료연소배출
          나노미세먼지(UFP)는 자연적으로 생성되는 것 외에 연료연소와 같은 인간활동으로 직접 배출된다. 산업 활동이나 발전소 등이 밀집되지 않은 도심지역에서는 자동차와 같은 이동오염원이 가장 큰 배출원이다(Morawska et al., 2008; Kumar et al., 2011b). Kumar et al. (2014)은 유럽에서 배출되는 전체 입자 개수 중 UFP가 84%를 차지하고 있고, 차량 배출이 입자의 전체 수 배출량의 약 60% 정도를 차지한다고 평가하였다. 또한 입자 수 배출량은 인구와 비례하는 것으로 보고하였다. 한국에서의 등록 자동차 대수는 2006년 1,590만 대에서 2017년 2,253만 대로 10년간 매년 평균 3.2%씩 꾸준히 증가하고 있는 추세이다(MOLIT, 2018). 비록 자동차 엔진기술과 배기가스 저감기술의 발달 및 연료의 개선(예를 들면, 탈황 휘발유 등)으로 차량에서의 UFP의 배출량이 상당히 감소되었지만(Choi et al., 2014), 자동차의 증가와 도심지역의 확장 및 도로망의 조밀화로 인해 도심지역의 UFP 방출과 분포 특성에 대한 이해가 요구된다. 

          차량에서 배출되어 대기 중에 분포하는 과정은 3단계로 생각할 수 있는데 각 단계별로 배출 및 농도에 영향을 미치는 요인들이 다양하다(Table 2). 첫 단계는 배기구-도로 단계(tailpipe to roadway)로 배출가스가 배기구에서 외부 대기로 진입하는 수 초간의 짧은 시간에 이루어진다(Zhang and Wexler, 2004). 뜨거운 배출가스가 상대적으로 차가운 도로 환경에 진입하면 급격히 식어서 휘발성이 낮아지게 되고 응축을 통한 입자의 생성이 이루어 진다(Morawska et al., 2008). 따라서 차량배출 핵 모드의 입자들은 대기 온도가 낮을수록, 상대습도가 높을수록 높은 생성효율을 가지는 것으로 알려졌다(Ronkko et al., 2006). 일부 고체 입자들은 엔진마모나 윤활유 또는 타이어 마모 등을 통해 직접 배출되나, 전체 배출에 대한 기여도가 크지는 않다(Kumar et al., 2013). 이렇게 이차적으로 생성된 입자들은 크기가 매우 작아 결집(coagulation)이나 건식침전(dry deposition)에 의한 제거효율이 좋고, 도로 안에서 생성이 이루어지기 때문에 온ㆍ습도뿐만 아니라 차량이동에 의해 생성되는 난류에 의한 희석효과 역시 중요한 역할을 한다(Wang and Zhang, 2009). 또한 짧은 시간이지만 UFP의 형성이 기체-입자 변환에 의해 이루어지므로 차량 배기관에서 5 m 이내의 거리에서는 UFP의 형성이 관측되지 않는 경우도 있고(Morawska et al., 2007), 배출원으로부터 일정거리에 도달할 때까지 연료연소 가스가 충분히 희석되지 않은 경우, UFP의 수 농도가 증가하는 경우도 보고되었다(Timko et al., 2013; Choi and Paulson, 2016). 

          
            Table 2. 
				
            

            
              Three stages through which UFP distributions evolve as roadway plumes transport.
            
            

          

          
            
              
                	
                	Vehicle emission stages
              

              
                	Tailpipe-to-roadway
                	Roadway-to-ambient
                	Ambient
              

            
            
              	Time
scale
              	~ several seconds
(Zhang and Wexler, 2004)
              	~ several to tens of minutes
(Karner et al., 2010; Choi and Paulson, 2016)
              	~ several to tens of hours
(Seinfeld and Pandis, 1998)
            

            
              	Sources
and
Sinks
              	• Primary: solid particles directly emitted from engine wear and lubricating oil additives or tire-surface interactions (Morawska, 2008) 
• Secondary: formed by nucleation of condensable organic gases and sulfur compounds and by condensing onto primary solid particles (Zhang and Waxler, 2004)
              	• Secondary: sometimes formed in less diluted vehicle plumes due to concentrated carbonaceous and sulfur compounds (Timko et al., 2013; Choi and Paulson, 2016) 
• In a diluted plume with lower concentrations of condensable gases, evaporation can occur. At the same time, dry deposition and coagulation reduce number of UFP (Choi and Paulson, 2016)
              	• Mostly reside in accumulation mode (Morawska, 2008)
            

            
              	Controlling
factors in
dispersion
and
evolution of
size
distributions
and number
density
              	• Vehicle conditions (Kittelson et al., 2006b; Ronkko et al., 2006) 
• Vehicle wakes for dilution in initial stage of tailpipe emissions (Kumar et al., 2011b) 
• Temperature and humidity for new particle formation and condensation onto pre-existing particles (Morawska, 2008)
              	• Built environments near the roadways, modifying air flow field and turbulence for dilution (Lee et al., 2018) 
• Particle dynamics controls the evolution of particle size distributions and number concentrations including coagulation, dry deposition, and condensation/evaporation (Choi and Paulson, 2016) 
• Vehicle wakes can influence at small spatial scales (Wang and Zhang, 2009)
              	• Atmospheric stability; Atmospheric turbulence (Birmili et al., 2010; Choi et al., 2016) 
• Chemical processes in the atmosphere (Brown et al., 2012) 
• Coagulation and dry deposition (Kumar et al., 2011b)
            

          

          

          도로에서 방출 또는 생성된 UFP는 이동하면서 다양한 과정을 통해 진화하여 크기분포가 급격히 변화한다(Choi and Paulson, 2016). 교통 플룸(traffic plume)은 이동하면서 희석과정을 거치며 주변 공기와 동화되는데 이러한 과정을 도로-주변공기 단계(road-to-ambient stage, 2단계)로 정의하였다(Zhang et al., 2004). 오염물질의 농도가 도로로부터 거리에 따라 감소하면서 배경농도에 도달하는 거리를 고려하였을 때, 이 단계는 낮에는 도로로부터 300~500 m 내(Karner et al., 2010)이고 희석효율이 약한 밤에는 2 km까지도 연장되는 것으로 예상된다(Choi et al., 2012). 이 과정에서는 주변공기에 의한 희석이 수 농도와 크기분포의 변화에 가장 큰 영향을 미치나(Kumar et al., 2011b) 안정한 대기에서는 입자거동에 의한 결착 및 응집/증발 등의 입자역학적 진화 역시 상당한 영향을 줄 수 있다(Kerminen et al., 2007; Choi and Paulson, 2016). 최근에는 도심지역에서 이차생성 에어로졸의 모델결과가 관측 값을 과소 모의하는 원인이 차량 등에서 직접 배출된 UFP가 증발하면서 만들어지는 반휘발성 유기물질이 다시 입자상으로 전환되는 과정을 고려하지 않았기 때문이라는 가설이 제기되었다(Robinson et al., 2007). 이는 UFP가 PM2.5에도 중요한 영향을 미칠 수 있음을 나타낸다. UFP는 크기가 작아 확산에 의한 건식침전 효율이 높은 것으로 알려졌으나, 침전속도의 모수화는 관측자료의 부족으로 인해 큰 불확도를 가진다. Choi and Paulson (2016)은 관측을 통해 도로-주변공기 단계에서의 건식침전 영향이 상대적으로 적은 것으로 제시하였으나 Kumar et al. (2011b)은 리뷰논문을 통해 건식침전의 영향이 상당함을 제시하였다. 따라서 보다 정확한 UFP의 침전속도 모수화를 위해 다양한 환경에서의 관측이 요구된다. 

          교통 플룸이 도시 배경환경에 동화가 된 후(ambient stage, 3단계)에는 나노입자들은 주로 건식침전과 결집에 의해 수 농도가 줄어든다. 또한 도로-주변공기 단계에서의 크기분포와는 다르게 Aitken mode가 우세한 단봉분포를 보이는데 봉우리가 나타나는 60~100 nm 크기는 건식침전과 결집에 의한 제거효율이 상대적으로 낮아 대기 중에 오래 머물기 때문이다(Choi and Paulson, 2016). 도시 배경농도의 변화는 대기 안정도와 난류강도 등의 대기환경과 교통량, 건물분포 등의 건조환경 등에 영향을 받으며 이에 대한 논의는 3장에 제시하였다. 

          차량의 운행모드에 따라 UFP의 방출량과 입자크기는 차이를 보인다. 일반적으로 차량의 속도가 증가할수록 엔진의 부하와 연료소비량이 증가하고 배기 온도가 증가하기 때문에 UFP의 수 방출량은 증가한다(Ronkko et al., 2006). Ronkko et al. (2006)은 엔진 부하 200 Nm를 기준으로 이보다 높은 토크(torque)에서는 토크가 증가할수록 UFP의 배출이 증가하고 낮은 토크에서는 토크가 감소할수록 UFP의 배출이 증가하는 U자형 배출 패턴을 관측하였다. 이들은 그 원인으로 높은 토크에서는 배기 온도가 높아 산화촉매에서 이산화황의 산화를 강화시키기 때문에 황산-수증기의 이원 핵형성이 촉진된 반면, 낮은 토크에서는 낮은 배기온도로 인해 산화촉매의 효율이 감소함으로써 탄화수소류의 방출이 증가하였고 이로 인한 핵형성이 활발하였기 때문인 것으로 설명하였다. 탄화수소류에 의한 핵형성은 냉간시동(Cold-start)이 가열된 엔진의 운행시 보다 많은 UFP를 방출한다는 실험 및 관측결과와도 일치한다(Kittelson et al., 2006b). 

        

        
          2.2.2 비 차량연료연소배출
          차량의 UFP 방출에 대해서는 많은 연구가 이루어지고 있으나, 그 외의 배출원에 대한 연구는 아직 미흡하다(Kumar et al., 2013). 차량 외에도 다양한 배출원에서 UFP가 생성 방출되며, 이들은 도로교통이 상대적으로 적은 영향을 미치는 환경에서 주요한 역할을 담당할 수 있다. 주요 비 차량연료연소 배출원은 (1) 비행기 운행 및 공항, (2) 선박 및 항구, (2) 고형폐기물 소각장, (3) 목재 및 고체 생물성 연료연소, (4) 조리활동, (5) 발전소, (6) 산불, (7) 농업활동과 관련된 연소, (8) 건축/철거, (9) 나노물질 제조와 관련된 산업활동, (10) 도로면-타이어 마찰과 브레이크 마모, (11) 도로 재비산 등을 포함한다(Kumar et al., 2013). 비 차량연소배출에 대해서는 Kumar et al. (2013)에서 자세히 다루었기 때문에 여기서는 2.2.4절에서 각 배출원별 방출/생성량을 요약하여 차량연료연소의 경우와 비교하였다. 

        

        
          2.2.3 광화학 이차생성 NPF
          새로운 핵모드 입자의 형성은 기존에 존재하는 입자상 물질의 농도가 낮을 경우 보다 효과적인 것으로 알려져 있다(Kumar et al., 2013). 따라서 일반적으로 깨끗한 환경이 광화학과정에 의한 NPF의 발생에 유리한 것으로 생각되나, 많은 연구들은 도심지역에서도 광화학 과정에 의한 NPF를 보고하여 왔다(Morawska et al., 2008; Kumar et al., 2010; Maskey et al., 2012). 도심지역에서 광화학과정에 의한 이차생성은 주로 일사가 강한 낮에, 강한 바람과 발달된 대기경계층에 의해 오염물질들이 충분히 희석되었을 때, 그리고 SO2 농도의 증가와 함께 관측되었다(Woo et al., 2001; Reche et al., 2011; Kumar et al., 2013). 그러나 동일한 SO2 농도를 가졌더라도 지역에 따라 광화학 이차생성의 유무가 다르게 나타났기 때문에 SO2 농도증가가 반드시 광화학 이차생성을 야기하는 것은 아닌 것으로 보인다(Reche et al., 2011). 

          한국의 도심에서도 광화학 과정에 의한 UFP의 이차생성이 보고되었다. Park et al. (2008)은 광주 도심지역에서 총 126일의 관측일 중 18일에 걸쳐 UFP의 광화학 생성을 관측하였으며, 관측된 입자의 크기는 주로 10~30 nm 내에 분포하여 교통이나 지역난방 등의 다른 발생원에 비해 작을 뿐만 아니라 이 때의 평균 수 농도가 다른 발생원에 비해 11~19% 높았음을 보고하였다. 또한, 오후시간 대의 UFP와 SO2간의 상관관계는 전반적으로는 나타나지 않았으나, 광화학 이차생성 관측일로 한정하면 상관관계가 다소 증가하는 양상을 제시하였다(Park et al., 2008). Kim et al. (2017)은 서울에서 5~6월 한 달간의 관측기간 동안 총 6일의 광화학 이차생성 NPF을 관측하였으며, 광화학 이차생성 NPF는 다른 날에 비해 낮은 습도, 높은 자외선, 낮은 에어로졸 질량농도의 조건에서 발생함을 제시하였다. 그러나 광화학 이차생성 NPF의 발생이 이벤트성으로 발생하는 것에 비해 차량배출은 상시적이기 때문에 도심지역에서는 차량배출의 영향이 더욱 큰 것으로 판단된다. 

        

        
          2.2.4 나노미세먼지(UFP) 배출 계수(Particle number emission factor, PNEF)
          차량 연료연소에 의한 UFP 배출량 산출은 차량이 1 km 운행시 배출되는 UFP 수(#·km-traveled−1) 또는 1 kg의 연료가 연소될 때 배출되는 UFP 수(#·kg-fuel−1)의 두 가지 형태로 제시된다. 연료연소 시 배출되는 UFP는 주로 이차생성이 주요 원인이며, 이는 주변 공기의 특성 및 배기와 주변 공기의 혼합속도, 차량 운행 특성과 엔진부하, 차량의 노후 및 정비 수준, 연료의 종류 및 조성 등에 영향을 받을 뿐만 아니라 배기구로부터의 측정 거리 및 측정 장비에 따라서도 달라질 수 있기 때문에, 수 배에서 수십 배의 범위에서 변화하는 경향이 있다. 이러한 가변성은 디젤, 가솔린, LPG 차량 등에 대한 일반적인 배출량의 산출과 규제기준의 설정에도 많은 어려움을 준다. 

          Table 3에는 다양한 배출원으로부터의 배출계수(PNEF)를 요약하였다. 여기서는 비교를 위해 단위를 #·(kg-fuel)−1로 통일하였다. 단위 변환을 위해 연비는 차종에 상관 없이 0.12 L km−1를 연료밀도는 0.74 kg L−1를 사용하였다(Kittelson et al., 2004; Quiros et al., 2013). PNEF가 범위로 주어진 연구결과의 경우는 중위값을 이용하였고, 관측연구의 수가 5개 이상인 경우는 최대값과 최소값을 제외하고 평균하여 가장 일반적인 PNEF 값을 추출하고자 하였다. PNEF 산출 시 차량의 속도(엔진 토크)와 기기에서 관측할 수 있는 최소 입자 크기가 큰 영향을 미친다. 그러나 본 장에서는 이에 대해 따로 구분하는 대신 표준편차를 제시하였다. 

          
            Table 3. 
				
            

            
              Summary of particle number emission factors (PNEF) from various sources. When the number of studies exceeds 4, averaged values were calculated and otherwise, median values were used due to a wide range of estimates (values in parentheses are standard deviations). The sources of data were listed below. 
            
            

          

          
            
              
                	Sources
                	PNEF
(× 1016 #·kg-fuel−1)
                	min. size
(nm)
                	Vehicle speed
(km/h)
                	# of dataset used
                	Remarks
              

            
            
              	Vehicular
sourcesa#
              	Mixed fleet
              	0.29 (0.20)
              	13.1 (8.1)
              	77 (28)
              	23
              	
            

            
              	HDDV
              	1.91 (2.32)
              	11.9 (9.0)
              	68 (28)
              	14
              	
            

            
              	LDV
              	0.16 (0.10)
              	11.4 (10.1)
              	79 (32)
              	13
              	
            

            
              	Gasoline-powered car
              	0.03 (0.03)
              	11.6 (3.4)
              	64 (32)
              	7
              	
            

            
              	Diesel car
              	0.27 (0.17)
              	8.0 (3.8)
              	85 (23)
              	6
              	
            

            
              	CNG Bus
              	0.02 (0.01)
              	5.0 (-)
              	70 (14)
              	2
              	Dynamometer (1 study)
            

            
              	LPG-powered
              	0.004 (0.004)
              	8.0 (-)
              	70 (26)
              	4
              	Dynamometer (1 study)
            

            
              	Two-wheelers
              	0.53 (0.72)
              	7.5 (0.7)
              	45 (26)
              	2
              	Dynamometer/on-road
            

            
              	Road-tire interactionb
              	9.76(9.71) × 10−4
              	12.0 (5.2)
              	60 (-)
              	2
              	
            

            
              	Ship emissionsb
              	2.90 (2.00)
              	4.9 (3.1)
              	
              	5
              	
            

            
              	Aircraftb*
              	2.99 (1.44)
              	5.6 (1.23)
              	
              	5
              	
            

            
              	Domestic biomass burningb
              	0.98 (1.62)
              	7.7 (4)
              	
              	3
              	Including fast and slow
wood burning
            

            
              	Forest fireb
              	0.93 (1.38)
              	6.3 (2.9)
              	
              	4
              	
            

            
              	Cookingb
              	1.14 (0.68) × 1012 min−1 c
              	6.3 (0.6)
              	
              	5
              	
            

            
              	Municipal solid waste
incinerationb√
              	Approximately,
5.83 × 1012
particles·kg-waste−1
              	
              	
              	
              	Mostly particle number
concentration observed
in the stack
            

            
              	Power plantb
              	
              	
              	
              	
              	Only particle number
concentration in the
stack exist
            

          

          
            
              aValues were calculated with the data from Kumar et al. (2011b) and references therein. 
            

            
              # The results from (Choi et al., 2014), (Birmili et al., 2010), (Quiros et al., 2013), and (Huang et al., 2013) were additionally added for calculation in this study. 
            

            
              bData were taken from (Kumar et al., 2013) and references therein. 
            

            
              * In this study, the results from (Timko et al., 2013) were additionally added. 
            

            
              √ Units are particles·min−1 different from other sources. 
            

          

          

          차량 연료연소로부터의 PNEF 산출연구는 일부는 실제 도로 길가에서 관측을 통해, 일부는 도로 위에서 이동식 실험실이 차량 뒤를 따라가면서, 또 다른 일부는 실험실에서 dynamometer 관측을 통해 이루어졌다. Dynamometer 관측은 주변공기로 차량 배기를 희석시키고 식히는 과정을 거쳐 생성된 입자의 농도를 관측하는데, 이차생성 UFP(특히 핵 모드)는 희석비율, 희석속도, 온도, 희석터널 내에서의 머무름 시간 등의 희석조건에 매우 민감하게 영향을 받는 것으로 알려졌다(Morawska et al., 2008; Timko et al., 2013). 이런 이유로 희석 터널을 이용한 dynamometer 실험 중 일부는 30 nm 이하의 핵 모드 입자를 관측하지 못한 경우도 있고(Kittelson et al., 2006a; Ristovski et al., 2006), 실제 도로에서보다 낮은 농도를 보이는 경향이 있다(Kittelson et al., 2002; Ronkko et al., 2006). 

          연료 별로는 경유가 휘발유보다 약 10배 정도 큰 PNEF를 보이고, 휘발유와 CNG는 표준편차 범위 내에서 같은 PNEF를 나타내었으며 LPG 차량에 대해서는 휘발유와 CNG 차량보다 약 10배 정도 작은 PNEF가 제시되었다(Table 3). 그러나, CNG와 LPG 차량의 연구논문은 1편으로 제한되었을 뿐만 아니라 dynamometer 관측을 이용한 방법으로 실제 도로에서의 관측에 근거한 PNEF보다 과소평가되었을 가능성을 내포하고 있다. 

          엔진의 크기 별로는 대형차량(heavy-duty diesel vehicles, HDDV)이 소형차량(light-duty vehicles, LDV)에 비해 약 10배 큰 PNEF를 나타내었다. 그러나 HDDV의 경우 대부분 경유를 사용하고, LDV의 경우 미국에서는 대부분 휘발유, 유럽에서는 휘발유와 경유사용의 혼합임을 고려하면, 단순 크기에 의한 PNEF는 이보다는 작을 것으로 추측된다. 이를 고려하여 일반적으로 경유차량이 가솔린차량보다 PNEF가 약 20배 정도 큰 것으로 알려져 있다(Morawska et al., 2008). 그러나 최근 의무적으로 장착을 요구하는 디젤먼지필터(diesel particle filter, DPF)는 경유차량의 PNEF를 90% 이상 감소시키는 것으로 여러 연구에서 제시하고 있다(You et al., 2007; Biswas et al., 2009; Herner et al., 2009; Gordon et al., 2014). DPF는 차량 운행 중, 필터 재생을 위해 간헐적으로 포집된 입자들을 연소시켜 재방출하지만, 최근의 연구결과는 실제 도로운행 조건에서 이러한 재방출량이 전체 UFP의 감소율에 미치는 영향은 미미함을 밝혀 DPF의 효율성을 입증하였다(Ruehl et al., 2018). 따라서, 경유차량의 PNEF가 본 연구의 Table 3에 제시된 수치보다 상당히 낮아졌을 가능성을 내포한다. 향후 노후 경유차량의 조기퇴역으로 인해 경유차량의 DPF 장착률이 100%가 된다면 경유차량의 PNEF가 휘발유차량과 유사하거나 더 낮을 가능성도 있다. 

          차량의 연료연소 외에도 타이어와 도로면의 마찰, 브레이크 또는 엔진 오일 등으로부터의 직접배출로 인해 UFP가 방출되는 것으로 알려져 있으나 그 양은 연료연소에 비하여 크지 않다(Table 3). 비행기와 선박은 단위 연료 연소당 대형 경유화물차의 1.5배 이상의 UFP를 방출하는 것으로 평가되었다. 특히, 최근 공항 주변에서 비행기의 운행모드별 UFP 관측을 통해, 공회전, 활주로에서의 이동과 이륙과정에서 많은 UFP가 방출되어 공항이 주요한 UFP의 방출원임이 지적되었다(Hu et al., 2009b; Mazaheri et al., 2009; Zhu et al., 2011; Choi et al., 2013; Timko et al., 2013). 산불이나 농촌지역 등에서의 생물연소는 빠른 연소인지 천천히 일어나는 연소인지 또는 불길연소인지 연기연소인지에 따라 PNEF의 변화가 다양하나 평균적으로 대형 경유화물차 대비 50% 정도의 PNEF를 보였다. 요리과정 중에서도 많은 UFP가 방출되나, 연료사용의 정량화에 어려움이 있어 시간당 방출량이 제시되었다. 따라서 다른 방출원과의 직접 비교는 다루지 않았다. 하지만 대부분의 요리활동이 외부공기와 희석이 효율적으로 이루어지지 않는 밀폐된 실내에서 이루어짐을 고려하면 인체의 미치는 영향이 더욱 클 수 있다. 실제로 외부와의 공기교환이 제한된 조건에서 요리과정 중에 발생한 UFP의 농도가 집 외부의 농도보다 수십 배 높아졌으며, 집안 전체에 이러한 고농도가 수 시간 동안 지속될 수 있음이 관측되었다(unpublished data). 따라서 연료를 사용하는 요리활동을 할 때, 효율적인 환기를 통해 실내 농도를 감소시키는 것이 바람직하다. 발전소나 고형폐기물소각에서도 UFP가 방출되나 대부분의 연구에서 굴뚝 외부에서의 농도를 제시할 뿐, PNEF의 정량화 연구는 드물다. 

          유럽의 28개 국가에서 UFP 배출 계수 목록을 정리한 연구를 통해 각 방출원별 기여도를 살펴볼 수 있다(Paasonen et al., 2013). 이 연구에서는 도로이동오염원이 전체 입자 수 방출량의 60% 이상을 차지하고 선박을 포함한 비도로 이동오염원이 19%, 기타 연소과정이 13%를 차지함을 보고하였다. 

        

      

    

    

  
    
      3. 도심지역에서 UFP의 시ㆍ공간적 분포와 이에 영향을 미치는 요소들
      
        3.1 공간 분포
        
          3.1.1 국가별 농도 수준 양상
          도심 대기의 UFP 농도는 배출계수 및 도로망과 주변 건물 분포 형태, 대기 조건 등의 다양한 자연적, 인위적 환경에 영향을 받기 때문에 지역적으로 매우 다양한 분포를 보인다. Kumar et al. (2014)은 유럽을 포함한 세계 여러 주요 국가의 도심지역에서 관측된 UFP의 농도를 바탕으로 아시아 도시에서의 UFP 농도가 유럽의 도시에 비해 약 4배 높다고 평가하였다. 그러나 이 연구에서는 중국, 인도, 홍콩, 싱가폴 등과 같이 교통과 관련된 대기오염 수준이 높은 아시아의 국가들이 주로 고려되었으며 한국은 대상에서 제외되었다. 따라서 본 장에서는 여러 주요국 도시의 UFP 농도와 한국에서 관측된 농도를 비교함으로써 한국에서의 UFP에 대한 대중의 노출 위험성을 제고하고자 한다. 

          도심 지역의 UFP 농도는 차량 연료연소를 통한 일차배출이 주요 발생원이기 때문에 도심의 도로 네트워크, 교통량, 차량조성 등의 배출원 특성뿐만 아니라 확산에 영향을 주는 대기환경과 건조환경에 크게 영향을 받는다. 따라서 도심 내의 관측 지점에 따라서 그 농도분포가 매우 상이할 수 있기 때문에 본 절에서는 배출원의 영향을 직접적으로 받는 도로 인근의 농도에 초점을 맞추었다. Kumar et al. (2014)의 자료를 재구성한 결과는 중국(8.3 × 104 particles cm−3)과 인도(30.9 × 104 particles cm−3)에서의 도로 부근 농도가 아메리카 대륙과 유럽, 호주에서의 도로 부근 평균농도(3.0 ± 0.9 × 104 particles cm−3)에 비해 각각 3배와 10배 높은 농도수준임을 보였다. 서울과 인천에서 관측된 도로 부근의 평균농도는 5.3 ± 3.3 × 104 particles cm−3로 중국과 인도의 농도에 비해 64%와 17% 수준을 나타내었으나, 다른 대륙에서의 농도보다는 1.8배 높은 수준을 보였다(Fig. 1). 한국에서의 관측은 청량리, 신촌, 강남과 같이 서울에서도 가장 교통량이 많은 곳을 대상으로 하여 상대적으로 높은 수준을 기록한 것으로 판단된다. 그럼에도 불구하고 한국에서의 UFP 농도가 타 대륙에 비해서는 높은 양상을 보였고 한국 도심의 주거지역이 도로주변에 밀집된 형태로 되어 있음을 고려하면 이에 대한 지속적인 모니터링이 필요하다. 한국에서 도로와 인접하지 않은 도심지역에서의 농도는 9.× 103 particles cm−3으로 나타나 도로변 농도의 17% 정도를 보였다(광주, 여수, 서울 평균). 

          
            
            

            Fig. 1. 
				
            

            
              Near-roadway UFP concentrations observed worldwide. Data for other countries were taken from Kumar et al. (2014). Near-roadway data in Korea were taken from (Bae et al., 2007; Woo et al., 2008; Song et al., 2012; Kim et al., 2015b) and urban background data were taken from (Bae et al., 2003; Park et al., 2008; Maskey et al., 2012). 
            
            

            

          

        

        
          3.1.2 지역 내 UFP 농도 변화
          도심에서의 UFP는 교통환경과 대기환경뿐만 아니라, 외부공기와의 혼합을 통한 환기효율에 영향을 주는 도로부근의 건물 밀도와 구성 등의 건조환경에 복합적으로 영향을 받기 때문에 도심 내에서도 매우 비균질한 분포를 보이는 것으로 알려져 있다(Lianou et al., 2007; Krudysz et al., 2009; Choi et al., 2016). 따라서 도심 내에서 다양한 교통환경 및 건조환경에 의해 야기되는 UFP 분포의 공간적 비균질성 특성을 이해하는 것은 UFP에 대한 대중의 노출 영향을 평가하는데 중요하다. UFP의 공간적 분포 특성에 대한 선행연구들의 공통적인 결과는 지역적으로 비교적 균질한 공간분포를 보이는 PM2.5와는 다르게 UFP는 공간적으로 매우 비균질한 분포를 나타낸다는 것이다. 단적인 예로, Karner et al. (2010)은 수십 건의 선행연구를 통합하여 주요도로로부터의 거리에 따른 여러 오염물질의 농도 변화 특성을 밝힌 연구에서 UFP를 포함한 차량으로부터 직접 배출되는 오염물질은 도로로부터 멀어질수록 농도가 급격히 감소하는 경향을 보였으나, PM2.5의 경우 이러한 경향이 미미함을 제시하였다. 이러한 공간분포의 차이는 PM2.5와 UFP의 발생원과 대기 중 체류시간의 차이에서 기인한다. PM2.5는 대기 중에서 화학과정을 거치며 이차적으로 생성되는 반면, 도심에서 UFP의 주요 발생원은 연료연소 등을 통한 직접 배출이다. 따라서 PM2.5는 전구물질의 지역전반의 배출과 화학과정이 활발하게 진행될 수 있는 대기환경에 의해 생성 효율이 결정되는 반면, UFP는 배출원과의 근접성과 확산에 영향을 주는 대기 및 건조환경에 의해 농도분포가 영향을 받는다. 또한, 난류확산, 건식침전, 결집 등의 효율이 낮아 대기 중 체류시간이 긴 PM2.5은 지역적으로 비교적 균질한 분포를 가질 수 있는 시간적 여유가 있으며, 장거리 이동에 의한 유입에 의해서도 영향을 받는다. 반면, 에어로졸 역학적 제거 속도가 빨라 대기 중 수명이 상대적으로 짧은 UFP의 경우 균질한 분포를 나타내기에는 시간적 제약을 받는다. 

          Wilson et al. (2005)은 공간적 비균질성을 정량화하기 위해 두 관측지점 사이의 coefficients of divergence(COD) 방법을 이용하였고(COD가 0인 경우 공간적으로 균질, 1인 경우 매우 비균질), 0.2보다 큰 경우 공간적으로 비균질한 분포를 보이는 것으로 제시하였다. Moore et al. (2009)은 미국 캘리포니아에서 관측한 PM2.5는 지역 내에서 상대적으로 균질한 분포를 보인 반면(COD < 0.2), UFP는 지역 내와 지역 간의 비균질성이 모두 크다는 것을 보였다(COD 중위값 ~0.35). 또한 Krudysz et al. (2009)은 350 m~11 km 범위 내의 관측지점들 사이에서 UFP의 분포가 40 nm보다 작은 크기의 입자의 경우 매우 비균질한 분포를 보인 반면(0.3 < COD< 0.9), 입자의 크기가 커질수록 상대적으로 균질한 분포를 나타냄을 밝혔다(COD~0.2). 유럽에서도 유사한 관측결과가 제시되었다. 유럽의 4개 도시에서 주거지역과 도심 중심 관측지점 사이의 COD는 PM2.5나 PM10의 경우 0.02~0.10의 범위를 보인 반면, UFP는 0.07~0.53의 범위를 보여 UFP의 공간분포가 더욱 비균질한 것으로 나타났다(Lianou et al., 2007). 

          한국에서는 지역 내의 공간분포에 대한 연구가 활발히 수행되고 있지는 않지만, 이동식 관측을 통해 도로 위의 오염물질 분포 특성을 이해하고자 하는 연구가 일부 수행되었다. Kim et al. (2015b)은 강남을 둘러싼 도로를 주변 환경에 따라 5 영역으로 나누어 도로에서의 오염물질 농도분포를 비교하였다. 본 연구를 위해 5 영역에서의 각 오염물질에 따른 COD를 계산한 결과, black carbon(BC)과 CO2는 비교적 균질한 분포를 보인 반면(COD < 0.2), UFP는 매우 비균질한 분포 특성을 보였다(COD = 0.49). NOx와 입자상 PAH는 COD ≈ 0.2로 상대적으로 적은 비균질 정도를 나타내었다. 

          위의 결과들은 대중의 UFP에 대한 노출 위험성 평가를 보다 정확하게 정량화하기 위해서는 다양한 미소환경이 UFP의 분포에 미치는 영향에 대한 연구가 필요함을 제시한다. 

        

        
          3.1.3 미소환경(microenvironments)이 UFP 농도에 미치는 영향
          대기오염물질의 모니터링은 고정식 관측망을 위주로 수행되어 왔기 때문에 다양한 미소환경에 따른 오염물질의 분포특성을 이해하기에는 공간 해상도가 뒷받침되지 못하였다. 비록 최근 이동식 관측 연구의 증가(Choi et al., 2012; Goel and Kumar, 2015b)와 CFD(computational fluid dynamics) 또는 LES (large eddy simulation) 모델링 연구를 통해(Kim and Baik, 2004; Liu et al., 2004) 도로에서 방출된 오염물질의 농도 분포가 다양한 미소환경에 의해 영향을 받아 공간적으로 비균질하다는 결과가 발표되고는 있지만, 아직까지 실제 도심환경에서 이들 미소건조환경(micro-built environments)이 오염물질 분포 특성에 미치는 영향이 정량적으로 규명되지는 않았다. 이는 주로 기존의 고정관측이 갖는 공간적 한계와 매우 큰 다양성을 갖는 도심의 구조에 기인한다. 

          차량을 이용한 이동식 관측은 높은 공간 해상도의 오염물질 분포 특성을 파악할 수 있다는 장점으로 최근 대기환경 모니터링 분야에서 늘어가는 추세이다(Griffin, 2003). 이를 이용한 미소건조환경이 대기오염물질 분포 및 농도 수준에 미치는 영향이 몇몇 연구를 통해 정량적으로 제시되었다. Choi et al. (2016)은 높은 공간 해상도를 갖는 이동 관측을 통해 미국 로스엔젤리스 도심지역에서 교통량을 보정한 UFP의 농도에 주요한 영향을 주는 요소가 시간대에 따라 다르다고 제시하였다. 상대적으로 안정한 대기조건인 이른 오전에는 UFP의 농도가 주변 건조환경(built environments)의 영향을 받아, 그 미소환경이 갖는 지역적 종횡비(건물면적에 가중치를 준 평균 건물높이에 대한 공터의 비)와 직접적인 연관성이 있으며, 이는 종횡비가 도심 캐노피 안의 공기의 환기 효율에 영향을 주기 때문인 것으로 설명하였다. 반면, 불안정한 대기조건인 오후에는 UFP의 농도가 난류강도에 직접적으로 영향을 받았는데, 난류강도는 주변 건물 구성의 비균질성에 영향을 받았기 때문에 미소건조환경이 간접적인 영향을 끼친 것으로 제시하였다. 

          교차로와 같은 미소환경은 여러 차량이 동시에 가속하는 환경으로 UFP를 비롯한 차량방출 오염물질의 핫스팟(hotspot)으로 지목되었다(Goel and Kumar, 2015b; Choi et al., 2018). Goel and Kumar (2015b)는 차량의 멈춤-가속 등에 의한 차량배출 UFP의 증가가 두드러진 교차로에서부터 79~129 m까지의 거리를 교차로 핫스팟으로 규정하였다. 또한 Goel and Kumar(2015a)는 차량을 이용해 통근하는 사람들이 교차로에서 소비하는 시간은 전체 도로에서 소비하는 시간의 2% 정도이지만, 이 짧은 시간 동안의 흡입량은 전체 UFP 흡입량의 25%를 차지함을 제시하였다. Choi et al. (2018)은 교차로를 지나가면서 수행한 이동 관측을 통해 교차로 전ㆍ후 90 m의 거리에서 5 m 간격의 상세 공간해상도를 갖는 UFP 농도 프로파일을 획득하였다. 이를 이용하여 교차로 전ㆍ후 30 m 이내에서 최고 농도가 나타나고 거리가 멀어질수록 농도가 급격히 감소함을 규명하였다. 이를 통해 버스정류장을 교차로에서 40 m 이상 떨어진 곳에 위치시키면, 교차로 부근에 정류장이 있을 때보다 UFP 흡입량을 상당히 감소시킬 수 있음을 정량적으로 제시하였다. 

          비록 실제 도심환경에서 미소건조환경이 UFP 농도분포에 미치는 영향에 대한 연구가 일부 수행되어 왔지만 아직 상세규모에서 미소건조환경이 UFP 농도분포에 미치는 영향에 대한 정량적 연구는 미미한 수준이며 대중 건강에 대한 UFP의 노출 위험성 평가를 위해서는 이에 대한 보다 많은 연구가 필요하다. 

        

      

      
        3.2 시간적 분포 변화
        
          3.2.1 계절적 변화
          도심지역에서 교통량의 계절적 변화가 크지 않음을 고려하면, 차량 방출 UFP 농도의 계절적 변화는 주로 기상 조건에 의해 결정된다. UFP의 농도에 영향을 미치는 기상 인자는 다음과 같다. 

          · 대기경계층: 여름철 지면가열에 의한 높은 대기경계층은 혼합층의 부피를 증가시켜 UFP와 같은 일차오염물질의 농도를 감소시키고, 겨울철 차가워진 지면으로 인한 낮은 대기 경계층은 혼합층의 부피를 감소시켜 UFP의 농도를 증가시킬 수 있다. 

          · 대기안정도: 불안정한 대기는 난류강도의 증가로 인해 난류확산이 활발하여 UFP의 농도를 감소시키고 안정한 대기는 차량 등으로부터 방출된 UFP를 지표면 부근에 축적시켜 농도를 증가시킨다. 

          · 기온과 습도: 낮은 기온은 UFP의 전구물질인 유기기체의 휘발성을 낮추어 기체에서 입자로의 전환을 증가시킬 수 있고 높은 습도 역시 입자형성에 도움을 줄 수 있다. 따라서 차량 배기가스가 대기 중으로 유입되는 배기구-도로 단계에서 UFP의 생성 및 성장에 유리한 조건을 제공하여 농도를 증가시킬 수 있다(Ronkko et al., 2006). 또한, 낮은 지표면 온도는 안정한 대기형성에 유리한 조건을 제공할 수 있다. 

          · 자외선 강도: 여름철 강한 자외선은 광화학반응을 촉진시켜 낮 시간의 광화학 핵형성을 통한 입자의 수 농도를 증가시킬 수 있다. 

          · 강우 발생 빈도: 입자상 물질은 궁극적으로 건식침전과 습식침전을 통해 대기 중에서 제거되며, 건식침전의 효율이 상대적으로 작은 PM2.5의 대기 중 수명은 강우빈도와 관련이 있다(Seinfeld and Pandis, 1998). 습식침전은 rainout과 washout 효과로 구분하는데 100 nm보다 큰 입자의 경우 브라운 운동에 의해 구름 물방울과 충돌하는 효율이 낮기 때문에(Seinfeld and Pandis, 1998) rainout 보다는 washout에 의한 제거가 중요하다. 반면, 10 nm 정도의 입자는 활발한 브라운 확산으로 구름 물방울과의 충돌 효율이 매우 높아 구름 내부 공기에서는 수명이 십 수분에 불과하다(Seinfeld and Pandis, 1998). 그러나 도심지역에서의 UFP의 주요 배출원은 지면에 위치하고 있고 대기 중 수명이 길지 않아서(Capaldo and Pandis, 2001) 구름이 존재하는 높은 고도에서는 도심 배출 UFP의 농도가 낮을 것으로 예상된다(Imhof et al., 2005). 따라서 구름 물방울로의 흡수를 통한 rainout 효과는 크지 않을 것으로 보인다. 비록 많은 연구가 이루어지지는 않았으나 강우에 의한 UFP의 washout 효과 역시 비효율적일 가능성이 있다. Charron and Harrison (2003)은 강우 직후 UFP 농도가 오히려 증가한 것을 관측하였는데, 그 원인으로 강우에 의해 크기가 상대적으로 큰 입자상 물질들이 제거되어 유기물질들이 기존의 큰 입자상 물질들에 응결되기 보다는 핵형성을 통해 새로운 입자상 물질을 형성했기 때문으로 설명하였다. Choi et al. (2012) 역시 이슬비가 내리는 환경에서 UFP의 도심 배경농도에 큰 차이가 없음을 관측하였다(unpublished data). 

          · 일출시간과 교통량: 계절에 따른 교통량의 일변화는 유사한 반면, 겨울철 일출시간이 늦어지면 여름철보다 더 안정하고 낮은 온도의 대기조건에 출근시간이 겹쳐진다. 따라서 차량의 배출량 증가와 확산효율의 감소로 인해 대기 중 UFP의 농도가 증가할 수 있다(Hu et al., 2009a). 

          위와 같은 영향으로 인해 UFP의 계절적 변화를 관측한 대부분의 연구에서는 겨울에 높고 여름에 낮은 뚜렷한 계절적 UFP 농도 변화양상을 보고하였다(예를 들면, Zhu et al., 2004; Pirjola et al., 2006; Hu et al., 2009a). 그러나 일부 남반구에서 수행된 연구에서는 강한 계절적 변화 양상을 보이지 않았고(Mejia et al., 2007) 북유럽의 일부 연구에서는 여름철에는 낮은 농도를 나타내었지만 가장 높은 농도는 겨울뿐만 아니라 봄에 나타나기도 하였다(Hussein et al., 2004). 

          이러한 계절적 변화는 작은 크기의 UFP에서 뚜렷하게 나타나고 크기가 큰 축적 모드에서는 변화가 상대적으로 뚜렷하지 않은 경향을 보였다(Morawska et al., 2008). 비록 여름철에 평균 UFP의 농도가 가장 낮은 경향이 있다고 하더라도, 여름철 강한 자외선의 영향으로 인한 광화학 핵형성 과정을 통해 낮시간 3~10 nm 크기의 농도가 증가하는 것이 관측되기도 한다(McMurry and Woo, 2002). 

          한국에서 관측된 계절적 변화는 다른 대륙에서 관측된 결과와 유사하다. 서울 도심에서 겨울철에 다른 계절에 비해 일중 높은 농도를 나타내었고(Kim et al., 2014), 광주에서는 유럽에서처럼 겨울보다는 봄에 더 높은 UFP 농도를 나타내기도 하였다(Maskey et al., 2012). 그러나 아직 한국에서는 여러 도심에서 UFP의 계절적 변화를 살펴볼 장기간의 관측 연구가 많이 수행되고 있지는 못하다. 

        

        
          3.2.2 일중 변화
          일변화는 밤과 낮의 대기조건과 교통량에 강하게 영향을 받으며, 특히 도로가 밀집한 지역에서는 교통량과 강한 상관관계를 나타낸다(Hussein et al., 2004; Morawska et al., 2008). 따라서, 도로부근에서의 UFP 농도는 일반적으로 출ㆍ퇴근 시간에 두 개의 봉우리를 갖는 일변화 경향을 나타낸다. 일변화 경향성은 계절과 상관없이 유사하나 일 최고 농도의 수준은 출ㆍ퇴근 시간 대의 기상조건에 영향을 받는다. 특히, 출근 시간 대에 급격히 증가한 교통량이 온도가 낮고 대기안정도가 높은 기상조건과 결합하면 방출원의 증가와 UFP 생성 효율의 상승, 그리고 확산 효율의 감소로 인해 일중 최고 농도를 나타내는데 이는 도심지역에서 빈번히 관측되는 현상이다(Hu et al., 2009a). 이러한 출근시간 대의 고농도 UFP 발생현상은 겨울철에 더욱 심화되는데 이는 낮은 기온뿐만 아니라 일출시간과도 연관이 있다. Hu et al. (2009a)은 여름보다 겨울에 아침 통근 시간 농도가 높음을 관측하였고, 이는 겨울철 통근시간이 일출 전에 시작되기 때문에 통근시간에 대량 방출된 UFP가 안정한 대기조건에서 더욱 쉽게 축적되었기 때문으로 설명하였다. Choi et al. (2012)은 다양한 도심환경에서 여름과 겨울에 상관없이 일출 전에는 도로로부터 멀어질수록 감소하는 UFP의 농도변화 속도가 유사함을 관측하였고, 이는 일출 후 아침 통근시간이 형성되도록 하는 정책이 인체의 노출 감소에 도움이 될 수 있다는 근거가 된다. 

          오후시간 대의 교통량이 오전 출근시간 대보다 월등히 적지는 않다고 하더라도 높아진 대기경계층 높이와 난류강도의 증가로 인한 효율적인 확산에 의해 농도가 감소하는 경향을 나타낸다(Choi et al., 2016). 그러나 광화학 과정을 통한 NPF가 발생하는 경우 또는 주변 환경에서의 유입이 있을 경우에는 오후의 농도가 더 높아지기도 한다(Hu et al., 2012; Choi et al., 2016). 교통량이 UFP 농도를 결정하는 주요 요인임은 주간 변화로도 설명된다. Hussein et al. (2004)는 주중의 UFP 농도가 주말보다 높음을 관측하였고 이는 주말의 교통량 감소에 기인한 것으로 제시하였다. 

          한국에서 UFP의 일중 농도변화 연구는 장기관측 연구에 비해서는 활발히 수행되었다. 일중 농도변화는 도로망이 조밀한 도심에서는 교통량 변화와 유사한 양상을 보였다. 즉, 출근시간 대에 큰 봉우리가 나타나고 퇴근시간 대에 보다 작은 두 번째 봉우리가 나타나는 쌍봉분포(bimodal)를 보였다(Bae et al., 2007; Park et al., 2008; Woo et al., 2008; Song et al., 2012; Kim et al., 2014). 이는 한국 도심지역 UFP의 주요 방출원이 차량임을 지시한다. 이러한 일중 변화양상은 계절에 상관없이 일관적인 특성을 보였으나(Kim et al., 2014), 주말에는 이러한 쌍봉 분포가 뚜렷하게 나타나지 않았다(Song et al., 2012). 그러나 일반적인 일중 변화 특성은 광화학 과정에 의한 NPF (new particle formation)가 발생한 날에는 다른 양상을 나타내었다. 즉, 출근시간 대의 농도보다 오후 시간 대의 농도가 더 높은 세봉우리 형태를 나타내었다. 광화학 과정에 의한 오후 시간대의 농도 봉우리는 오후 3시경에 나타나는 경향을 보였다(Park et al., 2008; Kim et al., 2017). 

        

      

    

    

  
    
      4. UFP가 인체에 미치는 영향
      도로에서 방출되는 오염물질이 인체에 악영향을 미친다는 연구는 꾸준히 이루어져 왔다(Brugge et al., 2007). 그러나 차량에서 방출되는 오염물질의 종류가 매우 다양할 뿐만 아니라 개별 오염물질의 관측자료 부족으로 인해 실제 도심환경에서 개별 오염물질이 건강에 미치는 악영향에 대한 연구는 쉽지 않다. 따라서 대부분의 보건역학 연구(epidemiological studies)는 주요 도로로부터 거주지역까지의 거리(근접도)를 인자로 하여 수행되어 왔다(Hoek et al., 2002; Brugge et al., 2007; Tonne et al., 2007). 최근에는 차량으로부터 방출되는 UFP가 인체에 미치는 영향에 대한 관심이 높아지고 UFP의 관측자료 증가에 따라 이에 대한 연구 결과가 점차 축적되고 있다. 그럼에도 불구하고 아직까지는 입자의 수 농도에 대한 건강상 안전한 범위 및 UFP가 건강에 영향을 미치는 생물독성학적 기작 등은 논쟁의 여지가 있다(Kumar et al., 2014). 

      
        4.1 입자상 물질의 크기분포와 체내 침적 효율
        비록 아직까지 UFP 노출과 건강의 악영향 사이의 정량적 상관성을 도출하기에는 충분한 연구 결과가 축적되어 있지 않지만, UFP가 건강에 악영향을 준다는 독성학적, 보건역학적 결과가 최근 지속적으로 제시되고 있다(Ibald-Mulli et al., 2002; Hoek et al., 2010). 

        UFP와 PM2.5의 호흡기, 폐, 심장혈관 질환과의 연관성은 도심에서 방출되는 입자상 물질의 크기 분포와 체내 침적 효율을 비교하면 그 인과 관계를 추측할 수 있다. 일반적으로 입자상 물질들의 크기분포는 대상에 따라 다른 형태의 로그-정규분포를 나타낸다. 즉, 도시 배경지역에서 수 농도는 핵모드에서 가장 큰 봉우리를 갖고, 축적모드에서 작은 봉우리를 갖는 쌍봉분포를, 표면적 농도는 축적모드에서 큰 봉우리를 갖는 단봉분포를, 부피(질량) 농도는 축적모드와 조대 입자(coarse mode)에서 봉우리를 갖는 쌍봉분포를 보인다(Seinfeld and Pandis, 1998). 그러나 도로인근에서는 차량 방출의 영향으로 UFP 영역의 농도가 급격히 증가하게 되어 수 농도는 전체 수 농도의 90% 이상을 차지하고(Harrison et al., 2011; Choi et al., 2014), 표면적이나 부피 농도에서도 봉우리가 나타난다(Wilson et al., 1977; Seinfeld and Pandis, 1998; Fig. 2b). 

        
          
          

          Fig. 2. 
				
          

          
            Size distributions of (a) regional deposition ratios of particles in human body (reproduced from Oberdorster et al. (2005)) and (b) particle volume concentrations (reproduced from Wilson et al. (1977); concentrations are only for illustration). In (a), green line represents deposition ratios in pharyngeal, blue dotted line in tracheobronchial, red dashed line in alveolar area and black solid line denotes the total deposition ratio. In (b) black line represents urban background air and blue line shows the addition of vehicular (diesel) emissions. 
          
          

          

        

        다른 한편, 입자상 물질은 크기에 따라 인체 내에 침적되는 효율과 위치가 다르다(Oberdorster et al., 2005). 2.5 μm 보다 큰 입자들은 충돌(impaction)이나 중력에 의한 침전에 의해 상부 호흡기에 효율적으로 침적되고, 1 nm 정도의 매우 작은 입자들 또한 확산이 매우 활발하여 상부 호흡기에 높은 효율로 침적된다(Fig. 2a의 녹색선). 크기가 그 사이인 입자들은 좀 더 인체 내로 침투하여 10 nm보다 작은 입자들이 빠른 확산에 의해 기관지 영역에 효율적으로 침적되고(파란 점선), 10~100 nm 크기의 입자들이 인체의 더 깊은 폐포 영역까지 침투하여 침적되는 경향을 보인다(Oberdorster et al., 2005). 

        입자 크기에 따른 인체 침적률 분포를 차량에서 배출되는 입자 크기분포와 비교하면, 인체의 가장 깊은 폐포영역에 효율적으로 침전되는 크기가 차량에서 배출되는 UFP의 크기와 일치한다(Fig. 2). 이는 왜 우리가 UFP에 주의를 기울여야 하는지를 단적으로 나타낸다. Kumar et al. (2014)은 유럽에서의 호흡기 침적율은 0.66인 반면, 인도 델리에서의 호흡기 침적율은 0.41로 평가하였다. 이는 델리에서는 핵모드에 비해보다 큰 Aitken 모드와 축적모드의 비율이 높은 크기 분포를 보였기 때문이다. 따라서 크기분포는 입자상 오염물질의 체내 침적에 매우 중요한 요소이다. 

      

      
        4.2 UFP와 연관된 인체 악영향
        위의 4.1절의 논의는 UFP가 인체에 영향을 미칠 수 있는 단적인 예이지만, 최근의 여러 독성학적, 보건역학적 연구결과는 실제 UFP가 다양한 건강의 악영향을 야기한다는 결과를 제시하고 있다(Davidson et al., 2005; Sioutas et al., 2005; Hoek et al., 2010). 또한 Oberdorster (2000)은 단위 질량 대비 UFP가 보다 큰 입자들에 비해 독성이 더 강함을 제시하였다. Sioutas et al. (2005)은 리뷰논문에서 화석연료 연소로부터 배출된 UFP가 보다 큰 입자들과 비교하여 수 농도와 표면적 넓이에서 10배나 크고 단위 질량 대비 보다 높은 농도의 산화제 기체, 유기화합물, 전이금속과 같은 독성 오염물질을 포함하고 있기 때문에 인체의 건강에 악영향을 미칠 수 있다고 제시하였다. 이들은 그 이유로 시험관에서 측정한 산화환원 활동도가 큰 입자들에 비해 UFP에 의해서 더욱 증가하였음을 지적하였다. 또한 Brugge et al. (2007)은 UFP가 다른 입자상 물질들에 비해 세포에 유해한 활성 산소 화합물을 더 많이 포함하고 있고 이를 통해 다양한 염증반응이 야기된다고 제시하였고, 이를 통해 장기간 또는 반복적인 UFP에의 노출은 동맥경화를 촉진하는 염증반응을 증가시킬 수 있음을 제시하였다(예를 들면, Chan et al., 2004). 

        UFP가 건강에 미치는 악영향은 다양하다(Nel et al., 2006). 이는 UFP의 크기가 작고 심폐의 대식세포에 의한 제거가 쉽지 않기 때문이기도 하며, 혈액순환이나 림프순환에 의해 호흡기나 폐 이외의 기관에 침적될 수 있기 때문이다(Oberdorster et al., 2005). 이런 이유로 여러 연구들은 UFP가 호흡기 관련 질환뿐만 아니라 심장혈관계, DNA 손상, 신경조직 흡착에 의한 뇌 또는 말초신경계 손상, 심근경색 등에 영향을 미칠 수 있음을 제시하였다(Oberdorster et al., 2005; Sioutas et al., 2005; Nel et al., 2006). 

        UFP의 인체에 대한 악영향은 독성학 연구에서 먼저 제기되었으나 이에 대한 보건역학적 증거는(epidemiological evidence) 아직 충분하지 못하여, 농도와 건강상 반응 사이에 대한 정량적인 관계가 정립되어 있지는 않다(Hoek et al., 2010). 그러나, PM10이나 PM2.5로 대표되는 질량농도와 건강상의 관계에 대한 보건역학적 증거가 축적되어 있고 건강에 악영향을 주는 최저 질량농도 수준(threshold level)이 규정되어 있지 않음을 고려하면, 화석연료 연소로 발생하는 도심의 UFP 수 농도가 자연적인 조건에서보다 10배 이상 높기 때문에 이에 대한 대책이 마련되어야 한다는 것에 학계의 의견이 수렴되고 있다(Morawska et al., 2008). 

      

    

    

  
    
      5. 향후 연구 방향
      과거 이십여 년 동안 화석연료 연소로부터 방출되는 UFP의 배출특성, 도심지역에서의 분포특성 및 인체에 미치는 영향에 대한 과학적 이해는 빠르게 축적되어 왔다. 그러나 UFP가 사회적/과학적으로 주목을 받은 지 오래되지 않아 아직 많은 부분에 대한 추가적인 연구가 필요하다. 먼저, 수 농도의 측정에 있어 질량농도와는 달리 표준 측정방법 및 기준이 수립되어 있지 않다. 따라서 측정 방법 또는 기기(주로 최소 측정 크기에 의해)에 따라 관측농도가 30% 이상까지 차이를 나타낸다(Morawska et al., 2008). 따라서, UFP의 수 농도 및 표면적 농도를 측정하기 위한 표준화된 기준방법의 정립이 필요하다. 특히 도심지역과 같은 환경에서는 가격 경쟁력을 갖고 넓은 범위의 크기 분포를 포함할 뿐만 아니라 높은 시간 분해능을 갖춘 장비의 개발과 검증이 요구된다(Kumar et al., 2010). 

      또한 인체의 노출영향과 관련하여 도심지역에서는 도심구조에 의한 UFP 분포 특성을 지역적 규모뿐만 아니라 미소규모로까지 확대하여, 미소환경 및 미기상이 UFP 농도분포에 미치는 영향을 정량적으로 규명하는 연구가 수행되어야 한다. 이는 PM2.5 및 PM10과는 다르게 UFP는 매우 비균질한 공간분포를 보이기 때문에 한 지점에서의 고정관측은 UFP에 대한 노출의 관점에서 상당히 저평가할 수 있기 때문이다. 따라서 다양한 환경에 대한 UFP hotspot을 정량적으로 규명, 보행자 또는 거주민들로 하여금 UFP의 노출로부터 회피할 수 있는 정보를 제공하는 것이 필요하다. 화석연료로부터 직접 방출되는 UFP는 질량 농도의 관점에서는 중요하지 않을 수도 있으나, 이들이 기존에 존재하는 PM2.5 등에 꾸준히 결착(coagulation)되면서, PM2.5의 화학적 특성을 변화시킬 수 있고 이러한 변환은 인체의 건강 및 기후에도 영향을 줄 수 있다. 따라서 도심 방출 UFP가 도심 plume이 이동하면서 (광)화학적 연령이 증가하는 동안 어떠한 물리/화학적 변환을 거치는 가에 대한 연구 또한 필요하다. 

      차량에서 배출되는 UFP에 대한 차량별, 연료별 배출량 평가연구는 꾸준히 수행되어 왔으나, 선박, 항공기, 건설기계, 농기계 등의 비도로 이동오염원에 대한 배출량 평가 연구는 상대적으로 미흡하다. 특히 한국은 좁은 국토에 많은 대도시들이 바다와 인접하여 있어 선박에 의한 배출 영향 평가가 필요하다. 또한 폐기물 처리장 등 기타 연소시설에서의 배출량 평가 역시 필요할 것으로 판단된다. 최근에는 기술의 발달로 인해 나노물질 공정이 중요한 산업으로 발돋움하고 있다. 그러나 아직 인위적으로 제조되는 나노물질의 환경 및 인체에 미치는 영향에 대한 연구가 미흡하다. 따라서 나노물질 제조공정을 통해 방출되는 UFP의 환경 및 인체에 미치는 영향에 대한 연구가 필요하다(Kumar et al., 2013). 뿐만 아니라 최근에는 대체연료로 생물연료(biofuel)의 개발이 이루어지고 있다. 그러나 생물연료 연소 시 발생하는 UFP의 배출은 엔진 또는 연료의 종류에 상관없이 기존의 연료연소를 통한 배출보다 0.73~2.23배까지 증가하고 크기는 0.62~0.84배 작다는 연구결과가 발표되고 있어(Kumar et al., 2010) 이에 대한 추가 연구 및 생물연료 연소 시 발생하는 UFP의 유해도 평가가 요구된다. 

      마지막으로 위에서 나열한 연구들을 바탕으로 체계적이고 객관적인 UFP 노출의 위험도 평가모델의 개발과 검증이 시급한 것으로 판단된다. 
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