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RESUMEN 
 
 

En 1998, se llevaron a cabo colectas de partículas menores o iguales a 10 m (PM10), 

cada cuatro días (en promedio), durante 24 h, en el suroeste de la Zona Metropolitana del 

Valle de México. La correlación entre las PM10 y la materia orgánica extraída (MOE) fue 

significativa (r=0.81, p<0.0001), sugiriendo que las fuentes de emisión son similares. La 

concentración de ambas variables fue mayor en la temporada de incendios (febrero-

mayo) que en la de no incendios (enero, junio-diciembre) (p<0.05), significando la 

quema de vegetación un incremento para ambas variables. PM10 y MOE correlacionaron 

de forma inversa con la humedad relativa y proporcionalmente con CO, SO2, O3 y NO2, 

lo que indica que PM10 y MOE también se originaron de fuentes vehiculares.  

Se analizaron veintidós hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) y once nitro-

derivados (nitro-HAP). Los HAP de peso molecular >252 g/mol fueron los más 

abundantes y frecuentes a lo largo del período de estudio (benzo(ghi)perileno > 

benzo(b+k)fluorantenos > coroneno > indeno(1,2,3-cd)pireno, mientras que el 9-

nitroantraceno y el 1-nitropireno fueron los nitro-derivados  de mayor concentración. 

Estos HAP y nitro-derivados son considerados como marcadores de la combustión 

incompleta de los motores de gasolina y diesel. 

La mezcla compleja de los acumulados mensuales de la MOE de las PM10, fue purificada 

mediante cromatografía en columna, obteniendo así la separación de los mutágenos 

presentes en fracciones con distinta polaridad;  cada una de ellas se  reanalizó mediante 

cromatografía de gases-espectrometría de masas (CG-EM)  y la potencia mutagénica de 

las mezclas complejas y de las fracciones orgánicas fueron obtenidas a través del ensayo 

de Ames en las cepas TA98 (con y sin la mezcla enzimática microsómica S9)  y YG1021 

(sobreproductora de nitrorreductasas), siendo, la potencia al menos en una de las 

fracciones mayor que en la respectiva mezcla compleja, lo que sugiriere que las 



diferentes interacciones de los compuestos que integran la MOE causan eventos 

antagónicos y/o sinérgicos que incrementan o disminuyen los efectos genéticos 

observados, ya que las correlaciones entre las potencias mutagenicas de TA98+S9 con 

HAP y aquellas entre TA98-S9 y YG1021 con nitro-HAP presentes en las mezclas 

complejas, no fueron significativas. Sin embargo, cuando se estudiaron las fracciones 

orgánicas, se encontró correlación significativa entre la actividad mutagénica indirecta 

en TA98 +S9 con fluoreno, benzo(a)pireno, indeno(1,2,3-cd)pireno, 

dibenzo(ah+ac)antracenos y coroneno (HAP252 g/mol, con excepcion del fluoreno)  

(p<0.05). Igualmente, TA98–S9 lo hizo con 9-nitroantraceno y 1-nitropireno y YG1021 

con los mismos compuestos y además con (1,5+1,3)-dinitronaftalenos y 1,6-

dinitropireno. Las correlaciones bajas entre estos compuestos y la actividad biológica 

sugieren una limitada contribución de esta familia de compuestos a la mutagenicidad 

total de la MOE obtenida de las PM10  y posibilita que otros compuestos orgánicos estén 

relacionados con los efectos observados. HAP (PM>252g/mol) y nitro-HAP están 

asociados a las partículas finas de mayor penetración en el tracto respiratorio, las cuales 

integran las PM10, incrementando el riesgo de posibles efectos negativos en la salud 

humana. 

Para verificar si el fenómeno de antimutagenicidad está involucrado, se realizó la 

combinación de las fracciones en distintas proporciones, en este caso la de mayor 

respuesta mutagénica de Enero (FO3) con las demás fracciones (FO1, FO2 y FO4). Las 

proporciones se determinaron a partir de la masa recuperada de cada una con respecto a 

la cantidad de muestra fraccionada (MOE) y la potencia mutagénica fue evaluada con las 

cepas TA98+S9 y YG1021, porque se obtuvo una reducción de las actividades 

mutagénicas en las combinaciones FO3 +FO1 y FO3 + FO4 por abajo del nivel de la 

potencia mutagénica de la MOE, no así en la combinación FO3 + FO2 en donde las 



respuestas con ambas cepas fueron menores que con la FO3; las dos primeras  

combinaciones mostraron la mayor diferencia en las proporciones (1:7.5 para FO3 + 

FO1 y 1:24.5 para FO3 +FO4) mientras que para FO3 + FO2 la proporción fue muy 

similar (1:1.2). La disminución de la actividad mutagénica sugirió que algunos tipos de 

compuestos orgánicos contenidos en FO1 y FO4 (hidrocarburos alifáticos y ácidos 

grasos, respectivamente) serán un factor importante en dicho descenso de la potencia 

mutagénica como antimutágenos; sin embargo, es necesario considerar que estas 

combinaciones de mutágenos presentes en la FO3 sufrieron una dilución fuerte, por lo 

tanto posiblemente la respuesta no fue similar a cuando dicha fracción (FO3) se analizó 

sola. Para probar esta suposición se decidió analizar los efectos con la cepa YG1021 con 

un diseño basado en la combinación en proporciones iguales (1:1) con las fracciones de 

Mayo. Independientemente de la clase de fracción, el nivel de la mutagenicidad fue 

similar en todas las combinaciones. Esto aportó las bases para considerar que en las 

mezclas complejas  asociadas a las aeropartículas, además del tipo de compuestos que 

interfirieron en la expresión de los mutágenos presentes, otro hecho importante es la 

proporción guardada por otros compuestos orgánicos relacionados con los efectos 

antimutágenicos.  

 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



SUMMARY 

 

In 1998, sampling of airborne particles equal or less than 10 m (PM10), were made 

every four days (in average), during 24 h, in the southwest of the Metropolitan Zone of 

the Valley of Mexico. The correlation between PM10 and extracted organic matter 

(EOM) was significant (r=0.81, p<0.0001), suggesting that their emission sources were 

similar. The concentration of both variables were greater in the fire period (February-

May) than in without fire period (January, June-December) (p<0.05), increasing the 

burning of vegetation emission for both variables. PM10 and EOM correlated inversely 

with the relative humidity and proportionally with CO, SO2, O3 and NO2, which 

indicates that PM10 and EOM also originated of sources vehicles.  

Twenty-two polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH) and eleven nitro-derivates of 

PAH (nitro-PAH) were analyzed.  The PAH of molecular weight > 252 g/mol were the 

most abundant and frequent (benzo(ghi)perilene > benzo(b+k)fluorantens > coronene > 

indeno(1,2,3-cd)pyrene), whereas the 9-nitroantracene and the 1-nitropyrene were the 

greatest nitro-PAH.  These PAH and nitro-derivates can be considered as good  markers 

of the incomplete combustion of gasoline and diesel engines. 

The accumulated monthly of MOE (complex mixture), was purified by chromatography 

in column, separating the substances with different polarity in fractions; each one of 

them were reanalyzed by gas chromatography-masses espectrometer  (GC-ME) and the 

mutagenic potency of complex mixtures of EOM and its organic fractions, was tested 

by the Ames assay with TA98 (with and without the S9 enzymatic microsomal mixture) 

and YG1021 strains (overproducing of nitrorreductases); at least one  fraction had 

greater mutagenic potency than its respective complex mixture, which suggested the 

interactions of the compounds contained in the EOM that cause antagonistic and/or 



synergistic events that increase or diminishe the observed genetic effects, since the 

correlations between the mutagenic potencies of TA98+S9 with PAH and those between 

TA98-S9 and YG1021 with nitro-PAH present in the complex mixtures, were not 

significant.  Nevertheless, in the organic fractions the significant correlation were 

between the indirect mutagenic activity in TA98+S9 with fluorene, benzo(a)pyrene, 

indeno(1,2,3-cd)pyrene, dibenzo(ah+ac)anthracenes and coronene (PAH>252 g/mol, 

with exception of the fluorene) (p<0.05).  Also, TA98-S9 correlated with 9-

nitroanthracene and 1-nitropyrene and YG1021 with the same compounds besides with 

(1,5+1,3)-dinitronaphtalenes and 1,6-dinitropyrene. The low correlation between these 

compounds and the biological activity suggested a limited contribution of this family of 

compounds to the total mutagenicity obtained of EOM of the PM10 and it is possible 

that other organic compounds were involved to the observed effects. PAH 

(PM>252g/mol) and nitro-PAH associate to fine particles had great penetration in the 

respiratory tract,  increasing the risk of negative effects in human health. 

In order to check if the antimutagenicity is involved, the fractions were combined in 

different proportions, in this case January (FO3) had one of the greatest mutagenic 

response with the other fractions (FO1, FO2 and FO4). The proportions were 

determined from the recovered mass of each one with respect to the amount of 

fraccionated sample (EOM) and the mutagenic potency was evaluated with the strains 

TA98+S9 and YG1021, because it was obtained a reduction of the mutagenic activity in 

combinations FO3 +FO1 and FO3 + FO4 down the level of the EOM,  but not in FO3 + 

FO2 combination where the response with both strains were lower than with FO3;  the 

first two combinations showed the greatest difference in the proportions (1:7.5 for FO3 

+ FO1 and 1:24.5 for FO3 +FO4) whereas for FO3 + FO2 the porportion was 1:1.2.  

The decrease of the mutagenic activity suggested that some types of organic compounds 



contained in FO1 and FO4 (aliphatic hydrocarbons and fatty acids, respectively) will be 

an important factor in the reduction of the mutagenic potency such as antimutagens; 

however it is important  to consider that the combinations of the mutagens presents in 

the FO3 had a strong dilution, therefore the reponse was not similar in the case of FO3 

fraction analyzed alone.  In order to prove this idea it was to analyzed the effects in 

YG1021 with a design based on the combination in equal proportions (1:1) with the 

fractions of May.  Independently the kind of fraction the  mutagenicity level was similar 

in all combinations.  This afforded the bases to considerer that in the complex mixtures 

associated to the airborne particles, besides the type of compounds that interferred the 

expression of the mutagens present, another important fact is the proportion kept by 

other organic compounds related to the antimutagenic effects. 
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1. INTRODUCCION 

 

En un sentido amplio, según Odum (1983) en su obra Basic Ecology, una ciudad puede ser 

definida como un ecosistema heterótrofo, dependiente de amplias zonas para la obtención 

de energía, alimentos, agua y otros recursos. Difiere de un ecosistema natural heterótrofo 

por presentar una tasa metabólica mucho más intensa por unidad de área, demandando un 

mayor flujo de entrada de energía (en su mayor parte de combustibles fósiles) siendo 

necesario el ingreso de algunos materiales para uso comercial e industrial, además de los 

verdaderamente imprescindibles para el sostenimiento de la vida y porque origina una 

considerable y peligrosa emisión de desechos, muchos de los cuales son compuestos 

químicos sintéticos incluso más tóxicos que sus predecesores naturales. Por lo tanto, los 

ambientes de salida y entrada son importantes en el sistema urbano. Dada la complejidad 

de los sistemas urbanos, los ciclos biogeoquímicos en este medio no son comparables a los 

naturales e incluso  no se sabe con certeza si son más complejos que los de ambientes 

naturales. Los alimentos para sostener a los habitantes de la ciudad, los combustibles que 

suministran energía, los materiales de construcción y los de desecho, las plantas y los 

animales que  la habitan, forman parte del ciclo biogeoquímico urbano.  

El conocer el metabolismo del asentamiento urbano, o bien las características de los flujos 

de materia y energía, se considera esencial para comprender las múltiples y sutiles 

interrelaciones que se producen dentro de la ciudad entre los diversos componentes.  

Para aclarar el concepto de ecosistema urbano se debe definir el balance de los nutrientes 

que entran en el ciclo de la ciudad, teniendo  en  cuenta  el hecho  de  que existen dos 
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ciclos: uno necesario para sostener la vida humana y el otro destinado a alimentar los flujos 

productivos, de consumo y de comercio. En este último caso, el flujo de los materiales 

puede llegar a esquematizarse como el balance de los materiales en una ciudad, por medio 

de la ecuación siguiente:  

 

Ms = Mo + Wf + Wa + Mc + Mt 

 

 

Dónde:  

Ms  = los materiales que entran a la ciudad 

Mo  = los materiales exportados de la ciudad 

Wf  = los residuos sólidos y líquidos 

Wa = los contaminantes atmosféricos que derivan de la utilización de los materiales 

Mc  = los materiales usados para la producción de calor  

Mt  = la ganancia neta de materiales que se incorporan a la ciudad 

 

 

La transformación de los materiales en una ciudad y su crecimiento no sólo producen un 

flujo directo de residuos, sino también una serie de efectos sobre la atmósfera, la biosfera y 

la hidrósfera. Bajo la idea de una ciudad como ecosistema, con flujos de materia y energía 

y donde parte de ellos se presentan a manera de desechos contaminantes, se considera 

importante monitorear a los contaminantes atmosféricos y evaluar sus posibles efectos 

negativos en la salud de sus habitantes.  
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Según el concepto de metabolismo urbano, definición atribuida  por primera vez a 

Wolman (1965), son tres los flujos comunes que entran (agua, alimentos y combustibles)  

y tres los que salen de la ciudad (aguas residuales, residuos sólidos y contaminantes 

atmosféricos). La sociedad, responsable del fenómeno urbano tal como se le conoce, 

considera a la contaminación del aire, del agua y del suelo, como la mayor alteración del 

sistema urbano.  

En el caso concreto de la atmósfera urbana, en ella se encuentran contaminantes en fase 

gaseosa y particulada, formando lo que se conoce como aerosoles. Los aerosoles se 

producen debido a fenómenos de conversión gas-partícula de algunos contaminantes que 

los constituyen. La producción de aerosoles de origen antropogénico en áreas urbanas 

constituye una de las formas más negativas de contaminación atmosférica. Los aerosoles en 

ambientes urbanos tienen una composición muy variable y por lo general están ligados a 

componentes inorgánicos y orgánicos (entre los que destacan cientos de compuestos que 

son producto de los procesos de combustión).  

A este respecto, la Zona Metropolitana del Valle de México (ZMVM) con sus 

aproximadamente 20 millones de habitantes y un crecimiento anual  del 3.3 % es, junto con 

ciudades como Sao Paulo, Brasil, de los mayores asentamientos humanos en América 

Latina (CITA). Esta impresionante población habita en una cuenca de alrededor de 1300 

km2 rodeada por formaciones montañosas, excepto al norte. Su orografía natural y los 

vientos dominantes durante el año, en especial durante la temporada de frío,  favorecen el 

estancamiento de contaminantes atmosféricos y dan origen a frecuentes episodios de 

inversión térmica. Durante ellos los diferentes tipos de contaminantes, producidos 

principalmente por los múltiples procesos de combustión para la obtención de energía y 
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sostenimiento del modo de vida, no pueden ser disipados, por lo que la población está 

expuesta de manera prolongada.  

Esto es muy preocupante si se toma en cuenta que en la ZMVM se concentra 

aproximadamente el 60 % de la industria considerando a nivel nacional, localizándose 

principalmente en la zona norte. El cuadro I muestra datos de algunas de las principales 

fuentes de contaminantes atmosféricos de las principales ciudades del país (Informe de la 

Calidad del Aire 1996).  

 
           Cuadro I. Inventario de Emisiones de distintas zonas metropolitanas del país 1996 

           ZMVM ZMG ZMM ZMVT CJ 

         Población, millones de 

habitantes 

 

15.4 

 

3.1 

 

2.6 

 

0.8 

 

0.8 

 

Parque vehicular 

 

2,720,000 

 

638,000 

 

645,000 

 

225,000 

 

380,000 

Industria grande 1,750 240 660 103 135 

    Industria mediana y pequeña 33,250 8,260 8,840 2,263 243 

Estaciones de monitoreo 32 8 5 7 5 

ZMVM-Zona Metropolitana del Valle de México, ZMG-Zona Metropolitana de Guadalajara, ZMM-Zona  
Metropolitana de Monterrey, ZMVT-Zona Metropolitana del Valle de Toluca y CJ-Ciudad Juárez. 
 

 

Asimismo, el cuadro II contiene datos sobre el inventario de emisiones durante 1998 para 

los principales contaminantes atmosféricos en la ZMVM y el aporte de los distintos 

sectores o tipos de fuentes en toneladas por año. Cabe destacar la importante contribución 

de partículas suspendidas que tienen los suelos y la vegetación, así como el sector 

transporte (Informe de la Calidad del Aire 1998). 
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                   Cuadro II. Inventario de emisiones de la Zona metropolitana del Valle de México-1998  

 Emisiones (toneladas/año) 

Sector            PM10             SO2           CO            NOx             HC 

Fuentes puntuales         3,093        12,442         9,263          26,988           23,980 

Fuentes de área        1,678          5,354       25,960            9,866         247,599 

Vegetación y suelos        7,985          N/A       N/A            3,193           15,669 

Fuentes móviles        7,133         4,670       1,733,663       165,838         187,773 

Total      19,889       22,466      1,768,836       205,885         475,021 

PM10-Partículas menores o iguales a 10 m, SO2-Dióxido de azufre, CO-Monóxido de carbono, NOx-Oxidos 
de nitrógeno, tanto dióxido como monóxido y HC-Hidrocarburos. Las fuentes puntuales o fijas se definen 
como las instalaciones establecidas en un sitio con la finalidad de desarrollar procesos industriales o 
actividades que puedan generar contaminantes a la atmósfera (por ejemplo, las termoeléctricas, grandes 
industrias químicas, cementeras, fábricas de vidrio, procesadores de metales, industria de alimentos, entre 
otras). Las fuentes de área son todos aquellos establecimientos comerciales, industriales, habitacionales o 
lugares donde se desarrollan actividades que de manera individual emiten cantidades relativamente pequeñas 
de contaminantes y que por su tamaño no llegan a considerarse como fuentes puntuales, pero que en conjunto 
sus emisiones representan un aporte considerable de contaminantes a la atmósfera. En esta categoría se 
incluyen la mayoría de los establecimientos comerciales, de servicio y los hogares, como ejemplo se pueden 
mencionar a las panaderías, tintorerías, fabricación de tabiques, uso de combustibles y productos en el hogar, 
manejo de maquinaria de construcción, tractores, locomotoras, extracción de arena y grava, etcétera. Las 
fuentes móviles son cualquier máquina, aparato o dispositivo que emite contaminantes a la atmósfera, al agua 
y/o al suelo, que no tienen un lugar fijo, siendo todo vehículo automotor como los automóviles, barcos, 
aviones, etcétera.  
 
 
 
Bajo esta perspectiva, el estudio de las áreas urbanas y sus interrelaciones de flujos de 

materiales y energía han sido abordados por la Ecología Urbana, que como ciencia natural 

es una disciplina joven. El término ecología urbana se usa en dos formas. Tiene un uso 

normativo, en el que se describen  programas de diseño urbano a nivel de planeación y de 

políticas ambientales. Y como ciencia natural, intenta descifrar las relaciones entre los 

seres organismos y sus comunidades, así como las relaciones con su ambiente dentro de 

estas zonas. En un sentido integral, debe entenderse como una ciencia que coordina e 

ilustra la relación de esta disciplina con la elaboración de políticas ambientales y con el 

desarrollo urbano, previo estudio de las relaciones entre los organismos y su entorno.  

En la actualidad, gran parte de la población humana de países industrializados y en 

desarrollo habitan en ciudades, donde la expansión industrial y el crecimiento urbano 
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se toman como signos de éxito y prosperidad. Sin embargo, a partir de las últimas décadas 

los efectos de crecimiento poblacional, expansión urbana y desarrollo tecnológico, llegan a 

rebasar los niveles de autorregulación del ambiente, dando como resultado profundos 

desequilibrios. Entre ellos  se pueden mencionar los ocasionados por la contaminación del 

ambiente y su impacto sobre la salud de las poblaciones humanas.  

Los efectos directos de la contaminación del agua,  aire y suelo a menudo se consideran 

como los principales impactos de la urbanización sobre el ambiente.  De esta manera el 

monitoreo de los contaminantes de  mayor efecto sobre la salud humana es de trascendental 

importancia para establecer los programas ambientales más adecuados con el objeto de 

reducir los efectos no deseables. Razones de este tipo justifican el monitoreo de 

contaminantes atmosféricos y la evaluación del efecto negativo potencial sobre las 

poblaciones expuestas.  

Como estudios antecedentes en México sobre la Ecología Urbana y la atmósfera, la 

Sociedad Mexicana de Historia Natural, con apoyo de instituciones como el Consejo 

Nacional de Ciencia y Tecnología, la Universidad Autónoma Metropolitana-Iztapalapa, la 

Facultad de Arquitectura de la Universidad Nacional Autónoma de México y la Secretaría 

de Desarrollo Urbano y Ecología, entre otras, editó un volumen especial sobre esta área de 

la biología. En él se incluyen trabajos relacionados con la dinámica de la atmósfera y su 

relación con la contaminación atmosférica. Por ejemplo, Galindo (1989) en el trabajo 

“Transformaciones energéticas en la atmósfera urbana originadas por la contaminación 

atmosférica”, señala que la densa capa de contaminantes atmosféricos y los aerosoles que 

la forman  impiden la llegada de los rayos de luz a las masas de aire superficiales lo que 

retarda su calentamiento y evita la formación de corrientes de convección que permitan la 
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mezcla de las capas superiores de aire y por ende la dispersión de los contaminantes, 

principalmente en la época de invierno, favoreciendo a una exposición mayor de los 

habitantes de la ciudad a los contaminantes del aire.  

Por otro lado, Báez (1989) en su estudio “Medición de la concentración del CO2 

atmosférico como un posible índice de contaminación en la Ciudad de México”, sugiere 

que éste puede, independientemente de sus fluctuaciones estacionales y diarias y bajo 

condiciones meteorológicas determinadas, emplearse como un índice de contaminación 

atmosférica. En la actualidad el valor de las concentraciones atmosféricas tanto de 

partículas suspendidas como de CO2 y otros contaminantes, forman parte de lo que se 

conoce como Índice Metropolitano de la Calidad del Aire (IMECA), que tienen como fin 

informar la calidad del aire en la Ciudad de México y, si fuera el caso, tomar acciones para 

reducir sus efectos negativos sobre la salud de la población.   

El presente estudio llevó a cabo el análisis (gravimétrico, químico y biológico) de los 

contaminantes particulados menores o iguales a 10 m (PM10) colectados durante 1998, al 

suroeste de la Ciudad de México (Centro de Ciencias de la Atmósfera, en Ciudad 

Universitaria), debido a su relación con el incremento de la morbilidad y de la mortalidad 

de los individuos expuestos (Gouveia y Fletcher 2000, Cifuentes et al. 2001). Estos 

efectos en parte han sido atribuidos a los componentes orgánicos (MOE) de las PM10,  por 

tanto se pretende mediante un modelo biológico bacteriano evidenciar la presencia de 

compuestos en la atmósfera capaces de inducir mutaciones (mutágenos)  y que tienen una 

alto potencial cancerígeno.  

Los efectos negativos de los contaminantes particulados en la atmósfera (aeropartículas) 

sobre la salud de las poblaciones está relacionado con su tamaño submicrométrico y por 
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tanto con una mayor capacidad de penetración en el tracto respiratorio, así como a su 

composición química (componentes orgánicos e inorgánicos) (Reynolds y Richards 2001, 

Morawska y Zhang 2002). De aquí la importancia de su estudio. Evaluar la presencia de 

compuestos mutagénicos del componente orgánico de las aeropartículas e identificar cuáles 

son los posibles compuestos químicos responsables, es el primer paso en la tarea de 

controlar con mayor rigor las actuales concentraciones de estos contaminantes, así como la 

de compuestos como los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), que han sido 

responsabilizados de dichos efectos y que forman parte del componente orgánico de las 

aeropartículas.  

Los pocos trabajos sobre la presencia de mutágenos con potencial cancerígeno asociados a 

contaminantes particulados en la Ciudad de México llevan a plantear esta propuesta de 

investigación, ya que se considera que estos compuestos pueden explicar en parte los 

incrementos en los efectos adversos en la salud determinados por diversos estudios 

epidemiológicos (mortalidad y morbilidad), sobre todo de algunos sectores más 

susceptibles de la población.  

La puesta en marcha de este proyecto pretende dar continuidad al estudio previo en el que 

se evaluó el efecto mutagénico de algunos extractos orgánicos de aeropartículas durante 

1998 (muestras de enero, febrero, agosto y septiembre) y que evidenció la presencia de 

mutágenos en extractos obtenidos de PM10 en el suroeste de la Ciudad de México. Sin 

embargo, la limitada cantidad de materia orgánica obtenida de las aeropartículas y probada 

con el modelo biológico de esos meses,  no permitió establecer con precisión la relación 

entre la mutagenicidad indirecta y directa y la presencia de compuestos como los HAP y 

sus nitroderivados.  
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Pese a tratarse de un sitio muy específico del suroeste de la ciudad, consideramos que los 

resultados observados son trascendentes y a la vez una buena aproximación para 

determinar la relación de las variables de interés dada la extensión del estudio. Asimismo, 

durante este período se registró un retraso de la temporada de lluvias, con lo que se 

incrementó el número de incendios en las áreas verdes y reservas ecológicas de los 

alrededores de la Ciudad Universitaria donde se ubicó el sitio de muestreo, lo que confiere 

mayor interés al estudio al evaluarse no sólo el efecto de las fuentes vehiculares, sino 

también de fuentes naturales.  

 

 

2. ANTECEDENTES 

 

La contaminación atmosférica se define como “la presencia de sustancias ajenas a la 

atmósfera que ocasionan efectos adversos en los seres vivos y a su entorno” (Stern 1968, 

Elsom 1987) y se puede originar por eventos naturales (incendios forestales y erupciones 

volcánicas) o por diversas actividades humanas (antropogénicas), tanto de fuentes fijas 

como móviles. En ambos casos, los contaminantes atmosféricos pueden existir en las fases 

particulada, líquida  y sólida (incluyendo esporas y microorganismos) y gaseosa. La mezcla 

de dos fases (particulada y gaseosa) forma lo que se conoce como aerosoles (Stern 1968).   

Los contaminantes atmosféricos se clasifican en primarios y secundarios, los primeros 

surgen directamente de las fuentes de emisión, mientras que los últimos se forman  por  la 

interacción de los contaminantes primarios con otros contaminantes, con algunos 

compuestos ya presentes en la atmósfera o por la interacción con factores  ambientales 

como humedad, temperatura, radiación solar, etc. La formación de contaminantes 
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secundarios se favorece por el estancamiento de las condiciones atmosféricas y por la 

mezcla de las emisiones gaseosas de diferentes fuentes (Vega et al. 2002).  Las tasas y las 

rutas de reacción, así como los pasos involucrados en los procesos de formación son 

influidos por la concentración relativa de los contaminantes, el grado de fotoactivación e 

incluso la topografía local (Elsom 1987). Como consecuencia de ello, Nardini y Clonfero 

(1992) sugirieren que las reacciones a las que son sujetos los contaminantes en la atmósfera 

pueden originar compuestos con diferentes propiedades químicas y físicas, así como 

modificar sus efectos biológicos. 

Entre los principales contaminantes se encuentran el monóxido de carbono (CO), el bióxido 

de carbono (CO2),  el bióxido de azufre (SO2), los óxidos de nitrógeno (NOx), el ozono 

(O3), los hidrocarburos (HC), los clorofluorocarbonos (CFC), los metales pesados  y las 

partículas suspendidas. A todos ellos se les ha dado especial atención por sus importantes 

efectos en la salud de las poblaciones humanas y en el ambiente en general, por ejemplo, en 

el cambio climático global, en los episodios de inversión térmica y en fenómenos como la 

lluvia ácida (Fernández y Ashmore 1995). 

Los contaminantes en fase particulada o aeropartículas, constituyen una mezcla que varía 

en tamaño, composición, origen, afinidad por el agua y capacidad para dispersar y absorber 

energía (Chow 1995, Pope et al. 1995a).  Möller y Löfroth (1982) describieron que las 

aeropartículas están formadas por carbón elemental, óxidos y sales inorgánicas a los que se 

adsorben compuestos orgánicos. En función  de  su  diámetro  aerodinámico1,  las  

aeropartículas   se   clasifican  en:  gruesas  (> 2.5 m) y finas ( 2.5 m), estas últimas 

conocidas como PM2.5. Las partículas suspendidas totales (PST) incluyen las que tienen  

1- Se considera como un diámetro equivalente al de una esfera de densidad unitaria con la misma velocidad de 
caída que las partículas de interés (Hinds 1982). 
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diámetros ≤ 45 m, mientras que a las  ≤ 10 m se  les designa como PM10. Las partículas 

gruesas generalmente se producen por procesos mecánicos de erosión, trituración y 

resuspensión, en tanto que las finas son el resultado principalmente de procesos de 

combustión y de transformación atmosférica de compuestos de la fase gaseosa a  la 

particulada mediante la adsorción y la condensación de partículas preexistentes, 

dependiendo en ambos casos de la volatilidad de los compuestos (Hileman 1981, Lioy et 

al. 1990, Pistikopoulos et al. 1990, Kingham et al. 2000, Pérez y Reyes 2002, Bogo et al. 

2003). En el caso específico de las PM10 se ha observado que en áreas urbanas, están 

constituidas  principalmente  por  material  geológico  (óxidos  de  aluminio,  silicio, calcio, 

titanio e hierro), carbón orgánico (cientos de compuestos con distinto grupo funcional), 

carbón elemental, sulfatos, nitratos y amonio (Chow 1995).  

Andrade et al. (1994) le atribuyen el 13 % de la masa de las partículas finas en la Ciudad 

de Sao Paulo a la actividad industrial,  41 % a la combustión de gasolina y diesel, 28 % son 

de origen geológico y el 18 % restante lo constituyen compuestos con Cu y Mg. Para las 

partículas gruesas señalan que el 59 % es de origen geológico, 19 % emitidos por la 

industria, 8 %  de los procesos de combustión y el 4 % por la sal de las áreas marinas. 

Con respecto a su abundancia en la atmósfera, Brook et al. (1997) en un estudio de diez 

años en 19 localidades de Canadá encontraron que las PM2.5 integran el 49 % en promedio 

de la  masa  total de las  PM10  y éstas últimas representan el 44 % de las PST. Para la zona 

suroeste de la Ciudad de México, Salazar et al. (1992) señalaron que las PM10 

representaron el 30 % de  la masa de las PST durante 1986, en tanto que Villalobos-

Pietrini et al. (1995) en la temporada de secas de 1989-1990 reportaron una contribución 

del 47 %, mientras que Kretzschmar  (1994) mencionó entre 40 y 60 %,  sugiriendo que 
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las fuentes de emisión por combustión incompleta han aumentado.  

Diversos estudios epidemiológicos en el mundo han descrito una fuerte asociación entre las 

concentraciones de las partículas respirables (PM10) y el aumento en las disfunciones 

respiratorias de individuos de poblaciones expuestas, principalmente en los más 

susceptibles como son los fumadores, las personas de la tercera edad y los niños (Saldiva 

et al. 1994, Pekkanen 1997, Campbell y Tobias 2000), e incluso son un factor importante 

de riesgo en el incremento de la mortalidad por padecimientos cardiopulmonares y 

respiratorios (Dockery et al. 1993, Pope et al. 1995b, Cohen et al. 1997, Brunekreef et 

al. 2000, McDonell et al. 2000).  

En este sentido, Goldberg et al. (2001) sugieren que la presencia de contaminantes 

particulados en el ambiente puede afectar indirectamente las funciones del corazón por la 

alteración de la homeostasis de las endotelinas (proteínas con función vasoconstrictora), al 

incrementar sus  concentraciones en el torrente sanguíneo. Ello desencadena arritmias y 

disrritmias cardiacas, lo que repercute en el aumento de infartos. Por su parte, Calderón-

Garcidueñas et al. (1998) en un estudio efectuado en la Ciudad de México señalaron que 

la región anterior nasal es el sitio de en el que se deposita 45 % de la partículas que tienen 

entre 2 y 10 m, lo que explica la cantidad elevada de lesiones, entre las que destacan 

hiperplasias, displasias y metaplasias. Pope et al. (1995a) notaron incrementos de 0.7 a 1.6 

% en la mortalidad diaria al aumentar 10 g/m3  las concentraciones atmosféricas de las 

PM10.  Existe evidencia de que la exposición a productos de combustión incompleta está 

vinculada con el cáncer pulmonar, siendo la magnitud del riesgo una función de las 

actividades tóxicas y carcinogénicas de los contaminantes, así como de los niveles de 

exposición (Cohen et al. 1997, Pope et al. 2002). Por otra parte, Dejmek et al. (1999, 
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2000) explican que parte del retardo en el desarrollo intrauterino es debido a la presencia de 

compuestos mutagénicos asociados a las aeropartículas.   

Las causas biológicas exactas del incremento en la mortalidad y de la morbilidad, seguida 

de los aumentos a la exposición de las PM10 no son muy claras. Sin embargo, se considera 

que la masa y la concentración de partículas, su tamaño, composición, superficie y 

reactividad de los compuestos químicos que las integran juegan un papel importante en la 

explicación de estos efectos (Reynolds y Richards 2001). 

Por estas razones se introdujeron estándares de calidad del aire con la finalidad de 

establecer las concentraciones límites por debajo de las cuales se tuviera un “margen de 

seguridad” en la salud de las poblaciones humanas ante  este tipo de contaminantes (Berico 

et al. 1997). Hasta 1978, el estándar para partículas promulgado en el Acta de Aire Limpio 

de los Estados Unidos de América (1971) fue de ≤45 m ó partículas suspendidas totales 

(PST), tanto líquidas como sólidas, con un límite promedio geométrico anual de 75 g/m3  

y sin exceder los 260 g/m3 en un período de 24 h (USEPA 1982, McClellan 2002). Pese 

a la aplicación del estándar de PST, los estudios en salud relacionados con la presencia de 

partículas en el aire mostraron que las ≥15 m no son inhaladas y solo se depositan en la 

región superior del tracto respiratorio y expulsadas en minutos. Basados en estos 

resultados, la Agencia de Protección al Ambiente  (EPA) y el Comité Consultor Científico 

del Aire Limpio (ambas organizaciones de los EUA), recomendaron un nuevo estándar que 

consideraba partículas con un diámetro aerodinámico ≤10 m (PM10) considerándolo más 

apropiado para valorar los riesgos en la salud de los individuos, debido a su capacidad de 

penetración hasta las regiones traqueolar y alveolar de los pulmones, generando así 

mayores  efectos negativos a la salud (Berico et al. 1997). El promedio anual máximo 
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permitido para PM10 se estableció en 50 g/m3 y 150 g/m3 para 24 h (USEPA 1987, 

McClellan 2002). La recomendación para la medición de éste nuevo estándar se basa en 

dos razones: la primera es que, los equipos que colectan estas partículas semejan la región 

torácica del cuerpo humano, donde se logra aproximadamente una depositación del 50 % 

de aquellas  iguales a 10 m y un porcentaje mayor de partículas menores a dicho tamaño, 

como en la región traqueobranquial del cuerpo y la segunda es que un equipo con un corte 

de partículas de éste tamaño depende en menor grado del viento y por lo tanto los 

resultados son  más reproducibles (Hileman 1981). En este sentido, Chow (1995) reportó 

que entre 10 y 60 % de las partículas ≤10 µm que pasan por la tráquea se depositan en el 

pulmón donde pueden causar daño. En México, el estándar para las PM10 entró en vigor 

hasta 1994 (Diario Oficial de Federación 1993-NOM 025-SSA1), siendo la Red 

Automática de Monitoreo Atmosférico (RAMA) la  responsable de medir las 

concentraciones de las PM10 así como de otros contaminantes en la Zona Metropolitana de 

la Ciudad de México (ZMCM), contando en la actualidad con 32 estaciones automáticas, 

19 de monitoreo manual, 10 meteorológicas y 2 unidades móviles (Informe de la Calidad 

de Aire 1998) (Figura 1 y Cuadro III).  La ubicación y clave de estas estaciones se 

muestran en la figura I y cuadro III. 

A los efectos señalados por el tamaño de las partículas, está estrechamente vinculada su 

composición química, ya que se han identificado cientos de compuestos orgánicos que las 

hacen más peligrosas para la salud humana (Lioy et al. 1990, De Marini et al. 1996). 

Algunas de las principales clases de compuestos químicos detectadas en los extractos 

orgánicos de las aeropartículas son los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) y sus 

derivados, hidrocarburos alifáticos, compuestos oxigenados (alcoholes, cetonas, aldehídos, 



15

 

ácidos carboxílicos, éteres), nitrogenados (aminas) y heterocíclicos como los furanos, 

tiazoles, quinolinas y piridinas (De Martinis et al. 1999). A este respecto, estudios en 

diversos sitios del mundo han demostrado que los extractos orgánicos del material 

particulado de las áreas urbanas y rurales presentan actividad mutagénica  (Villalobos-

Pietrini et al. 1995, 1998, 1999, Wasserkort et al. 1998, Binková et al. 2003) y 

cancerígena en diferentes modelos animales (Anderson et al. 1996, Pope 2002). Los 

productos químicos identificados en muestras ambientales presentan una correspondencia 

alta con la composición química de las fuentes de emisión (Chow 1995). 

Los HAP y sus derivados son grupos de compuestos orgánicos que han recibido atención 

especial por su demostrada capacidad para inducir daño genético en diversas cepas con la 

bacteria Salmonella typhimurium (ensayo de Ames) (Nardini y Clonfero 1992, Kuo et al. 

1998) cuyos resultados sugieren la existencia de estos compuestos. Estos compuestos han 

sido también mostrados como cancerígenos (Binková et al. 2003) y pese a que la 

clasificación de la International Agency of Research on Cancer (IARC) solo maneja los 

términos de “probables” y “posibles” cancerígenos en humanos para algunos de ellos, 

deben tomarse las medidas preventivas necesarias para evitar la exposición prolongada a 

estos compuestos o mezclas ambientales que los contengan, ya que en distintos modelos 

animales se ha mostrado un efecto cancerígeno. 

Los HAP consisten de dos o más anillos de benceno y/o ciclopentadieno fusionados, ya sea 

en arreglos lineales, angulares o en grupos (Baek et al. 1991). Se originan de la 

descomposición térmica de cualquier material orgánico integrado por carbono e hidrógeno. 

Los mecanismos principales de formación ocurren durante los procesos de pirólisis y 

carbonización a temperaturas altas, así como en la combustión incompleta de diferentes 
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derivados del petróleo (Bi et al. 2002, Binková et al. 2003). Durante el proceso de pirólisis 

y dependiendo del tipo de materia orgánica que se utilice como combustible, la cantidad de 

HAP producida (perfil de HAP) es específica y sus proporciones están en función 

principalmente de las condiciones de combustión tales como temperatura y cantidad de 

oxígeno presente (Grimmer 1983). 

 

                             
 Figura 1.  Ubicación de las 32 estaciones de la Red Automática de Monitoreo Atmosférico  (RAMA) en la 
Zona Metropolitana de la Ciudad de México (ZMCM). El Centro de Ciencias de la Atmósfera (CCA-UNAM) 
se localiza en el suroeste.  Fuente: Informe Anual de Calidad del Aire (Secretaría del Medio Ambiente 1996, 
1998). 
 

                                       Cuadro III.  Estaciones de monitoreo atmosférico que integran la RAMA 
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Así mismo, existen procesos de carbonización como la generación de petróleo y de carbón 

mineral, que también originan HAP por decaimiento del material biológico a temperaturas 

bajas (inferiores a 200 0 C) y presiones elevadas durante millones de años. La 

transformación asemeja a la de la pirólisis, pero las reacciones son más lentas debido a las 

bajas temperaturas involucradas (Björseth y Ramdahl 1985). 

Aunque se han reconocido fuentes naturales para la generación de HAP (actividad 

volcánica y biosíntesis), las fuentes antropogénicas contribuyen en mayor grado a la 

contaminación atmosférica de las áreas urbanas (Eskinja y Soljic 1996, Jinhui y Lee 

2000) y pueden ser estacionarias o móviles; las primeras están en las zonas industriales y 

residenciales, en la incineración de desechos y en la producción de energía eléctrica donde 

se queman grandes cantidades de combustibles de origen fósil (Guo et al. 2003). En la 

segunda categoría se incluyen a todos los vehículos automotores terrestres, marinos y 

aéreos que utilizan gasolina y diesel (Björseth y Ramdahl 1985,  Jinhui y Lee 2000, Bi et 

al. 2002). En el caso de los vehículos automotores, los HAP son originados por tres 

distintos mecanismos: 1. Síntesis a partir de moléculas simples en el combustible, 

particularmente de compuestos aromáticos, 2. Almacenamiento en depósitos de motores y 

volatilización de HAP contenidos en el combustible y 3. Pirólisis de lubricantes. La 

presencia de HAP en combustibles de origen fósil se justifica al actuar  como 

antidetonantes y en numerosos países ha aumentado su uso para reducir las cantidades de 

plomo (Pb) que se emplean con el mismo fin (Baek et al. 1991). 

Los HAP son emitidos inicialmente a la atmósfera en fase gaseosa y posteriormente son 

transformados a la fase particulada después de ser adsorbidos en partículas preexistentes o 

por condensación al disminuir la temperatura,  aunque los  compuestos más volátiles 
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persisten en forma gaseosa (Pistikopoulos et al. 1990). Se ha demostrado que la 

abundancia de los HAP en las partículas está estrechamente vinculada con su tamaño, 

existiendo mayor concentración  en aquellas de tamaño respirable  (PM10) (Baek et al. 

1991). Pistikopoulos et al. (1990) señalan una distribución bimodal para los HAP 

ubicando en  partículas <1 m a los compuestos menos volátiles, mientras que los de 

mayor volatilidad se asocian principalmente a aeropartículas de mayor diámetro; los 

primeros se integran a ellas por adsorción y los últimos por condensación. 

Una vez  en la atmósfera, los HAP pueden transformarse al reaccionar con otros 

contaminantes que actúan como oxidantes, tal es el caso de O3, NO2, peroxiacetil nitrato 

(PAN) y radicales libres, favoreciendo esta situación factores ambientales como el agua, la 

temperatura y la cantidad de radiación solar (Arey et al. 1992). Algunos de los productos 

de dichas interacciones son los derivados nitro y dinitro, hidroxi, oxi y sulfonados de los 

HAP, a los que se les  atribuye  la mayor parte de la actividad mutagénica directa en los 

extractos orgánicos de partículas (Casellas et al. 1995, Jinhui y Lee 2000). Sera et al. 

(1991) describieron la presencia de 3,6-dinitrobenzo(a)pireno en emisiones de diesel en la 

Ciudad de Santiago de Chile, siendo el mutágeno más potente con las cepas empleadas, 

pese a su elevada inestabilidad ante la radiación ultravioleta. 

Debido a los riesgos en la salud que implica la exposición a contaminantes particulados, no 

sólo por su tamaño sino también por su variada composición química, actualmente se han 

desarrollado sistemas biológicos de prueba especialmente en microorganismos que detectan 

daños en el material genético (genotoxicidad) ocasionados por dichos compuestos o 

mezclas complejas orgánicas de ellos que pueden obtenerse de suelo, agua, aire, alimentos, 

etc. Estas pruebas constituyen las herramientas principales en la valoración de situaciones 
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de riesgo potencial de poblaciones expuestas (Brusick 1988, Williams y Weisburger 

1988).  

Uno de los sistemas más usados en diversos laboratorios de todo el mundo es la prueba de 

Ames con el ensayo estándar de incorporación en placa, que  se introdujo en la década de 

los 70 y emplea diferentes cepas auxótrofas (his-) de Salmonella typhimurium,  permitiendo 

evaluar el potencial mutagénico de cientos de compuestos químicos de diversos sectores 

industriales:  medicamentos, cosméticos, alimentos, pesticidas e incluso mezclas complejas 

orgánicas ambientales (Ames et al. 1973, 1975,  Claxton et al. 1987, 1992).  En este 

sentido, La Rocca et al. (1996) y Jarvis et al. (1996) emplearon la prueba de Ames para 

evaluar el potencial genotóxico de muestras orgánicas extraídas de sedimentos obtenidos de 

cuerpos de agua que recibieron desechos urbanos. En el primer caso se determinó la 

presencia de HAP en los sedimentos cerca del área de Venecia. Este tipo de compuestos en 

medios acuáticos es de considerable importancia ya que son asimilados rápidamente por los 

organismos que los habitan, generándose un proceso de bioacumulación, el cual implica 

riesgos en la salud humana si esos organismos son consumidos como alimento (La Rocca 

et al. 1996).  

Por su parte, Ehrlichmann et al. (2000) analizaron extractos acuosos de suelos 

contaminados por diferentes tipos de actividades industriales, concluyendo que la prueba 

de Ames, junto con otras dos que emplearon, fueron específicas para determinar el efecto 

genotóxico de este tipo de muestras. Ello pone de manifiesto a la prueba de Ames como 

una herramienta muy útil en el monitoreo del ambiente.  

Un aspecto importante es que los resultados de la prueba sugieren la presencia de 

compuestos con alto potencial cancerígeno, ya que se ha observado una estrecha relación 
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con su capacidad para inducir mutaciones (McCann y Ames 1976). No obstante  su alta 

especificidad (aproximadamente el 83 % de los carcinógenos probados son mutágenos) los 

resultados de esta prueba deben respaldarse con ensayos capaces de detectar daño al ADN 

en células de mamífero tales como eventos mutagénicos y alteraciones estructurales a nivel 

cromosómico y numérico. En su conjunto estos sistemas integran lo que se ha denominado 

baterías o matrices de prueba y son indispensables en la determinación de compuestos 

cancerígenos (McCann y Ames 1976, Brusick 1988,  Williams y  Weisburger 1988).  

El ensayo estándar de incorporación en placa a partir de su introducción como sistema 

capaz de detectar compuestos potencialmente carcinógenos, ha sufrido modificaciones no 

sólo de carácter metodológico, aumentando la sensibilidad en la detección a dichos 

compuestos (variantes como los procedimientos de preincubación y microsuspensión), sino 

también en las características genéticas, y por ende fenotípicas, de las cepas que emplea 

(Kado et al. 1983, Maron y Ames  1983). 

Las cepas de Salmonella typhimurium  empleadas en la prueba de Ames  presentan un 

grupo de marcadores genéticos que facilitan la detección de los compuestos de interés. La 

base de la prueba es una mutación en el operón de la síntesis de histidina, situación que 

impide la elaboración de este aminoácido y afecta su desarrollo en medio mínimo. El 

fundamento del ensayo es que con los compuestos de prueba, dicho fenotipo sea revertido 

por la inducción de mutaciones en el operón, de esta manera los  revertantes tendrán ahora 

la capacidad de desarrollarse en los medios mínimos sin requerir la adición de histidina 

(protótrofas, his+)  (Ames et al. 1973, Maron y Ames 1983). Cuando la cantidad de 

revertantes es al menos del doble  del valor de la reversión espontánea en dos 

concentraciones consecutivas y se tiene una relación lineal de la concentración-respuesta, 
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se considera la presencia de mutágenos (Maron y Ames 1983, Claxton et al. 1987).   

Otro marcador en estos microorganismos es una mutación en el gen rfa que ocasiona la 

alteración parcial de los lipopolisacáridos de la pared celular y con ello facilita la 

permeabilidad de moléculas grandes, lo que es evidenciado por la sensibilidad al cristal 

violeta, compuesto que en las cepas silvestres no ocasiona inhibición del desarrollo (Ames 

et al. 1973).  Asimismo se ha provocado una deleción en el gen UvrB que afecta el sistema 

de reparación por escisión del ADN, lo que permite la detección de compuestos capaces de 

dañar a esta molécula. Si este sistema de reparación funciona correctamente, el daño 

ocasionado por los compuestos de prueba sería corregido por lo que no  habría incremento 

en el número de revertantes y por consiguiente no se apreciaría ningún efecto. La 

funcionalidad de este marcador es evidenciada por la falta de desarrollo tras su exposición 

a la radiación ultravioleta. Esta deleción se extiende al gen bio ocasionando que las 

bacterias también requieran vestigios de biotina para su crecimiento (Ames et al. 1973). 

Además, también se ha introducido el plásmido pkM101 (factor-R) que  contiene múltiples 

copias de los genes que codifican para los mecanismos de reparación propensa a error del 

ADN, aumentando la sensibilidad ante compuestos con los que se observó una baja 

respuesta en  aquellas cepas que carecen de él. Este plásmido induce el incremento en la 

frecuencia de la reversión espontánea además de proporcionar resistencia al antibiótico 

ampicilina  (McCann et al. 1975, Langer et al. 1981, Maron y Ames 1983). 

Asimismo se ha introducido el plásmido pYG216 que posee múltiples copias del gen 

pBR322 y permite la sobreproducción de nitrorreductasas, aportando mayor sensibilidad  y 

especificidad que las cepas TA98 y TA100 ante compuestos con grupos nitro; su presencia 

se confirma por la resistencia al antibiótico tetraciclina e incrementa la respuesta de la 
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reversión espontánea de 2 a 3 veces respecto a las cepas que les dieron origen (Watanabe 

et al. 1989, 1990, Einisto et al. 1991).  

En un principio el ensayo sólo aportaba información de compuestos con actividad 

mutagénica directa, ya que las bacterias tienen baja capacidad de transformación 

(Rosenkranz y Mermelstein 1983), siendo imposible detectar compuestos que necesitaban 

ser metabolizados para expresar su efecto mutagénico como ciclofosfamidas, nitrosaminas 

e hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), por lo que algunos autores cuestionaron la 

eficacia del mismo. La situación fue resuelta con la adición de mezclas enzimáticas de 

hígado de rata (fracción S9), inducidas previamente por compuestos como aroclor y 

fenobarbital. De esta forma los compuestos de prueba son transformados en intermediarios 

electrofílicos que pueden interactuar con macromoléculas celulares incrementando los 

efectos de toxicidad, mutagenicidad y carcinogenicidad (Adonis y Gil 1993).  

En la actualidad se sabe que el sistema enzimático responsable de la activación de 

contaminantes atmosféricos es el citocromo microsómico de hígado de mamífero P-450 

(sistema monoxigenasa) (González 1990, Okey 1990). Sin embargo, este sistema tiene una 

doble función ya que también puede metabolizar contaminantes y volverlos menos tóxicos 

(Adonis y Gil 1993), por lo que es posible evaluar el potencial mutagénico de compuestos 

de actividad directa e indirecta y dependiendo de las cepas, el ensayo ofrece información 

sobre los mecanismos por los que se revierte la mutación en el operón de la histidina y que 

pueden ser por corrimiento en el marco de lectura identificado por la cepa TA98 ó por 

sustitución de pares de bases en TA100, así como en sus cepas derivadas.  

Una más de las ventajas que favorece el empleo de esta prueba en numerosos laboratorios 

de todo el mundo es la rapidez con la que se obtienen resultados (prueba de corta duración) 
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así como sus costos relativamente bajos (Ames et al. 1975, Maron y Ames 1983). 

Las cepas de Salmonella typhimurium empleadas en esta prueba surgieron a partir de una 

silvestre, la LT2. Inicialmente solo algunas eran empleadas como, por ejemplo, las 

TA1535, TA1537 y TA1538. Cada una de ellas posee un tipo de mutación diferente en el 

operón de la síntesis de histidina. En el caso de la TA1535 se localiza en el gen hisG46  y 

es responsable de la síntesis de la primera enzima para la producción de dicho aminoácido 

(Ames et al. 1973). Al introducir en esta cepa el plásmido pKM101 (factor R) se originó la 

TA100, ambas capaces de detectar mutágenos que inducen sustitución de pares de bases.  

Por su parte las TA1538 y TA98 presentan la mutación en el gen hisD3052,  que  codifica  

para  la  histidinol  deshidrogenasa,  otra  enzima participante al final de la ruta ya 

mencionada. La cepa TA98 se creó por la inserción del mismo plásmido en TA100, pero en 

este caso al igual que TA1538, es capaz de detectar mutágenos que ocasionan corrimientos 

en el marco de lectura.  La cepa TA1537 posee la mutación en el gen hisC3076 y dió 

origen a la TA97 (pKM101), salvo que ésta última presenta otra mutación en el gen 

hisD6610, siendo  también sensible a algunos de los mutágenos que revierten a las cepas 

TA1538 y TA98 (Maron y Ames 1983). 

El número y el tipo de cepas empleadas dependerá de la disponibilidad y del tipo de 

muestra, del objetivo de estudio, así como de los conocimientos previos que se tengan del 

material de prueba (Maron y Ames  1983,  Claxton et al. 1987,  Watanabe et al. 1989). 

De Marini et al. (1996) señalan que la mutagenicidad de las mezclas complejas orgánicas 

(MCO) de aeropartículas reflejan   el   domino  de clases   particulares   de mutágenos  

químicos dentro de las mismas. 
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La identificación de éstos mutágenos específicos se limita por la extrema complejidad de la 

materia orgánica extraída adsorbida a las  aeropartículas. Por ello los extractos deben ser 

separados en fracciones substancialmente menos complejas para facilitar su aislamiento e 

identificación (De Martinis et al. 1999). En la actualidad, el estudio del potencial 

genotóxico de las MCO se ha centrado en la identificación de los principales compuestos 

responsables de dicho efecto (Casellas et al. 1995, De Martinis et al. 1999). 

De esta forma se han desarrollado estudios donde paralelamente se llevan a cabo 

evaluaciones biológicas en modelos como el de Salmonella typhimurium y químicas 

mediante el empleo de técnicas cromatográficas que permiten la obtención de fracciones 

menos complejas, así como su caracterización química, ayudando a identificar y aislar 

éstos compuestos. El acoplamiento de ambas técnicas (bioensayo-dirigido) puede 

simplificar la enorme tarea de ubicar los mutágenos en los extractos orgánicos de las 

aeropartículas, ya que los resultados de los bioensayos son útiles para centrar los esfuerzos 

de  identificación en aquellas fracciones que presentan mayor actividad mutagénica 

(Casellas et al. 1995, De Martinis et al. 1999). 

 

 

3. OBJETIVOS 

    

 Evaluar la mutagenicidad directa e indirecta de acumulados mensuales de la materia 

orgánica extraída (MOE-como un tipo de  mezcla compleja orgánica ambiental) de las 

PM10 durante 1998 en el suroeste de la Ciudad de México mediante la Prueba de  Ames 

(ensayo estándar) con las cepas TA98 con y sin S9 y YG1021 (que sobreproduce 

nitrorreductasas).  
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 Reducir la complejidad de los acumulados mensuales de la MOE mediante la purificación 

de los compuestos y probar estas fracciones orgánicas mediante la prueba de Ames con las 

cepas mencionadas.  

 

 Identificar y cuantificar 22 hidrocarburos aromáticos policíclicos  (HAP) y 11 nitro-

derivados, mediante el análisis por Cromatografía de Gases-Espectrometría de Masas (CG-

EM) y determinar si existe una relación con la actividad biológica, tanto en los acumulados 

mensuales de la MOE como en las fracciones.    

 

 Determinar las concentraciones atmosféricas de las partículas ≤ 10 µm (PM10) y de la 

materia orgánica extraída (MOE) asociada a ellas; así como describir sus posibles 

correlaciones con parámetros meteorológicos como la precipitación pluvial, la temperatura, 

la presión atmosférica, la humedad relativa, la dirección y la velocidad del viento en el 

período de muestreo. 

 

 Determinar la relación entre los parámetros meteorológicos y la actividad mutagénica 

inducida por los acumulados mensuales de la MOE.  

 

 Explorar la posible existencia de mecanismos antagónicos entre los compuestos que 

integran los acumulados mensuales de la MOE mediante la combinación de aquella(s) 

fracción(es) química(s) con mayor actividad mutagénica y las fracciones de menor 

respuesta, en al menos dos meses. 
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4. HIPÓTESIS DE TRABAJO 

 

 

 Dada la complejidad en el número de compuestos que integran la materia orgánica 

extraíble de las PM10 (MOE), no se considera posible que pueda asociarse claramente la 

actividad biológica (mutagenicidad directa e indirecta) con un grupo específico de 

compuestos, tal como los hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) y sus derivados 

(nitro-HAP) respectivamente, a los que frecuentemente se les responsabiliza de esta 

actividad. Sin embargo, en caso de observar relación significativa, esta sería con los HAP y 

nitro-derivados de mayor peso molecular y menor volatilidad (5 y 6 anillos), ya que son los 

más abundantes  en  la fase particulada (respirables).   

 

 Al realizar la purificación de los compuestos que integran la MOE mediante el proceso de 

fraccionamiento en columna se obtendrá un menor número de compuestos presentes por 

fracción, reduciendo así las posibles interacciones que pudieran impedir la relación entre el 

efecto biológico  y los HAP y nitro-HAP. De esta manera no sólo se espera obtener una 

mayor respuesta biológica, sino también una mejor correlación de esta con los compuestos 

de interés.  

 

 Se espera observar un patrón de estacionalidad de las concentraciones de las partículas y la 

MOE, atribuible en parte a condiciones ambientales como la lluvia y la humedad relativa 

que puede propiciar un descenso de las concentraciones atmosféricas de los contaminantes 

o de las bajas temperaturas, que por ejemplo favorecen episodios de inversión térmica y 

mayores concentraciones de aerosoles.  
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5. METODOLOGÍA 

5.1 Muestreo 

La colecta de PM10 se realizó en el suroeste de la Ciudad de México, en la azotea (a ocho 

metros del nivel del suelo) del Centro de Ciencias de la Atmósfera, UNAM (CCA-UNAM) 

durante 1998. En los alrededores del sitio de muestreo se encuentran las avenidas Circuito 

exterior y Delfín Madrigal, siendo unas de las principales fuentes de contaminación del área. 

Asimismo, existen numerosos edificios dedicados a actividades de investigación  los cuales 

cuentan con zonas de estacionamiento (Figura 2).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
Figura 2. Mapa de ubicación del área de muestreo. Las mediciones de contaminantes particulados en este estudio 
se efectuaron en las instalaciones del Centro de Ciencias de la Atmósfera, UNAM, en el costado oriente de la 
Ciudad Universitaria durante 1998 al suroeste de la Ciudad de México. Tomado de la página oficial de la 
Universidad Nacional Autónoma de México (http:www.unam.mx) 
 

CCA-UNAM
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En los muestreos se emplearon filtros de fibra de vidrio (Gelman)  acondicionados 

previamente durante 24 h a 200 0 C para eliminar la mayor cantidad de impurezas orgánicas.  

Después de ser pesados en una balanza analítica ( 0.1 mg, Sartorius) se ubicaron en un 

desecador con una humedad relativa entre 30 y 40 %. Transcurridas 24 h se pesaron 

nuevamente (Figura 3a). Solo cuando la variación fue menor a  0.1 mg, los filtros estuvieron 

listos para el muestreo. De no ser así se colocaron nuevamente en el desecador repitiéndose el 

procedimiento de pesado. 

 Una vez acondicionados los filtros se montaron en un equipo para PM10  de altos volúmenes 

Andersen-General Metal Works (modelo SA/ 321-B) con controlador de flujo másico 

calibrado a 1.13 m3/min  10% (Figura 3b). Cada colecta, con duración  de 24 h y 

periodicidad entre cada una de ellas de 4 días, muestreó 1200  50 m3 de aire en promedio (25 

oC y 1 atm). Al término del muestreo los filtros se pesaron nuevamente, se colocaron en el 

desecador a humedad relativa entre 30 y 40 %.  El pesado se repitió transcurridas 24 h y la 

diferencia del peso final  con el inicial permitió determinar la cantidad de masa de partículas 

por muestreo que dividida entre el volumen de aire, determinó la concentración de partículas 

en g/m3 (Ecuación 1) a condiciones estándares de temperatura y presión (25 oC y 1 

atmósfera). A partir de las concentraciones diarias en el año se calcularon las concentraciones 

promedio aritméticas mensuales y por temporada. 
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Figura 3. a, Filtro de fibra de vidrio usado para la colecta de las PM10. Se aprecia la carga de material particulado 
tras un período de 24 h de muestreo en el filtro de la derecha, mientras que el de la izquierda no fue expuesto al 
ambiente.  b, Muestreador de altos volúmenes para la colecta de PM10. 
 

 

Concentración de las PM10=PM10masa/ Volumen de aireestándar                                                      Ecuación 1 

 
donde PM10 masa equivale a la cantidad de masa de partículas determinada  por muestreo de 24 h. En el caso de las 
concentraciones mensuales se sumaron todas las concentraciones de cada mes y se dividieron entre el número de 
muestreos.  
 
 
5.2 Extracción y determinación de la materia orgánica extraída (MOE) 

 

Para los análisis químico y biológico, de cada filtro se obtuvo la materia orgánica extraíble 

(MOE) en un equipo de ultrasonido  (Branson 3210), con 70 mL de diclorometano (DCM) 

grado HPLC, en tres ocasiones  de 30 minutos a temperatura entre 10 y 20 0 C., bajo luz 

amarilla por la fotosensibilidad de los HAP. La MOE disuelta en DCM se filtró en un 

a

b
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sistema “millipore” con membranas de teflón de 0.22  m de diámetro de poro y 25 mm de 

diámetro con la ayuda de una bomba de vacío (100-200 lib/cm2) para remover los sólidos 

suspendidos. El volumen de cada extracto se redujo hasta 2 mL con un rotavapor (Buchi), a 

60-90 revoluciones/min, entre 30 y 40 0 C y a la presión de vacío arriba mencionada. Los 

extractos se colocaron en viales ámbar y se refrigeraron (0 0C) hasta el momento  del análisis 

químico  y del ensayo biológico. 

Cada muestra se aforó a 1 mL, se tomó una alícuota de 200 L, se colocó en un vial 

previamente pesado, llevándose a sequedad bajo un flujo ligero de nitrógeno gaseoso grado 

cromatográfico y se pesó nuevamente. La diferencia entre estos dos pesos permitió determinar 

la cantidad de materia orgánica en la alícuota (MOE). La cantidad total de MOE entre el 

volumen total de aire muestreado definió la concentración de materia orgánica  en el aire, 

expresada en g/m3 (Ecuación 2). 

Para el caso de las concentraciones mensuales de la MOE se sumó la cantidad  de masa de 

cada muestreo por mes y se dividió entre el número de metros cúbicos de aire muestreado 

durante dicho período.  

 

Concentración de la MOEatmósfera=MOEmasa/ Volumen de aire estándar                                      Ecuación 2 

 
donde la MOE masa equivale a la cantidad de masa de MOE determinada  para cada muestreo de 24 h.  
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5.3 Purificación de compuestos orgánicos y análisis por cromatografía de gases-
espectrometría de masas (CG-EM) 

 

La MOE se acumuló mensualmente y se fraccionó por cromatografía en columna abierta con 

disolventes en un gradiente de polaridad creciente de no polar a polar (fase móvil), 

obteniéndose cuatro fracciones orgánicas (FO) (Figura 4 y Cuadro IV) y desactivado al 5 % 

con agua destilada. Se empleó sílica gel como adsorbente (fase estacionaria) previamente 

activado por 24 h a 130 0C. Se  evitó el secado en el empaque del adsorbente para obtener un 

buen fraccionamiento. La velocidad de la elución se reguló manualmente (2 mL/min). Al igual 

que los acumulados de la MOE, a las fracciones orgánicas también se les determinó la 

cantidad de masa mediante el procedimiento arriba mencionado.  

 

 
Cuadro IV. Disolventes utilizados durante el proceso de fraccionamiento en columna al que fueron 

sometidos los  acumulados  mensuales de la MOE 
Fracción Orgánica Volumen (mL) Disolvente Proporción 

1 

2 

3 

4 

25 

25 

25 

50 

Hexano 

Hexano-Diclorometano 

Diclorometano 

Metanol 

Puro 

6:4 

Puro 

Puro 

 

 

Tanto los acumulados mensuales de la MOE como sus fracciones fueron analizados en un 

cromatógrafo de gases acoplado a un espectrómetro de masas Agilent-Techonology 

6890/5973N con automuestreador para la identificación y cuantificación de los HAP y nitro-

HAP. Las condiciones de operación del equipo se describen en Amador-Muñoz  (1996, 

2003). 

 



 

32

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4. Representación del proceso de cromatografía en columna abierta a la que fue sometida la MOE 
acumulada mensual para obtener cuatro fracciones orgánicas (FO). Tanto acumulados como fracciones fueron 
analizados por CG-EM y mediante la Prueba de Ames.   
 
 
 
 
Los esfuerzos de identificación de compuestos orgánicos contenidos en la MOE mensual se 

han centrado principalmente en 20 hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP) de los cuales 

19 son considerados como contaminantes de prioridad en su tipo por el método TO-13A  de la 

Agencia de Protección Ambiental de los EUA (EPA 1999) y 16 de ellos como contaminantes 

de prioridad  por sus efectos mutagénicos y su potencial cancerígeno por la misma 

organización y la Agencia Internacional en Investigaciones sobre el Cáncer (IARC 1987). 

Asimismo, se han incluido en el proceso de identificación 11 nitro-HAP, mono y 

disustituidos, los cuales son considerados compuestos con mayor capacidad mutagénica 

directa. Los HAP cuantificados fueron: Naftaleno, Acenaftileno, Acenafteno, Fluoreno, 

Fenantreno, Antraceno, Fluoranteno, Pireno, Reteno, Benzo(a)antraceno, 

MOE 
mensual

Disolventes
(Fase móvil)

Fase estacionaria

FO1 FO2 FO3 FO4
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Criseno+Trifenileno, Benzo(b+k)fluorantenos, Benzo(e)pireno, Benzo(a)pireno, Perileno, 

Indeno(1,2,3-cd)Pireno, Dibenzo(a,h+a,c)antraceno, Benzo(ghi)perileno y Coroneno. En el 

caso del Benzo(b+k)fluorantenos, realmente  se reporta de manera conjunta las 

concentraciones atmosféricas de los isómeros “b” y “k” fluoranteno, lo mismo ocurre en el 

caso del criseno y trifenileno y de dibenzo(a,h+a,c)antraceno, los cuales también son 

isómeros, con lo que se obtiene un total de 22 compuestos (en el caso de las fracciones). Los  

nitro-HAP analizados fueron: 1-Nitronaftaleno,  2-Nitronaftaleno, (1,3+1,5)-

Dinitronaftalenos, 2-Nitrofluoreno, 9-Nitroantraceno,  1,8-Dinitronaftaleno, 9-

Nitrofenantreno,  1-Nitropireno, 1,3-Dinitropireno y 1,6-Dinitropireno (en el caso de las 

fracciones la identificación de los isómeros 1,3 y 1,5-dinitronaftalenos se puedo separar). Las 

masas de HAP y nitro-HAP totales e individuales  determinadas por este método de análisis 

en los acumulados de la MOE, dividida entre el volumen de aire muestreado por mes permitió 

calcular sus concentraciones mensuales en la atmósfera (ng/m3 y pg/m3, respectivamente) 

(Ecuaciones 3 y 4). 

En el caso de las fracciones orgánicas, la masa de estos grupos de compuestos (total e 

individual) se dividió entre la masa de MOE para cada fracción, quedando como ng/g de 

MOE de cada fracción (Ecuaciones 5 y 6).   

Determinación de las concentraciones atmosféricas de HAP y nitro-HAP a partir de los 

acumulados mensuales de la MOE: 

 

Concentración de HAP= HAP masa/ Volumen de aire estándar                                                   Ecuación 3 
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donde HAP masa representa las cantidades en masa de cada HAP determinadas mediante las técnicas analíticas 
arriba mencionadas. La ∑ de todos los HAP masa entre el volumen de aire determinó las concentraciones 
atmosféricas de HAP totales mensual. 
 
 
Concentración de nitro-HAP = nitro-HAP masa/ Volumen de aire estándar                               Ecuación 4 

 
donde nitro-HAP masa representa las cantidades en masa de cada nitro-HAP determinadas mediante las técnicas 
analíticas arriba mencionadas. La ∑ de todos los nitro-HAP masa entre el volumen de aire determinó la 
concentración atmosférica de nitro-HAP totales mensual. 
 
 
Determinación de las concentraciones por unidad de masa de las fracciones orgánicas de los 

HAP y nitro-HAP: 

Concentración de HAPFracción = HAP masa fracción / MOE masa fracción                                               Ecuación 5 
 
 
donde HAP masa fracción representa las cantidades en masa de cada HAP determinadas mediante las técnicas 
analíticas arriba mencionadas en cada una de las cuatro fracciones. La ∑ de la masa de todos los HAP masa fracción 
entre la masa de la MOE de cada fracción determinó su concentración por unidad de masa mensual. 
 

Concentración de nitro-HAP Fracción=nitro-HAP masa fracción / MOE masa fracción              Ecuación 6 

 
donde nitro-HAP masa fracción representa las cantidades en masa de cada nitro-HAP determinadas mediante las 
técnicas analíticas arriba mencionadas en cada una de las cuatro fracciones. La ∑ de todos los nitro-HAP masa 

fracción entre la masa de la MOE de cada fracción determinó su concentración por unidad de masa mensual. 
 

 

5.4 Análisis biológico  (Prueba de Ames) 

Los ensayos biológicos se realizaron según lo establecido por  Maron y Ames (1983) para el 

ensayo estándar de incorporación en placa. Las muestras de materia orgánica extraída (MOE) 

así como sus fracciones orgánicas correspondientes (FO)  se probaron con  las cepas  TA98 

con y sin la fracción metabólica  S9   (para  la  detección  de mutágenos  indirectos  y  directos,  

respectivamente)  y YG1021 (detección de mutágenos directos) sin S9 (sobreproducción 
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de nitrorreductasas). Estas muestras disueltas en 0.1 mL de dimetilsulfóxido (DMSO) se 

probaron en cinco concentraciones incluyendo la reversión espontánea (0, 5, 8, 12 y 17 g/mL 

de MOE) por duplicado  o  triplicado, dependiendo de la disponibilidad de la MOE, 

adicionando 0.1 mL de cultivo bacteriano (1 a 2 x 109 células/mL, desarrollado en caldo 

nutritivo oxoid No. 2 durante 16 a 17 h con agitación  y 120 revoluciones/min) y 0.5 mL de la 

fracción metabólica S9 (de hígado de rata inducida con aroclor) en el caso de la actividad 

mutagénica indirecta y sin esta para la actividad mutagénica directa. Todos estos elementos 

fueron mezclados en agar de superficie medio mínimo y vaciados en placa  que ya tenían agar 

(Maron y Ames 1983). Se incubaron  a 37 0C durante 48 a 72 h  efectuando enseguida el 

conteo manual de las colonias por placa. Los revertantes netos se obtuvieron del número de 

colonias inducidos por los compuestos de prueba (FO y MOE) menos  el valor de reversión 

espontánea. 

Se estableció la recta de regresión de la porción lineal de las curvas concentración-respuesta de 

cada muestra y se calculó la pendiente que equivale a la potencia mutagénica (revertantes/g 

de MOE).  

Se incluyeron los compuesto benzo(a)pireno B(a)P, del grupo de los HAP  y 1-nitropireno 

[1-NP,  del grupo de los nitro-derivados como testigos positivos indirecto (-S9) y directo, 

respectivamente, para la cepa TA98 (0.370 y 0.037 g/mL, respectivamente) y sólo 1-NP 

como directo para YG1021 (0.005 g/mL). Los testigos negativos fueron 0.5 mL de la 

fracción enzimática S9 y 0.1 mL de DMSO (triplicados) para evaluar su efecto sobre el valor 

de la frecuencia de reversión espontánea de cada cepa.  
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De acuerdo con Ducatti y Ferrão (2003) y con los lineamientos para definir una muestra 

como mutagénica, las potencias inducidas por los acumulados mensuales de la MOE y por las 

fracciones se clasificaron según su efecto:  

 

1) Significativo, cuando se definió el establecimiento de una relación lineal 

concentración-respuesta y la existencia de concentraciones con al menos el doble de 

revertantes obtenidos por el testigo negativo (reversión espontánea)  

 

2) Indicativo, cuando uno de estos dos criterios no fue satisfecho. 

 

En el caso de la actividad mutagénica inducida por los acumulados mensuales de la MOE, ésta 

puede expresarse en revertantes/m3, lo cual hace congruente su análisis estadístico con las 

concentraciones atmosféricas de las PM10, la MOE, los HAP y nitro-HAP (Ecuación 7).  

 

Revertantes/m3 =(Revertantes/g de MOE) · (g/m3 de MOE atmósfera)                       Ecuación 7   

 
donde las concentraciones atmosféricas de la MOE equivalen a los promedios mensuales. 

 

Para explorar la existencia de compuestos o eventos capaces de abatir la potencia mutagénica 

se llevó a cabo la combinación de la fracción de mayor actividad mutagénica con las de menor 

actividad de los meses enero y mayo. Estas combinaciones se probaron en las cepas TA98 +S9 

y YG1021, respetando las concentraciones iniciales de prueba, pero en dos condiciones 

diferentes:  

1. Cada concentración elaborada según las proporciones  en masa de la MOE de cada fracción 

orgánica, respecto a la fracción de mayor actividad biológica. Es decir, si la FO1 y FO2 
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tuvieron 500 y 100 g de masa de MOE, respectivamente, y esta última fuese la de mayor 

respuesta biológica,  entonces cada una de las concentraciones probadas se elaboró en la 

proporción 5:1.   

2. Cada concentración, independiente a la masa de la MOE de las fracciones, se preparó en la 

proporción 1:1. 

 

5.5 Prueba de marcadores 

Antes y durante el período en que se realizaron los ensayos biológicos mediante la prueba de 

Ames se confirmó la presencia de los marcadores genéticos en las cepas empleadas, 

realizándose en cuatro ocasiones y probando los siguientes marcadores: 

1. El requerimiento de histidina (his-) en todas ellas se evidenció por el crecimiento de estrías 

en placas con histidina en exceso (0.1 mL, 0.1 M) y biotina (0.1 mL, 0.05 mM) en 

comparación con las placas testigo que sólo contienen biotina. 

2. La presencia del marcador rfa se comprobó mediante la aparición de una banda circular sin 

crecimiento bacteriano tras incubación alrededor de un filtro estéril al que se le adicionaron 

10 L de una solución de cristal violeta (1 mg/mL) en una placa con agar y nutrientes. El 

incremento en la permeabilidad de la pared debida a este marcador permite la entrada de esta 

solución tóxica a la célula, situación que no se presenta en las cepas silvestres (LT2) (testigo).  

3. El marcador UvrB es una deleción observada por la falta de crecimiento de las bacterias 

sembradas en estrías paralelas en placas con agar y nutrientes. Las estrías se cubren 

perpendicularmente a la mitad de su longitud con papel aluminio y se irradian mediante una 

lámpara de UV. La parte expuesta no presenta crecimiento tras un período de incubación 
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debido a que la deleción afecta el funcionamiento de los sistemas de reparación del ADN de 

las bacterias. El testigo son estrías de la cepa LT2 que si muestran crecimiento  en la zona 

expuesta ya que sus sistemas de reparación están intactos pues no presenta la deleción.  

4. La presencia de los plásmidos  pkM101 y PYG216 le confiere cierta resistencia a 

antibióticos como penicilina y tetraciclina, respectivamente.  Aquí la bacteria (0.1 mL) se 

siembra en toda la placa con agar y nutrientes, se colocan discos de papel filtro adicionando 

de manera independiente soluciones de ampicilina (25 g/mL) para la cepa TA98 y 

tetraciclina para la YG1021 (6 g/mL). En el caso de la YG1021 se prueban los dos 

antibióticos. Tras un período de incubación, en torno  a los discos hay crecimiento de las 

bacterias pues los plásmidos les aportan resistencia a estas concentraciones. Los testigos son 

placas con la cepa LT2 que por carecer de estos plásmidos no crece en torno a los filtros con 

las soluciones. 

 

5.6 Evaluación de la repetibilidad y la reproducibilidad de la prueba de Ames.   

La determinación de la repetibilidad y reproducibilidad de las condiciones experimentales 

bajo las que  se desarrollaron los ensayos biológicos con la cepa TA98 con y sin S9, son 

parámetros que expresan la calidad con la que se hicieron los mismos. Estos parámetros 

pueden evaluarse mediante el coeficiente de variación (CV) y para ello se utilizó el polvo 

urbano de referencia SRM-1649a del National Institute of Standard and Technology (NIST 

1998). Primero se obtuvo la MOE siguiendo el procedimiento de extracción antes mencionado 

y después se probó con la cepa TA98 con y sin S9. Se realizaron tres ensayos en días 

diferentes y se calculó la pendiente de cada curva de concentración-respuesta. La 
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desviación estándar de estas rectas entre el valor de las pendientes definió la repetibilidad para 

cada ensayo.  El CV entre las pendientes de los tres ensayos permitió definir la 

reproducibilidad.  

 

5.7  Parámetros meteorológicos 

La estación meteorológica del Observatorio de Radiación Solar del Instituto de Geofísica de 

la UNAM proporcionó las mediciones automáticas de humedad relativa (%), temperatura 

(oC), lluvia (mm), presión atmosférica (mmHg) y velocidad (m/s) y dirección del viento 

(grados).  Las concentraciones diarias de las PM10 y de la MOE se correlacionaron con los 

promedios diarios de estos parámetros. En el caso de las concentraciones mensuales de estos 

contaminantes se correlacionaron con los promedios mensuales de los parámetros ya 

señalados; lo mismo que la actividad mutagénica ya que fue probada de los acumulados 

mensuales de la MOE.  

En el caso de los datos de la dirección del viento, estos fueron tratados mediante 

procedimientos contemplados en la estadística circular. Los datos circulares no tienen un cero 

verdadero (a diferencia de los datos lineales) y la asignación de un valor alto o bajo es 

arbitraria. En este sentido, no hay una justificación física para que una dirección norte sea 

designada como 0 0 ó como 360 0 (Zar 1999). Las variables circulares son muy recurrentes en 

biología, por ejemplo la orientación animal y la navegación conectada a la migración 

(Batschelet 1981). De los valores diarios de la dirección del viento, se calcularon los 

promedios mensuales, a los que puede designarse como dirección media. La transformación 

se realizó mediante el software STATA (versión 8) siguiendo el procedimiento señalado en la 

Ecuación 8. 
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La dirección media del viento en 24 h se determinó mediante los promedios de las magnitudes 

de los vectores X y Y de la siguiente manera: 

 

 Y =  ∑  Sen (j n i=1 ) / n  

X =  ∑  Cos (j n i=1 ) / n  

donde j equivale al valor de cada registro de dirección durante  24 h y n representa el número de datos obtenidos.  

r = (X2 + Y2)  
donde  

Sen a = Y / r ,    Cos a = X / r    y Tan a = Sen a / Cos a 
donde 

A =  Arco Sen a *(180/), B = Arco Cos a ·(180/) y  C = Arco Tan a  · (180/) 

 

siendo la dirección media en 24 h: C+180                                                     

Ecuación 8       

 

Este mismo criterio se empleó para determinar la dirección media del viento mensual. 

En el caso de la velocidad promedio del viento en 24 h, se calcularon las magnitudes de los 

vectores X y Y de cada observación  usando la ecuación  siguiente:  

 

X = V · Cos (/180)  · (270-DV)          

Y = V · Sen (/180) · (270-DV)     
dónde DV equivale a la dirección del viento (en grados) 

 

Posteriormente se promediaron las observaciones de cada vector y con estos datos se obtuvo 

la velocidad media del viento: 
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Velocidad media del viento: (X2 + Y2)1/2                                                                            

Ecuación 9 

             

5.8 Análisis estadístico         

Para determinar el tipo de distribución de los datos que integran las variables manejadas en 

este estudio se utilizó la prueba de Shapiro-Wilk. El grado  de  asociación  entre las variables 

se evaluó mediante los coeficientes de correlación lineal de Pearson (r) y de Spearman (rs), 

dependiendo de su distribución. Las comparaciones entre grupos de datos no paramétricos se 

realizaron mediante el estadístico U de Mann-Whitney. 

En el caso de la determinación de las pendientes de la relaciones concentración-respuesta o 

potencias mutagénicas, inducidas por las muestras de la MOE, tanto de los acumulados como 

de las fracciones, se obtuvieron mediante regresión lineal por mínimos cuadrados. Cuando se 

efectuó la comparación entre pendientes se realizó mediante la t de student para regresiones 

independientes (Steel y Torrie 1995). 

Para el cálculo de los promedios mensuales de la dirección del viento también se empleó la 

Ecuación 8.                                
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6. RESULTADOS y DISCUSION 
 
 
6.1. Concentraciones atmosféricas de las partículas ≤10 m (PM10)  

La figura 5 muestra las concentraciones atmosféricas estándar de las PM10 durante 1998 en 

102 muestreos. El ajuste de los valores de concentración a condiciones estándar de 

temperatura (250 C) y presión (1 atmósfera) permite hacer comparaciones con datos de 

otras ciudades del mundo. Las concentraciones de las PM10 no presentaron una distribución 

normal lo que se demuestra mediante la prueba W de Shapiro-Wilk (p<0.0001, Figura 6a) 

y conforme a la norma mexicana (NOM-025-SSA1-1993) se manejó el promedio 

aritmético anual; este mismo criterio se usó para los promedios mensuales y por temporada 

de las concentraciones de las PM10, así como del uso de pruebas no paramétricas para su  

análisis. 
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Figura 5. Comportamiento de las concentraciones estándar de las PM10 y la MOE durante 1998.  La línea  
horizontal continua señala el límite máximo de PM10 permitido para un periodo de 24 h según la norma 
mexicana (NOM-025-SSA1-1993), basada en la legislación de la USEPA (1987). La recta horizontal 
punteada señala el límite máximo permitido para 24 h en algunos países de la Comunidad Europea (Decreto 
del Ministerio de Italia 1994, EPAQS 1995). 
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Figura 6. Histogramas de frecuencia de las concentraciones estándar de (a) PM10 y (b) MOE. La línea  indica 
la distribución normal esperada.  

 
 

En el transcurso del estudio se registraron 18 días en los que las concentraciones estándar  

de PM10 rebasaron la máxima de 150 g/m3 establecida por la norma mexicana para 24 h, 

principalmente en el período del 22 de febrero al 27 de junio, representando el 17.6 % de 

los días de muestreo. El conjunto de 102 muestreos mostró que, al contrastarse con el 

máximo permitido de 50 g/m3 para 24 h de este contaminante particulado en países de la 

Comunidad Europea como Italia e Inglaterra (Decreto del Ministerio de Italia 1994, en 

Cincinelli et al. 2003, EPAQS 1995), el 92.1 % de las concentraciones diarias estarían por 

arriba de ella.  

Considerando en todo momento que la finalidad de los máximos permitidos que establecen 

las normas nacional e internacional es salvaguardar la salud de la población expuesta, se 

puede considerar que el porcentaje del número de días que superan el máximo permitido 

para un período de 24  h se vuelve alarmante comparada con la normatividad europea y no 

cuando se toma de referencia la norma nacional que se basa en los límites establecidos por  

la legislación ambiental norteamericana.  

Es importante hacer hincapié en el hecho de que la zona de este estudio es considerada 

como una de las de menor contaminación atmosférica en la ciudad por PM10 y pese a ello 
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puede pasar a una de zona contaminación importante según la referencia europea, la cual 

muestra un mayor rigor en el control de los límites permitidos para este contaminante 

particulado y que incrementa las posibilidades de menores problemas de salud relacionados 

con la contaminación del aire.  

La norma mexicana también señala un promedio aritmético anual de 50 g/m3, el cual fue 

rebasado en este estudio con un promedio aritmético estándar de 103 g/m3 (max  = 271.0, 

min  = 22.6), que es el doble de lo establecido por la norma. En este sentido las normas 

europeas tienen como objetivo para el 2005 permitir un promedio anual máximo de 40 

g/m3 y para el 2010 de 20 g/m3 (Harrison 2004). Estas concentraciones están muy por 

debajo del promedio anual encontrado en el CCA-UNAM y de lo que hasta hoy contempla 

la norma nacional.  

Durante el período 1992-1999, en la Ciudad de México se presentaron incendios con mayor 

frecuencia que en otros años y en especial en 1998 severas condiciones climatológicas 

aumentaron drásticamente la frecuencia de éstos (Bravo et al. 2002). De esta manera el 

suroeste de la Ciudad de México también fue afectado por  numerosos eventos de esta 

naturaleza, siendo su frecuencia  y la presencia de un HAP específico en los acumulados 

mensuales de la MOE, el reteno, los dos criterios para clasificar el período de estudio en las 

temporadas de incendios y no incendios. Este HAP es un indicador de la combustión de 

material vegetal sobretodo de la madera de coníferas (Ramdahl 1983, Didyk et al. 2000), 

resultado de los incendios en esa área y fue más abundante principalmente en el período de 

febrero a mayo, catalogándose como la temporada de incendios; el resto de los meses 

(enero, julio a diciembre) integraron la de no incendios. Además, se observaron diferencias 

significativas entre los registros por día de muestreo de los parámetros meteorológicos 
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entre estas temporadas mediante una comparación multivariada con la T de Hotelling (F = 

19.7, p<0.0001), la cual fue aplicada a los datos normalizados de aquellas variables que lo 

requirieron, aportando mayor validez a la división del período de estudio en las temporadas 

propuestas.  

El cuadro V muestra las concentraciones promedio aritméticas mensuales estándar que 

oscilaron entre 177 y 57 g/m3, correspondientes a mayo y noviembre, respectivamente 

(Figura 7), y por  temporadas de las PM10. La comparación de las concentraciones entre 

temporadas se hizo mediante la U de Mann-Whitney, resultando mayores en la temporada 

de  incendios  (p<0.0001)  (Cuadro VI),  siendo  1.8  veces  más  alta  que en no incendios.  

 
Cuadro V.   Concentraciones promedio aritméticas mensuales estándar de las PM10 y la MOE durante 

1998. 

 1 La proporción de la MOE contenida en las PM10 fue obtenida respecto a las concentraciones promedio aritméticas 
estándar en los días de muestreo.  2 Febrero a mayo, 3 enero y julio a diciembre.  
 
 
 
 
 

 Número de  

 
Volumen 

de aire 
PM10 

estándar 

 
 

Máximo 

 
 

Mínimo 
MOE 

estándar 

 
 

Máximo 

 
 

Mínimo 
Proporción de la 

MOE1 con respecto  

1998 muestreos 
Promedio 

(m3)  (g/m3) 
 

  (g/m3)  
 

 de las PM10 
Enero  12 1286 78 108 29 12.1 18 5 16.1 

Febrero  14 1284 108 166 65 17.7 40 6 15.5 
Marzo 13 1282 127 191 75 20.3 48 7 16.9 
Abril 7 1256 174 271 104 23.6 33 9 13.3 
Mayo 9 1251 177 231 101 34.1 74 9 18.2 
Junio 9 1274 104 132 65   9.5 19 4   8.9 
Julio 4 1278 64 79 47   4.0 4 3   6.3 

Agosto 7 1195 65 98 42   6.6 8 4 10.2 
Septiembre 10 1279 63 99 23   7.8 12 3 13.5 

Octubre 8 1291 57 96 42   6.3 12 3 10.7 
Noviembre 4 1277 57 102 30   8.3 12 4 13.7 
Diciembre 5 1292 120 182 78 13.9 22 10 13.8 

          
Promedio 
temporada  

 
 

 
  

 
  

Incendios 2 73  139 271 65 20 74 6 14 
No incendios 3 29  77 182 23 8 22 3 10 
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Estas diferencias en las temporadas no pueden atribuirse exclusivamente a los incendios 

ocurridos en el primer cuatrimestre del año, sin embargo es indiscutible que como fuentes 

naturales de aeropartículas contribuyeron a dichas diferencias.  

Para estimar la importancia de los incendios en las concentraciones atmosféricas de las 

PM10, Bravo et al. (2002) determinaron coeficientes de correlación significativos entre las  

concentraciones atmosféricas de las PM10 y las PST (partículas suspendidas totales) con 

Estas diferencias en las temporadas no pueden atribuirse exclusivamente a los incendios 

ocurridos en el primer cuatrimestre del año, sin embargo es indiscutible que como fuentes 

naturales   de   los   contaminantes particulados contribuyeran a las diferencias observadas.  

el total de las emisiones de partículas estimadas (en toneladas) producidas por los incendios 

durante marzo, abril y mayo del período de 1993 a 1997  en  cuatro  de  cinco  estaciones  

de   la Red Automática de Monitoreo Atmosférico (RAMA).  

Cabe mencionar que la estación  Pedregal  presentó   la   correlación  más   alta entre   las 

estimaciones de partículas y las concentraciones de las PM10 cuando se incluyeron en el 

análisis los datos correspondientes a 1998 (r = 0.92). Esto sugiere el impacto de las 

emisiones producidas por los incendios en la calidad del aire de la Ciudad de México y 

sobretodo en el suroeste para ese año. Eventos de esta naturaleza junto con los procesos de 

combustión antropogénicos que de manera cotidiana se presentan en los alrededores del 

sitio de estudio (quema de combustibles derivados del petróleo por vehículos y la 

generación de calor doméstico) fueron las fuentes importantes de estos contaminantes. 

Por otra parte, la temporada de no incendios  comprendió los meses de lluvias y de mayor 

humedad relativa, lo cual incrementa la  depositación de las partículas gruesas que integran 

las PM10 y que también contribuyó a las diferencias en las concentraciones entre 
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temporadas, principalmente si éstas presentaron compuestos con propiedades higroscópicas  

(Castanho y Artaxo 2001).  
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Figura 7. Concentraciones promedio aritméticas mensuales estándar de las PM10 y la MOE durante 1998. La 
escala izquierda corresponde a las concentraciones de las PM10 y la derecha a las de la  MOE. Las barras 
representan los valores máximos y mínimos registrados en cada mes. 

 
 
 
 

 Cuadro VI.  Comparación con la U de Mann-Whitney de las concentraciones promedio   
aritméticas por temporada de PM10 y  de MOE. 

  Temporadas             Incendios  No incendios 
     

PM10 Incendios1                -  p<0.00001 
     

MOE No incendios2               p<0.00001     - 
         1 Febrero a mayo,  2 enero y  julio a diciembre.  
         

 

 

6.1.1 Variación y Comparación de las concentraciones atmosféricas de las PM10 en el 
sitio de  estudio 

 
En la Ciudad de México existen 32 estaciones de monitoreo de contaminantes del aire que 

integran la Red Automática de Monitoreo Atmosférico (RAMA). En el caso de las 

determinaciones de las concentraciones atmosféricas de las PM10 emplean equipos 
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automáticos (designados como TEOM)  que generan datos por hora y que reflejan con 

mayor realismo las variaciones de este contaminante a lo largo del día. Asimismo, algunas 

de las estaciones también cuentan con equipos manuales de altos volúmenes como en el 

caso de la estación Pedregal-RAMA y similar al empleado en el CCA-UNAM,  de los que 

puede determinarse la concentración de las partículas en períodos de 24 h.  

Las concentraciones de las PM10 para el CCA-UNAM correlacionaron significativamente 

mediante la r de Spearman (r = 0.80, p<0.001) con las concentraciones reportadas por la 

estación Pedregal-RAMA mediante sus equipos automáticos en los mismos días de 

muestreo. El porcentaje de la variación de las concentraciones de las PM10 en la estación 

Pedregal (automático) que pudimos observar con nuestras mediciones durante  1998, se 

determinó mediante un análisis de varianza que definió una relación lineal entre ambos 

grupos de datos (F=111, p<0.0001), pese a que no mostraron una distribución normal 

mediante Shapiro-Wilk (p<0.0001, en ambos casos). El modelo lineal indica que el 53 % 

de la varianza de las concentraciones de las partículas en la estación Pedregal-RAMA 

fueron explicadas por las variaciones determinadas en el CCA-UNAM, lo que sugiere que 

en nuestro caso se cuenta con datos aceptables que puedan describir el comportamiento de 

este contaminante atmosférico en la zona (Figura 8a), aunque la varianza restante se debe 

a la emisión local de cada sitio de muestreo. La figura 9 muestra el comportamiento de las 

concentraciones diarias de las PM10 en los dos sitios. 

En cuanto a los datos definidos por los equipos manuales, el análisis de varianzas indicó la 

existencia de una relación lineal entre los promedios mensuales de las concentraciones de 

los dos sitios (F = 53, p<0.0001), no obstante que los datos del CCA-UNAM no mostraron 

una distribución normal (p<0.045) (se emplearon datos no estandarizados  disponibles en 
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las bases de datos publicas de la RAMA y promedios mensuales debido a la no 

coincidencia entre los días de muestreo de ambos sitios). En este caso la varianza explicada 

por nuestro método de muestreo fue del 84 % respecto de las concentraciones de la estación 

Pedregal, siendo mayor porque la determinación fue con equipos semejantes y con 

promedios mensuales (Figura 8 b).  

Los promedios aritméticos anuales del equipo automático de la RAMA y el manual del 

CCA-UNAM fueron 43.6 g/m3 (máximo = 158.7 y mínimo = 9.8) y 81.6 (máximo = 210 

y mínimo = 17.8), respectivamente, mostrando diferencia significativa mediante la U de 

Mann-Whitney (p<0.00001),  que  debe   en   parte   atribuirse  a  las  distintas   técnicas de 

muestreo empleadas y no totalmente a la influencia de fuentes locales que pudieran 

incrementar las concentraciones de las PM10. Los datos de la estación Pedregal-RAMA 

fueron obtenidos mediante un equipo automático designado como TEOM (“Tapered 

Element Oscillanting MicroBalance”) que reporta concentraciones por hora y trabaja a 

temperatura de 50 0 C, lo que propicia la pérdida de algunos componentes semi-volátiles de 

las partículas como material higroscópico, nitratos de amonio en equilibrio con ácido 

nítrico y amonio y diversos compuestos orgánicos, disminuye la masa de las partículas y 

por ende las respectivas concentraciones atmosféricas (Allen et al. 1997). Retama y 

Castillejos (2000) (en Vega et al. 2003) en un análisis comparativo en cinco sitios de la 

ciudad de México de las concentraciones de PM10 medidas por equipos TEOM y de altos 

volúmenes, encontraron que las determinadas por el primer tipo de ellos fueron menores, 

posiblemente a la pérdida de algunos componentes orgánicos e inorgánicos  de las 

partículas, aunque no se detalla más en torno a los resultados.  

Lo importante del análisis entre las concentraciones atmosféricas de las PM10 para los dos 
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sitios de muestreo en el suroeste de la ciudad es la correspondencia alta entre la técnica que 

se empleó para medir las concentraciones y las variaciones de las PM10, principalmente de 

los equipos manuales,  con las registradas por las estaciones oficiales del Gobierno. 
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Figura 8.a, Regresión lineal entre las concentraciones diarias de las PM10 en el CCA-UNAM y del Pedregal-
RAMA- equipos automáticos (TEOM) y b, regresión lineal entre las concentraciones promedio mensuales de 
las PM10 en el CCA-UNAM y  Pedregal-RAMA- equipos manuales. 
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Figura 9. Comportamiento de las concentraciones diarias reales de la estación Pedregal-RAMA y del Centro 
de  Ciencias de la Atmósfera, UNAM, durante el período de estudio. Las concentraciones por hora reportadas 
por la RAMA fueron obtenidas con equipos automáticos (TEOM).  
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En el caso de las concentraciones determinadas por los equipos manuales, la figura 10 

muestra los promedios mensuales de las concentraciones de las PM10 en el CCA-UNAM y 

de la estación RAMA-Pedregal durante 1998 (a) y los promedios anuales en el período 

1993-1999 (b), usando los valores reales. La concentración promedio para 1998 de dicha 

estación fue de 51.42 g/m3 (máximo = 144.0 y mínimo = 13.0) que es significativamente 

menor al promedio encontrado en el CCA-UNAM mediante la U de Mann-Whitney 

(p<0.02). En este caso las diferencias observadas sí permiten sugerir el posible impacto de 

eventos o fuentes locales en las concentraciones atmosféricas de estos contaminantes, 

generando que estas fueran mayores en el CCA-UNAM dado que los métodos de medición 

son semejantes.    
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Figura 10. Concentraciones promedio aritméticas mensuales de las PM10 de la estación RAMA-Pedregal y del 
Centro de Ciencias de la Atmósfera, UNAM. a, comparación durante 1998 entre ambos sitios y b, 
comparación de promedios anuales durante el período 1993-1999. Las barras representan los valores 
máximos y mínimos.  
 

   
 

Asimismo, el cuadro VII contiene los resultados de las comparaciones de las 

concentraciones promedio anuales y por temporadas para el período arriba mencionado 

entre ambas estaciones de muestreo con los equipos manuales.  
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        Cuadro VII.   Resultados comparativos de las concentraciones de las PM10 entre la estación 

Pedregal-RAMA y el  CCA-UNAM durante el período 1993-1999 determinadas 
con equipos manuales 

  Comparación por                          CCA   
 Temporadas* anual  Incendios                           No incendios 

       

vs 
Pedregal-RAMA 

 

 vs 
Pedregal-RAMA 

          

vs 
Pedregal-RAMA 

 
1993 p>0.10 p>0.06  p<0.02  p>0.09 
1994 p>0.30 p>0.08  p<0.02  p>0.22 
1995 p<0.04 p<0.01  p<0.02  p<0.006 
1996 p>0.08 p<0.01  p<0.02  p>0.60 
1997 p>0.73 p<0.0002  p<0.02  p<0.006 
1998 p<0.05 p<0.02  p>0.10  p<0.02 

1998-CCA p<0.01 -  -  - 
1999 p<0.05 p<0.007  p<0.02  p<0.01 

Las comparaciones se realizaron mediante la U de Mann-Whitney. 
*Corresponde a la comparaciones por temporadas de las concentraciones reportadas por la estación de 
monitoreo  Pedregal-RAMA en el período 1993-1999 y para el CCA-UNAM en el año de estudio. 
 
 
 
Las concentraciones anuales del CCA-UNAM fueron mayores durante 1995-1999 que los 

reportados por la estación Pedregal. Las concentraciones de incendios del CCA-UNAM 

resultaron mayores a las observadas en la misma temporada para la estación Pedregal entre 

1993-1997 y 1999. La falta de diferencias durante incendios de los dos sitios en 1998 

sugiere que en ambos lugares se registraron elevadas concentraciones de estos 

contaminantes muy posiblemente como efecto de estos eventos.  Magaña (1999) señala 

que durante ese año en el Distrito Federal se contabilizaron 1932 incendios que afectaron 

un total de 5735 hectáreas, situación que explicaría en parte el incremento en las 

concentraciones de las partículas en el aire.  

 
 
6.1.2.   Comparación de las concentraciones atmosféricas de las PM10 en el suroeste de 

la Ciudad de México con otros sitios del mundo    
 

El cuadro VIII muestra las concentraciones atmosféricas de las PM10 reportadas en otras 

ciudades de Europa y del continente Americano.  
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Cuadro VIII. Concentraciones atmosféricas de las PM10 en distintas ciudades del mundo 

 
          Localidad  

       
      Tipo de 
     localidad 
  

        Concentración 
               (g/m3) 
            Temporadas  
Invierno           Verano 

Bélgica1, 
 

   

Borgerhout Urbano 
 

34.5 
(±10.1)a 

36.4 
(±5.1)a 

Hoboken  Industrial 35.7 
(±9.4)a 

28.4 
(±14.2)a 

Peer 
 

Rural 33.5 
(±22.0)a 

28.2 
(±18.5)a 

República Checa2, 
Plzeň 

 
Urbano/Industrial 

  

Ustí nad Labem Urbano/Industrial 67.8 61.4 
Benešov Rural (±59.9)a (±49.5)a 
Žd’ ár nad Sázavou. Rural   
    
Canadá3, 
Kitsilano 

 
Urbano 

 
15.3c 

 
14.7c 

Kensington Urbano/Industrial 10.5c 15.2c 
Rocky Point Urbano/Industrial 14.4c 17.9c 
y siete lugares más    
    
Portugal4, 
Aveiro 

 
Semi-urbano 

  
53.2 

(86-15)b 
Anadia Rural  44.1 

(76-24)b 
Tábua Rural  30.4 

(61-3.3)b 
Italia5, 
Milán 

 
Urbano 

 
103 

(±50)a 

 
68 

(±27)a 
Brasil6, 
Sao Paulo 
 

 
Urbano 

 
77c 

 
32c 

Argentina7, 
Buenos Aires 
 

 
Urbano 

44 
(±17)a 

52 
(±14)a 

Chile8, 
Santiago 
 

 
Urbano 

 
40 c (anual) 

Suiza9, 
Ginebra 
Basle 
Lugano 
 

 
Urbano 
Urbano 
Urbano 

 
30 c (anual) 
23 c (anual) 
33 c (anual) 

SO-México, 
CCA-UNAM 

 
Urbano 

     103 
139 

(271-65)b 

(anual) 
     77 
(182-23)b 

a -Corresponden a valores de desviación estándar,  b  - Máximos  y mínimos registrados y c- Sin valores de 
desviación estándar o algún otro intervalo. 1-Du Four et al. (2004), 2-Černá et al. (1999), 3-Mckendry 
(2000), 4-Alves et al. (2001), 5-Marcazzan et al. (2001), 6-Castanho y Artaxo (2001), 7-Bogo et al. (2003), 8-
Jorquera et al. (2000), 9-Monn et al. (1999). 
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Las concentraciones anuales para el CCA-UNAM fueron mayores a las reportadas en 

ciudades como Santiago de Chile y Ginebra (Suiza). En cuanto a las concentraciones por 

temporadas, durante el invierno y verano en la ciudad de Milán (Italia) se registraron 

valores similares a los observados en las temporadas  definidas para el CCA. Los valores 

de las demás ciudades incluidas en el cuadro estuvieron por debajo de las concentraciones 

determinadas en este estudio.  

Según Castanho y Artaxo (2001), una de las principales fuentes que contribuyen a las 

concentraciones  atmosféricas  de  las PM10 en  Sao  Paulo,  Brasil,  fueron los vehículos 

automotores, en especial en el rango de las partículas finas (≤2.5 m). Además, dentro de 

las partículas gruesas que integran las PM10  (2.5-10m) señalan que aquellas 

resuspendidas por el tráfico vehicular  aportan entre 75 y 78 % de su masa. Por último, 

mencionan que las diferencias observadas entre invierno y verano son debidas a las 

condiciones de dispersión de los contaminantes, frecuentemente menos favorables en 

invierno. 

Tras un análisis elemental de la composición de las PM10, Marcazzan et al. (2001) 

coinciden en mencionar que una fuente importante son las partículas provenientes del suelo 

por la resuspensión de los vientos, las emisiones vehiculares y aquellas provenientes de 

procesos industriales en la ciudad de Milán, Italia. Asimismo, encontraron diferencias 

estacionales en las concentraciones de las partículas siendo mayores durante el invierno. 

Este patrón lo explican en parte porque durante invierno se presentan  frecuentes y  

persistentes  inversiones   térmicas  así  como niebla a nivel de la superficie, favoreciendo 

la acumulación de cantidades considerables de contaminantes en las capas bajas de la 

atmósfera.  
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Bogo et al. (2003) en un estudio efectuado en Buenos Aires, Argentina, llega a 

conclusiones similares y menciona que las partículas gruesas (>2.5 m) que integran las 

PM10 son influidas por partículas del suelo resuspendidas por el viento. Es interesante 

mencionar que se observó la disminución  de los niveles de partículas de verano a invierno, 

situación contraria a lo reportado para la ciudad de Sao Paulo. Esto se explica por la 

diferente topografía y características meteorológicas, ya que Buenos Aires se localiza en 

una planicie y Sao Paulo es un valle rodeado de colinas. 

Estas comparaciones deben tomarse con reserva ya que algunos de estos trabajos contienen 

información de distintos años al aquí presentado y porque las diferencias entre las 

dimensiones de las fuentes de las partículas pueden ser considerables, principalmente en 

aquellas que también se clasifican como zonas urbanas, además de que en muchos casos los 

muestreos de partículas se hicieron sólo durante campañas de algunos meses y no durante 

todo un año como en nuestro estudio, así como por distintas técnicas de muestreo. No 

obstante estas diferencias, las comparaciones dan una perspectiva de las condiciones de la 

calidad del aire que presentó el suroeste de la Ciudad de México. El análisis químico de la 

composición orgánica de los compuestos asociados a las PM10 permitirá inferir en torno a 

las fuentes para el suroeste de la ciudad.  

 

6.2  Concentraciones atmosféricas de la Materia Orgánica Extraída (MOE) asociadas 
a las PM10 

 
La figura 5 muestra el comportamiento de las concentraciones estándar de la MOE durante 

el período de estudio. Los valores de las concentraciones de la MOE no mostraron 

distribución normal mediante Shapiro-Wilk (p<0.05, Figura 6b) por lo que se emplearon 

estadísticos no paramétricos para su análisis comparativo. El promedio aritmético anual 
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de la MOE fue de 14.9 g/m3 (max  = 74.2, min = 3.13) y las concentraciones aritméticas 

mensuales oscilaron entre los 4 y 34.7 g/m3, correspondientes  a julio y mayo (Cuadro 

V).  Es importante mencionar que no existe norma que establezca los máximos permitidos 

de MOE en la atmósfera. Siguiendo el mismo criterio de división del período de estudio en 

temporadas de incendios y no incendios, se encontró una cantidad mayor en la primera 

mediante la U de Mann-Whitney (p<0.0001, Cuadro VI), siendo las concentraciones de 

MOE  2.5 veces más altas que en no incendios. 
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Por otra parte, las concentraciones de la MOE representaron en promedio aritmético anual 

14 % de las PM10 con un intervalo entre 5 y 39 %, comparado con el 38 % referido por 

Legzdins et al. (1995) en Hamilton (Canadá), 20 % reportado por De Martinis et al. 

(1999) en Sao Paulo (Brasil) y 20.5 % hallado por Černâ et al. (2000) en la región de 

Bohemia (República Checa), la MOE asociada a las PM10 del suroeste de la ciudad de 

México fue menor a la encontrada en estos sitios.  Con este porcentaje se sugiere que la 

mayor parte de la masa de estas partículas (86 %), colectadas al suroeste de la ciudad, es 

material inorgánico de nula o baja solubilidad en diclorometano. Incluso en la temporada  

de incendios la MOE sólo representó el 14.5 % de las concentraciones de las PM10, lo que 

sugiere que algunos de los componentes de las partículas pueden tener un origen distinto a 

los procesos de combustión.  

 

6.2.1   Comparación de las concentraciones atmosféricas de la MOE en el suroeste de 
la  Ciudad   de México con otros sitios del mundo    

 
Dado que no se cuenta con una base de datos gubernamental sobre la variación del 

contenido de la MOE asociada a las PM10 para la Ciudad de México, solo se hará una 

comparación con datos observados en otras partes del mundo (Cuadro IX). Es importante 

mencionar que en este apartado la MOE también puede considerarse como carbón orgánico 

presente en los aerosoles y por lo tanto realizarse comparaciones con aquellas 

publicaciones que así lo manejen. El carbón orgánico es emitido directamente de las 

fuentes como partículas primarias o, bien, formado secundariamente en la atmósfera por 

reacciones que involucran precursores orgánicos gaseosos de baja presión (Pandis et al. 

1992, Nunes y Pio et al.1993, Cao et al. 2003).  
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      Cuadro IX. Concentraciones atmosféricas de la MOE  en distintas ciudades del mundo  

          

Localidad 

 

          Tipo de localidad 

                   Concentración 
g/m3 
                     Temporadas 

 

República Checa 1, 2, 
 

       Invierno               Verano  

 Plzeň           Urbano/Industrial                      12.2 (anual, ±20.5)e 

                           

   15.5 (±26.2)e              7.4 (±3.5)e 

 

Ustí nad Labem           Urbano/Industrial  

Benešov                     Rural  

Žd’ ár nad Sázavou.                     Rural  

Teplice                  Industrial        17.4g                             5.3g  

Prachatice                     Rural          8.2g                            3.6g  

Portugal3, 
Aveiro 

 
       Semi-urbano 

 

 
  18.6  (25-9)f 

 

Anadia   Rural 
 

  14.4  (36-3)f  

Tábua  Rural     10.4 (21-1.2)f  

China3, (a) Hong Kong,                                

Universidad Politécnica     Urbano con alto tráfico                      12.7 (±4.7)e  

Universidad Baptist     Comercial y residencial                        7.6 (±1.3)e  

Hok Tosui        Libre de industria                        9.1 (±1.0)e  

(b) Guanzhou  

                 Urbano 

 

Universidad Zhongshan                      23.3 (±12.0)e 

Huangpu               Industrial                      32.6 (±26.6)e 

Longuii               Área verde                                        38.4 (±33.3)e 

(c) Shenzen        

                  Urbano 

 

Luohu                       16.4 (±3.5)e 

(d) Zhuai                  

Xiangzhou                   Urbano                                           14.5 (±4.6)e 

SO-México, 

CCA-UNAM 

                   

                  Urbano                                           14.9 (74-4)f 

                                                             20 (74-6)f            8 (22-3)f    
  a, b, c y d –Corresponden a áreas donde se realizaron los estudios sobre aeropartículas de la región del río Perla, 
China. e-Corresponden a los valores de desviación estándar,  f-Máximos  y mínimos registrados y g- Sin 
valores de desviación estándar o algún otro intervalo. 1,2 -Černá et al. (1999, 2000), 3-Alves et al. (2001), 4-
Cao et al. (2003). 
 

El promedio aritmético anual de las concentraciones atmosféricas de la MOE observadas 

en el CCA-UNAM fue similar al reportado por Černá et al. (1999) de diciembre de 1996 a 
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diciembre de 1997 para un grupo de asentamientos urbanos (Plzeň y Ustí nad Labem) y 

rurales (Benešov y  Žd’ ár nad Sázavou) en la República Checa. Contrario a lo observado 

en nuestro estudio, ellos no encontraron diferencias significativas entre temporadas a lo 

largo del año, principalmente por la mayor variación de las concentraciones de la MOE 

durante el invierno.   

En otro estudio de estos mismos autores, realizado en la región de Bohemia, se hallaron 

concentraciones mayores de partículas en los inviernos de 1993-1994 y 1996-1997 en la 

región industrial de Teplice respecto al verano de 1994, mientras que en la zona de  

Prachatice, considerada como área rural, las diferencias entre temporadas no fueron tan 

marcadas, sin señalar diferencias significativas (Cerná et al. 2000). Nuestros resultados 

comparados por temporadas con estos dos últimos sitios mostraron mayores 

concentraciones  y, al contrario de estos sitios, diferencias entre períodos. 

En la localidad de Aveiro en Portugal, Alves et al. (2001) encontraron que las 

concentraciones señaladas fueron mayores al promedio anual que reportamos, mientras que 

el área de Anadia mostró  similaridad. La ciudad de Tábua mostró la menor concentración 

de MOE de ese estudio e inferior que en el CCA-UNAM.  

Asimismo, en la región del delta del río Perla en el sureste de China, el área de Guanzhou 

mostró las mayores concentraciones de un conjunto de ocho localidades y mayores a las 

aquí reportadas. Otros sitios como las localidades ubicadas en las áreas de Shenzen y 

Xiangzhou mostraron un promedio semejante al que determinamos para el período y el 

sitio de estudio. En esta zona del sureste de China las mayores concentraciones de carbón  

orgánico, ó MOE, se atribuyen al tránsito de más de un millón de vehículos y a un gran 

número de fuentes de emisiones industriales, características que comparten con la Ciudad 
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de México, en especial en su parte norte (Cao et al. 2003).  

 

6.3  Relación entre las concentraciones de las PM10-MOE con los parámetros 
meteorológicos 

 
Mediante la prueba de correlación de rangos de Spearman obtuvimos una r = 0.81 (con 

p<0.0001) entre las concentraciones de las PM10 y la MOE en los días de muestreo, mayor 

a la encontrada por Kuo et al. (1998) (r = 0.61). Los datos de ambas variables, pese a no 

presentar una distribución normal, mostraron una relación lineal entre ellas mediante un 

análisis de varianzas (F=118, p<0.0001). De esta manera podemos establecer que 

aproximadamente el 54.2 % de la varianza de las concentraciones de la MOE a lo largo del 

año pueden ser explicadas por las PM10.   

La correlación alta entre estas variables se puede explicar si se considera que 

aproximadamente el 90% de la materia orgánica está asociada con partículas menores de 3 

m y a que existe una correlación significativa entre este tamaño y las concentraciones de 

las PM10 (Daisey 1990).  Chaloulakou et al. (2003) determinaron para Atenas una r = 0.90 

entre las concentraciones de las PM10 y partículas menores a 2.5 m (PM2.5); en tanto que 

Harrison et al. (1997) determinaron para diversas ciudades de Inglaterra una r = 0.86, 

valores que apoyan lo antes expuesto.| 

Las condiciones meteorológicas tienen un papel importante en los procesos de acumulación 

y dispersión de contaminantes, por ello durante el período de estudio se registraron las 

variaciones de seis parámetros meteorológicos para determinar su relación con las 

concentraciones atmosféricas de PM10, MOE, HAP y nitro-HAP, así como con la actividad 

mutagénica observada. El cuadro X  presenta los promedios mensuales de los parámetros 

meteorológicos y las  figuras 11 a-f muestran su comportamiento en los días de muestreo 
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junto con el de las concentraciones de las partículas y de la MOE.  Dado que los valores 

durante el período de estudio de la mayoría de los parámetros meteorológicos no mostraron 

una distribución normal mediante el estadístico de Shapiro-Wilk, se utilizó la r de 

Spearman para determinar el grado de asociación entre variables (Cuadro XI).  

Las concentraciones de las PM10 correlacionaron  de forma positiva y baja  con  

temperatura y  negativa y moderada con humedad relativa, mientras que las de MOE lo 

hicieron principalmente y de manera negativa con humedad relativa y presión atmosférica. 

Es posible considerar que éstas fueron las principales variables meteorológicas de 

influencia sobre la disminución de las concentraciones de las PM10 y de  la  MOE  en la 

atmósfera y  que  permitieron observar diferencias entre temporadas, sin dejar a un lado la 

influencia y contribución de los múltiples incendios en el período de estudio y de las 

fuentes locales que cotidianamente aportan a los niveles atmosféricas de las PM10 en el 

suroeste de la Ciudad de México.  

 

Cuadro X. Valores promedio mensuales del comportamiento de cinco parámetros meteorológicos 
durante1998      

       
Temperatura Presión Humedad relativa Lluvia vel.viento

0 C mmHg  (%) HR mm m/s

Enero 14 583 46 0.000 0.4
Febrero 15 583 28 0.000 1.8
Marzo 18 583 29 0.000 0.2
Abril 22 583 36 0.000 0.9
Mayo 22 584 31 0.000 0.6
Junio 21 584 58 0.000 0.4
Julio 19 585 66 0.026 0.0

Agosto 18 585 78 0.030 0.7
Septiembre 17 583 89 0.065 0.1

Octubre 16 584 60 0.004 0.8
Noviembre 16 585 65 0.000 0.7
Diciembre 14 585 60 0.000 0.2  
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Cabe aclarar que Amador (2003) en un análisis estadístico más detallado estimó 

coeficientes de Pearson entre las concentraciones de las PM10 y la MOE  con  estás  

variables  meteorológicas   a  partir   de   los  datos   desestacionalizados  en el año, 

encontrando que la temperatura tuvo una mayor influencia sobre las concentraciones de las 

partículas y la MOE, así como la humedad relativa con esta última variable.  

En el caso particular de la relación de las PM10 y la MOE con la lluvia, las correlaciones 

son espurias porque en la mayoría de los días de muestreo los registros de lluvia fueron 

cero. Sin embargo, al determinar nuevamente los coeficientes usando los datos de aquellos 

días donde se registró lluvia (diez datos), se obtuvo una r = 0.82 (p<0.0036) en el caso de  
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Figura 11. Comportamiento de las concentraciones promedio aritmético mensuales estándar de las PM10  y  la 
MOE y los promedios mensuales de los seis parámetros meteorológicos monitoreados. (a) temperatura, (b) 
presión atmosférica, (c) humedad relativa, (d) lluvia, (e) velocidad del viento y (f) dirección del viento. 
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Cuadro XI.    Correlaciones anuales mediante la r de Spearman entre las concentraciones diarias de  
las PM10 y la MOE con  los parámetros meteorológicos 

 
                                               

T em p era tu ra , Pre sió n , H u m ed a d    L lu via , V elo cid a d  d el

A n ua l (o  C ) (m m H g ) R e la tiva , (% )    (m m ) v ien to   ( m /s )

P M 10 0 .3 6 -0 .1 9 -0 .51 -0 .2 0 0 .0 5
p 0 .0 0 0 2    n .s . 0 .0 0 0 0 0 .0 01   n .s .

M O E 0 .1 9 -0 .3 4 -0 .63 -0 .2 9 -0 .0 3
p n .s . 0 .0 00 5 0 .0 0 0 0 0 .0 0 3 7             n .s .

 
Mediante la prueba de Shapiro-Wilk las variables meteorológicas no presentaron una distribución normal. Temperatura (p<0.001),  
humedad relativa (p<0.001), lluvia (p<0.0001), velocidad del viento (p<0.0001), excepto  la presión atmosférica (p>0.414). 

              n.s. – no significativo. 
 
 
 
 

las PM10 y una r = 0.67 (p<0.03) en el de la MOE. Estos resultados no son congruentes 

dado que está bien documentado el papel depurador de la lluvia sobre las concentraciones 

de las partículas en la atmósfera, tratándose entonces de una asociación físicamente no 

explicable. Castanho y Artaxo (2001) mencionan que las bajas concentraciones de las 

PM10 durante el verano, además de deberse a condiciones favorables de dispersión, son 

también influidas por las lluvias. Aunque no indican valores para coeficientes de 

correlación, aclaran que el arrastre de las partículas gruesas se debe a la precipitación 

pluvial, lo que explicaría una relación inversa entre estas variables.  

En cuanto a la relación con la humedad relativa y su sentido negativo, las partículas en la 

atmósfera poseen algunos componentes con características higroscópicas (cloruro de sodio, 

sulfatos y nitratos) y dependiendo de las proporciones de la mezcla de vapor de agua-

aerosoles y temperatura, lo que define el grado de sobresaturación de vapor en el aire, éstas 

sufren el aumento de tamaño que propicia menores tiempos de residencia en la atmósfera y 

favorece su sedimentación, con lo que las concentraciones de las PM10 descienden en la 

atmósfera y por ende las de la MOE. Esta relación de variables ocurre  en condiciones de 
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laboratorio, lo cual puede extrapolarse en cierta medida a los aerosoles atmosféricos 

(McMurry 2000, Weber et al. 2001). 

Namdeo et al. (1999) reportaron para un punto de alto tráfico vehicular en la ciudad de 

Nottingham (Inglaterra) correlaciones muy bajas entre velocidad del viento y 

concentraciones de PM10 y de PM2.5, aunque los resultados son producto de mediciones 

para un período de 24 h. A este respecto y en distintas ciudades de Inglaterra durante la 

temporada de invierno existe una clara correlación negativa entre la velocidad del viento y 

las concentraciones de las PM10 ya que las bajas velocidades no pueden alterar las 

condiciones de estancamiento de los contaminantes, aunque ligeros incrementos en su 

velocidad generan descenso de las partículas por ocasionar mayor ventilación de las áreas 

urbanas. Por el contrario, durante el verano ambas variables correlacionaron positivamente, 

sugiriendo un aporte de fuentes como el suelo por la resuspensión de las  partículas 

(Deacon et al. 1997). Por su parte, Tsai y Cheng (2004) señalaron que bajas velocidades 

resultan en una menor mezcla vertical y horizontal de las masas de aire propiciando el 

estancamiento de los aerosoles y su mayor concentración, así como el aumento de tamaño 

de las partículas a humedades altas, dando como resultado una relación inversa con la 

velocidad del viento.  

En el suroeste de la Ciudad de México no se hallaron correlaciones significativas, lo que 

sugiere que esta variable explica muy poco de la variación de los contaminantes de interés 

a lo largo del año. De hecho, sus valores promedio mensuales oscilaron entre 0.1 y 1.8 m/s 

en septiembre y febrero, respectivamente, contribuyendo muy poco a la dispersión de los 

contaminantes dado que su falta de energía no logró desplazamientos horizontales y 

verticales de las masas de aire. Chaloulakou et al. (2003) sugirieron que la correlación 
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negativa entre PM10 y velocidad del viento implica que hay un mayor predominio de las 

fuentes locales de los contaminantes. 

Deacon et al. (1997) señalan que la temperatura muestra un cambio estacional de una 

correlación inversa con las concentraciones de las PM10 durante invierno a una positiva 

durante el verano, siendo los días con mayor concentración de PM10 aquellos con mañanas 

más frías. Por su parte,  Chaloulakou et al. (2003)  atribuyeron esta relación positiva 

durante el verano debido al incremento de la actividad fotoquímica durante los días con 

mayor radiación solar, lo que origina la formación de aerosoles secundarios. En este 

estudio observamos una correlación positiva baja entre PM10 y temperatura que 

posiblemente sea explicada por procesos de formación de aerosoles secundarios.  

En cuanto a la dirección del viento, su frecuencia resultó mayor del suroeste y sureste hacia 

el norte durante el período de enero a abril, que abarca la mayor parte de la temporada de 

incendios. De mayo a diciembre los vientos provinieron del noroeste y noreste 

principalmente (Figura 12).  
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Figura 12. Comportamiento mensual de las direcciones del viento en el suroeste de la Ciudad de México. N-
Norte, NE-noreste, E-este, SE-sureste, S-sur, SO-suroeste, O-oeste y NO-noroeste. 
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Van der Wal y Jensen (2000) señalan que el 45 % de la variación de las concentraciones 

de las PM10 puede ser explicada por cambios en la dirección del viento, la temperatura y la 

duración de las precipitaciones, aunque no señalan si esta variación es obtenida con valores 

desestacionalizados. En este sentido Bravo et al. (2005) en un estudio sobre PM10 y su 

relación con parámetros meteorológicos de 1998 (enero) a 2001 (junio) en el suroeste de la 

Ciudad de México, destacan que sus concentraciones atmosféricas son afectadas 

principalmente por la magnitud de la velocidad y dirección del viento y proponen un 

modelo que logra explicar el 51 % de la varianza de las PM10 (datos no 

desestacionalizados) en el período agosto de 1998 a septiembre del 2000. De esta manera a 

mayor velocidad del viento la estabilidad atmosférica es menor y en consecuencia hay una 

mejor dispersión de los agentes contaminantes, mayor incluso a las aportaciones de 

partículas hechas por la resuspensión debido al incremento de la velocidad de los vientos.  

En cuanto a la relación de las concentraciones de la MOE con los parámetros 

meteorológicos, Viidanoja et al. (2002) en Helsinki, Finlandia, encontraron una 

dependencia moderada negativa entre las concentraciones de carbón orgánico y la 

velocidad del viento. Asimismo, en cuanto a que la asociación con la dirección del viento 

no fue clara entre ambas variables, este autor la interpretó como una ausencia de relación 

del transporte de contaminantes a partir de fuentes lejanas. En nuestro trabajo no hubo 

correlación significativa entre estas variables por lo que no podemos inferir una idea 

semejante.  

La relación de las concentraciones de la MOE con la presión atmosférica fue negativa. Al 

considerar que la mayor parte de la MOE se origina de compuestos orgánicos en fase de 

vapor producto de procesos de combustión y dado que el incremento de la presión 
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atmosférica favorece su menor volatilidad, dichos compuestos probablemente reflejarán 

una mayor abundancia en la fase particulada al ser adsorbidos en éstas.  

En cuanto a las concentraciones de la MOE y la temperatura su relación fue positiva pero 

no significativa. Se esperaba que ésta fuera negativa ya que a una temperatura baja se 

observaría una menor volatilidad de los compuestos orgánicos gaseosos adsorbidos y 

absorbidos a las partículas, por lo que serían más abundantes en los aerosoles, sin embargo 

con la actual información no se puede explicar  esta relación.  

 
 

6.3.1 Correlación de las concentraciones de las PM10 y la MOE con las 
concentraciones atmosféricas de CO, NO2, O3 y SO2  

 
Contaminantes  atmosféricos como CO, NO2, O3 y SO2 son considerados también como 

indicadores de la calidad del aire por sus efectos en la salud humana, según el Informe 

Anual de Calidad del Aire en el Valle de México (IACAVM 1998). Para cada uno de 

ellos se hace una descripción breve y se tratará de explicar su relación con las 

concentraciones atmosféricas de las PM10 y la MOE.   

El O3 (ozono) es un gas incoloro, reactivo, que se produce en forma natural tanto en las 

partes bajas (tropósfera) como en las altas (estratósfera) de la atmósfera terrestre. Sin 

embargo, también es originado por una serie de reacciones químicas en presencia de luz 

solar y de temperaturas altas. En estas participan compuestos orgánicos volátiles como los 

hidrocarburos (HC) y óxidos de nitrógeno (NOx, dónde  NOx = NO + NO2), cuya 

importancia depende de sus concentraciones en el aire (So y Wang 2003).  

La presencia de concentraciones altas de O3 en la atmósfera de áreas urbanas se asocia con 

una reducción de la función pulmonar de sus habitantes. Los efectos agudos asociados son 

tos, estornudos, dolor en el pecho y congestión pulmonar. También puede 
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causar daño al follaje de cultivos y de algunas especies de árboles, lo que puede afectar la 

producción agrícola (IACAVM 1998). 

La presencia de NO2 (dióxido de nitrógeno) en la atmósfera se asocia con irritación 

pulmonar, bronquitis y neumonía, además reduce la resistencia a infecciones respiratorias y 

favorece el fenómeno de lluvia ácida, que propicia la acidificación de lagos y arroyos, así 

como el deterioro de los  edificios  y  monumentos. Las  principales  emisiones  provienen 

de  combustibles que se refinan inadecuadamente, como el petróleo diáfano y el 

combustóleo, que se utilizan en la industria y en las plantas generadoras de energía 

eléctrica (IACAVM 1998). Durante el proceso de combustión, se forma primero monóxido 

de nitrógeno (NO) a temperaturas altas ya sea por oxidación de moléculas de N2, de 

compuestos con nitrógeno presentes en los combustibles y por la combustión de gas 

natural. Tras emitirse el NO, este puede reaccionar con O2 para formar NO2 (Clapp y 

Jenkin 2001) y aunque este proceso puede detenerse por la dilución del NO2 en la 

atmósfera, el NO subsecuentemente reacciona con O3 para formar más NO2 (Isakson et al. 

2003). 

El CO (monóxido de carbono) es un gas inodoro e incoloro, producido por la ignición 

incompleta de combustibles fósiles. La exposición a CO provoca la formación de 

carboxihemoglobina en la sangre, reduciendo su  capacidad de transportar oxígeno a los 

órganos del cuerpo humano. En concentraciones altas el CO disminuye la percepción 

visual, la destreza manual, la capacidad mental y representa un alto riesgo para las personas 

que padecen enfermedades cardiovasculares. Los niveles altos de este contaminante en 

áreas metropolitanas pueden ser usados como trazadores de contaminación por fuentes 

antropogénicas, ya que su tiempo de vida es relativamente largo en la atmósfera (1-2 
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meses) (IACAVM 1998, Parrish et al. 1993).  

El SO2 (dióxido de azufre) es un gas incoloro, de olor picante, que se emite por la quema de 

combustibles que contienen azufre. La presencia de SO2 en la atmósfera se asocia con 

enfermedades respiratorias y cardiovasculares, debilitamiento de las defensas pulmonares y 

en concentraciones extremas con la muerte (IACAVM 1998). 

Las figuras 13 a-d y 14 a-d muestran el comportamiento de las concentraciones 

atmosféricas de las PM10 y la MOE en conjunto con las de CO, NO2, O3 y SO2, valores que 

fueron obtenidos de las bases de datos que la RAMA pone a disposición para su consulta y 

uso (datos correspondientes a la estación Pedregal como referencia única de dicha red en la 

zona de estudio, en www.sma.df.gob.mx/simat/predma.htm). Las concentraciones se 

calcularon a partir de los registros por hora promediados cada 24 h en los mismos días de 

colecta de las PM10 en el CCA-UNAM.  

Las concentraciones de CO, NO2, O3 y SO2 no mostraron distribución normal mediante la 

prueba de Shapiro-Wilk y las correlaciones con las concentraciones de las PM10 y la MOE 

se hicieron con la r  Spearman, considerando en ambos análisis todos los datos del período 

de estudio.  Las PM10 y las MOE lo hicieron significativamente con cada uno de los cuatro 

contaminantes mencionados (Cuadro XII).  

Las asociaciones de las PM10 con CO, O3, SO2  y  NO2 resultaron moderadas, aunque con 

este último contaminante se observó la asociación más alta.  La mayor parte de las 

concentraciones atmosféricas de CO y NO2 son atribuibles a las emisiones vehiculares y 

por ser el transporte una de las principales fuentes de partículas en las áreas urbanas, las 

correlaciones entre estos contaminantes proporciona una valiosa medida para valorar el 

aporte relativo de los vehículos contra otras fuentes de las PM10 (McKendry 2000). 
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Cuadro XII.  Coeficientes de correlación entre las concentraciones de las PM10 y la MOE con las  
concentraciones atmosféricas de CO, NO2, O3 y SO2  en el sitio de estudio. 

                          

PM 10 MO E
CO 0.52 0.53
p 0.0000 0.0000

SO 2 0.54 0.42
p 0.0000 0.0000

O 3 0.56 0.34
p 0.0000 0.0006

NO 2 0.70 0.51
p 0.0000 0.0000  

La prueba de Shapiro-Wilk aplicada a las concentraciones de estos contaminantes indicaron falta de 
normalidad, CO-p<0.00001, O3-p<0.02, SO2-p<0.03, NO2-p<0.03. 
 
 
 
Este autor mencionó que durante el invierno en el poblado de Richmond, Canadá, la 

correlación entre las concentraciones de PM10 con CO y NO2 fue de 0.70 y 0.78, 

respectivamente. Ambos mayores a los que determinamos para el CCA-UNAM. Sin 

embargo,  también observó que durante el verano ambos coeficientes disminuyeron a 0.4, 

sugiriendo que otras fuentes toman mayor importancia en la contribución a las 

concentraciones de las partículas.  

Morawska et al. (1998) encontraron para Brisbane, Australia, coeficientes de correlación 

de 0.14, 0.32 y 0.33 entre las PM10 y O3, SO2 y CO, respectivamente, menores a los aquí 

hallados. Asimismo, Tsai  y Cheng (2004) determinaron coeficientes de 0.71, 0.62, 0.78 y 

0.72 entre las PM10 y O3, SO2, CO y NO2, respectivamente, para la ciudad de Taichung, 

Taiwan. Con excepción del correspondiente a NO2, que es similar al determinado en este 

trabajo, los demás resultaron mayores a los encontrados en el CCA-UNAM. Mönkkönen 

et al. (2004) señalaron para Nueva Delhi, India, correlaciones de 0.10, 0.44 y 0.36 con SO2, 

CO y NO2, respectivamente, las cuales fueron menores a las encontradas en este estudio. 

Las diferencias en las magnitudes de las correlaciones entre estos contaminantes gaseosos y 

las concentraciones de las PM10 para Brisbane y Nueva Delhi, respecto de Taichung y el 
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CCA-UNAM,  sugieren que las fuentes que contribuyen a los niveles de las partículas en la 

atmósfera pueden ser distintas de los procesos de combustión a los que generalmente se 

asocian. 

La correlación positiva de las PM10 con O3, aunque moderada, según So y Wang (2003) y 

Villaseñor et al. (2003) sugieren que los procesos químicos son responsables de la 

formación de contaminantes secundarios, es decir que parte de la masa de las PM10 que 

colectamos en el sitio de estudio posiblemente no es originada  directamente de las fuentes 

de emisión.  

En un estudio realizado en diferentes ciudades de Suiza, Monn et al. (1999) proponen que 

en la formación de ácido nítrico en la atmósfera (HNO3) interviene el NO2 junto con la 

presencia de radicales libres (OH) bajo condiciones fotoquímicas y por descomposición de 

nitratos de amonio. La reactividad del NO2 bajo estas condiciones para formar HNO3 y 

algunos nitratos podría explicar la correlación de 0.70 entre PM10 y NO2.  

Con relación a las PM10 y SO2, Sharma et al. (2003) en la ciudad de Kanpur, India, 

encontraron bajas concentraciones atmosféricas de este último contaminante, pese a que los 

sitios de estudio contemplaban fuentes potenciales que consumen grandes cantidades de 

combustibles, principalmente de diesel con alto contenido de azufre. Un patrón similar fue 

observado en el suroeste de la ciudad ya que las concentraciones no excedieron las 0.08 

ppm (partes por millón) durante todo el año (RAMA-Pedregal, base de datos en línea). 

Asimismo, la r = 0.54 para Kanpur e igual a la reportada en este estudio (r = 0.54), fueron 

moderadas. El SO2 tiene una existencia corta en la atmósfera y es oxidado a SO4
2- (sulfato)  

y en el caso del NO2 a NO3
- (nitrato), tanto en fase gaseosa como en gotas de agua. La 

reacción para la formación de sulfatos depende de las concentraciones de SO2, PM10, NH3 
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y es favorecida por la presencia de otras especies reactivas en pequeñas cantidades (OH-, 

HO2
-, RO3 y O3) (Sharma et al. 2003).   

El hecho de que las correlaciones sean positivas entre las concentraciones atmosféricas de 

las PM10 y las de SO2 y NO2, pueden explicarse porque sus productos de oxidación dan 

origen a aerosoles integrados por sulfatos y nitratos, respectivamente (Tsai y Cheng 1999).  

Para la correlación positiva con CO, Chaloulakou et al. (2003) determinaron una r = 0.71 

en Atenas, Grecia. Señalan que la fuerte asociación entre PM10 y CO, junto con otros 

contaminantes primarios, sugieren la importancia de las emisiones relacionadas con el 

tráfico vehicular.  

Si bien es cierto que para el CCA-UNAM se encontraron coeficientes significativos, pero 

moderados entre las concentraciones de las PM10 y las de cuatro contaminantes primarios 

presentes en la atmósfera de la zona de estudio y a que hemos llevado la discusión en torno 

a los procesos de combustión que en los alrededores se efectúan cotidianamente como 

fuentes principales de éstos, no debe olvidarse que la mayor parte de la masa de las PM10 

corresponde a  material inorgánico o al menos no miscible en el disolvente empleado 

durante el proceso de extracción (diclorometano). Una parte de este material muy 

probablemente sea de origen geológico (sales, sílice y metales)  producto   de   

resuspensión   de   partículas   del  suelo   por  la velocidad del viento o por resuspensión 

debida al tráfico vehicular. Asimismo, componentes inorgánicos secundarios como los 

nitratos y sulfatos también deben tener un aporte importante a las concentraciones 

atmosféricas de las PM10.   
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Figura 13 Comportamiento de las concentraciones atmosféricas en los días de muestreo de las PM10 y de 
contaminantes como a. CO, b. NO2, c. O3 y d. SO2 en el sitio de estudio. 
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Figura 14 Comportamiento de las concentraciones atmosféricas en los días de muestreo de las MOE  y de 
contaminantes como a. CO, b. NO2, c. O3 y d. SO2 en el sitio de estudio. 
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Retomando los datos del cuadro V es posible estimar que aproximadamente de 85 a 97 % 

de las concentraciones en el aire de las PM10 son material de tipo inorgánico. Un análisis de 

metales y sílice, entre otros, podría definir con mayor precisión el aporte de sus fuentes a 

las concentraciones atmosféricas de las PM10.  

Las correlaciones positivas entras las concentraciones de la MOE con las de contaminantes 

como CO y NO2 fueron las más altas y son probablemente debidas a que éstos son 

compuestos que una vez en la atmósfera, y dada su reactividad con otros contaminantes y 

factores ambientales como la humedad y radiación solar, entre otros, dan origen a especies, 

con nuevas propiedades físicas y químicas, capaces de adsorberse con mayor facilidad a la 

superficie de los aerosoles e integrarse como parte de la materia orgánica. En este sentido 

estudios como los realizados por Turpin et al. (1991) y Pandis et al. (1995) señalaron para 

el área de Los Ángeles California (EUA) que más del 50 % de los compuestos orgánicos 

presentes en los aerosoles no son originados de emisiones directas, sino más bien por 

reacciones oxidantes entre NOx (NO y NO2) y diversas especies de compuestos orgánicos 

volátiles.   

 

6.4 Análisis químico de los acumulados mensuales de la MOE mediante cromatografía 
de  Gases-Espectrometría de masas (CG-EM) 

 

Los esfuerzos para la identificación de los compuestos orgánicos contenidos en la MOE 

acumulada mensualmente se centraron  en 20 HAP, de los cuales 16 son considerados 

como de prioridad por sus efectos mutagénicos  y potencial cancerígeno (IARC 1987). 

Asimismo, se incluyó la identificación de 11 nitro-HAP, 6 mono-sustituidos y 5 di-

sustituidos, donde algunos han sido reportados como potentes mutágenos en cepas de 

Salmonella typhimurium (Mermelstein et al. 1981),  además de considerarse como 
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carcinogénicos (Ohgaki et al. 1982).   Las concentraciones en el aire de los HAP se 

determinaron al dividir la masa presente en los acumulados mensuales de MOE entre el 

volumen total de aire mensual muestreado (Ecuación 3).  

Las concentraciones atmosféricas de los nitro-HAP fueron estimadas a partir de su masa 

presente en cada una de las cuatro fracciones obtenidas de los acumulados mensuales, 

corregida a la contenida en éstos y dividida entre el volumen de aire muestreado, esto 

incrementa la certidumbre en la identificación de estos compuestos, ya que en las mezclas 

complejas orgánicas (acumulados de la MOE) la identificación se enmascara por otros 

compuestos que pueden sobreestimar su cuantificación. De esta manera se obtuvo la 

concentración mensual de HAP y nitro-HAP totales e individual de cada uno de ellos 

(Cuadro XIII-Figura 15 a-b y Cuadro XIV-Figura 16, respectivamente).  

La concentración atmosférica mensual de HAP totales osciló entre los 4.09 y 34.62 ng/m3 

de agosto y diciembre, respectivamente. Durante la temporada de incendios todos los 

meses mostraron concentraciones por arriba de los 20 ng/m3, mientras que en la temporada 

de no incendios  sólo enero, octubre  y diciembre rebasaron este nivel. De los 20 HAP 

analizados, acenaftileno y  fluoreno no  se encontraron en ningún mes del período de 

estudio, en tanto que el dibenzo(a,h)antraceno estuvo en concentraciones inferiores a los 

límites de detección del método de análisis. Algunos de los HAP más abundantes en 

promedio anual fueron benzo(ghi)perilenos>benzo(b+k)fluorantenos>coroneno e 

indeno(1,2,3-cd)pireno, compuestos de peso molecular mayor a 250 g/mol (PM>252 

g/mol) cuyas concentraciones  fluctuaron   entre   2  y  4 ng/m3,  por  lo  que  podrían  ser 

considerados como HAP indicadores de procesos específicos de combustión de mayor 

impacto en el suroeste de la Ciudad de México.  
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Mediante la U de Mann-Whitney no se observaron diferencias de las concentraciones de 

HAP totales entre temporadas (p=0.17). Al dividir al grupo de compuestos según su peso 

molecular y aplicar la misma prueba, algunos de los HAP de PM<252 g/mol (naftaleno a 

criseno, excluyendo aquellos no identificados y los que sólo estuvieron presentes en 

algunos meses) mostraron  diferencias significativas entre temporadas, como por ejemplo 

fluoranteno (p<0.04), reteno (p<0.006), benzo(a) antraceno (p<0.01) y criseno (p<0.04), en 

tanto que ninguno de los compuestos de PM>252 g/mol (benzo(b+k)fluorantenos a 

coroneno) presentaron diferencias con la misma prueba (p>0.05), sugiriendo que sus 

concentraciones en el año permanecieron más o menos constantes (Figura 14 a y b). 

Las diferencias en concentraciones de HAP entre temporadas de invierno y verano según 

Baek et al. (1991)  son atribuidas principalmente a mayores tasas de emisión de estos 

compuestos, a la baja altura de la capa de mezcla y a una menor eficiencia en la 

degradación fotoquímica, favoreciendo niveles más altos en invierno.  

En el caso de los nitro-HAP se encontraron en concentraciones del orden de picogramos 

por m3 (pg /m3). Febrero y mayo, correspondientes a incendios, tuvieron las mayores 

concentraciones de nitroderivados totales (172 y 175 pg/m3, respectivamente). El 9-

nitroantraceno y 1-nitropireno fueron los más constantes y abundantes a lo largo del año, 

siendo hasta este momento probables  indicadores para el grupo de nitroderivados en la 

atmósfera del suroeste de la ciudad. En la temporada de no incendios enero presentó la 

menor concentración (48 pg/m3), mientras que las más altas ocurrieron en noviembre y 

diciembre (130 y 116 pg/m3, respectivamente) donde además del 9-nitroantraceno y 1-

nitropireno, los isómeros (1,3+1,5)-dinitronaftalenos y 1,6-dinitropireno fueron los más 

abundantes, respectivamente.  



 

77

 

 

 
Cuadro XIII. Concentraciones atmosféricas (ng/m3) de 20 HAP durante 1998 para la estación del 

Centro de Ciencias de la Atmósfera al suroeste de  la Ciudad de México 
HAP Enero Inc. Febrero Inc. Marzo Inc. Abril Inc. Mayo Inc. Junio Inc.

Naftaleno n.e n.e n.e n.e n.e n.e 0.94 n.e 0.21 n.c. 0.07 n.c.
Acenaftileno n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e
Acenafteno n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e 0.05 n.c.

Fluoreno n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e
Fenantreno 0.72 0.05 0.62 0.05 0.68 0.05 0.73 0.06 0.61 0.05 0.27 0.02
Antraceno n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e n.e

Fluoranteno 0.59 0.06 1.11 0.12 1.32 0.14 0.91 0.1 1.11 0.12 0.31 0.03
Pireno 1.21 0.12 1.73 0.18 0.9 0.09 2.13 0.22 1.98 0.21 0.63 0.06
Reteno 0.37 0.04 1.18 0.14 3.83 0.46 2.74 0.33 3.05 0.36 0.07 0.01

Benzo(a)antraceno 0.68 0.08 1.12 0.14 0.84 0.11 0.73 0.09 1 0.13 0.19 0.02
Criseno 1.2 0.13 1.95 0.22 1.62 0.19 1.74 0.2 1.87 0.21 0.46 0.05

Benzo(b+k)fluorantenos 4.9 0.56 6.47 0.76 4.07 0.48 3.02 0.36 3.31 0.39 1.52 0.17
Benzo(e)pireno 1.93 0.19 3.25 0.34 2.1 0.22 1.27 0.13 1.39 0.14 0.77 0.08
Benzo(a)pireno 1.28 0.16 2.68 0.35 1.6 0.21 0.77 0.1 1.08 0.14 0.54 0.07

Perileno 0.45 0.07 0.27 0.05 n.e. n.e. n.e. n.e. n.e n.e n.e n.e
Indeno(1,2,3-cd)Pireno 3.45 0.5 3.71 0.55 2.16 0.32 3.05 0.46 1.97 0.3 1.51 0.21
Dibenzo(a,h)antraceno i.l.c. n.c. i.l.c. i.l.c. i.l.c. i.l.c. i.l.c. i.l.c. i.l.c. n.c. i.l.c. n.c.
Benzo(ghi)perileno 4.87 0.56 5.68 0.67 3.15 0.38 5.03 0.6 3.07 0.37 2.36 0.26

Coroneno 2.41 0.3 1.82 0.13 n.e. n.e 3.31 0.43 n.e. n.e. 2.32 0.28
suma 24.06 1.04 31.59 1.31 22.27 0.93 26.37 1.06 20.65 0.82 11.07 0.49
HAP Julio Inc. Agosto Inc. Septiembre Inc. Octubre Inc. Noviembre Inc. Diciembre Inc.

Naftaleno 0.03 n.c. n.e n.e n.e. n.e. 0.06 n.c. n.e. n.e. 0.24 n.c
Acenaftileno n.e n.e n.e n.e n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.
Acenafteno n.e n.e n.e n.e n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.
Fluoreno n.e n.e n.e n.e n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.

Fenantreno 0.33 0.03 0.11 0.01 0.29 0.02 0.43 0.04 0.47 0.04 0.95 0.08
Antraceno 0.05 0.01 n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.

Fluoranteno 0.56 0.06 n.e. n.e. 0.35 0.03 0.38 0.04 0.85 0.09 1.49 0.16
Pireno 1.71 0.18 0.39 0.04 0.71 0.07 0.93 0.1 1.19 0.13 2.44 0.26
Reteno 0.1 0.01 0.09 0.01 n.e. n.e. 0.13 0.02 0.4 0.05 0.83 0.1

Benzo(a)antraceno 0.39 0.05 0.11 0.01 0.61 0.07 0.47 0.06 0.61 0.08 0.92 0.12
Criseno 0.66 0.08 0.19 0.02 0.9 0.09 0.79 0.09 1.00 0.12 2.08 0.24

Benzo(b+k)fluorantenos 2.46 0.3 0.86 0.1 3.04 0.32 3.52 0.42 2.17 0.26 5.32 0.64
Benzo(e)pireno 1.09 0.12 0.53 0.06 1.98 0.18 1.85 0.19 1.2 0.13 2.2 0.23
Benzo(a)pireno 0.63 0.08 n.e n.e 1.31 0.15 1.12 0.15 0.83 0.11 1.31 0.17

Perileno n.e n.e n.e n.e 0.38 0.06 n.e. n.e. 0.1 0.02 0.21 0.04
Indeno(1,2,3-cd)Pireno 1.35 0.2 0.67 0.1 2.39 0.32 3.3 0.5 2.43 0.37 4.5 0.68
Dibenzo(a,h)antraceno i.l.c. n.c. i.l.c. n.c. i.l.c. n.c. i.l.c. n.c i.l.c. n.c. i.lc. n.c
Benzo(ghi)perileno 2.12 0.26 0.83 0.1 3.09 0.32 5.39 0.65 3.27 0.4 6.78 0.82

Coroneno n.e. 0.51 0.31 0.04 1.68 0.19 5.86 0.76 1.93 0.25 5.35 0.7
suma 11.48 0.72 4.09 0.19 16.73 0.65 24.23 1.23 16.45 0.71 34.62 1.52

 
Inc.- Incertidumbre de la determinación. i.l.c.- Inferior al límite de cuantificación. n.e. – No encontrado                   
n.c. – No calculado 
La suma de los HAP presentes en cada mes equivale a la concentración atmosférica mensual total. 
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Figura 15. Concentración mensual en el aire de 20 HAP identificados en la materia orgánica extraída (MOE) 
de las PM10 durante 1998. a) HAP con PM<252 g/mol y b) HAP con PM>252 g/mol. 
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Figura 16. Concentración mensual en el aire de 11 nitro-HAP identificados en la materia orgánica extraída 
mensual (MOE) de las  PM10 durante 1998. Por ausencia a lo largo del año el 1,3-dinitropireno no se 
presenta. 
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La comparación de esta familia de compuestos en concentraciones totales por temporadas 

no fueron diferentes significativamente (p=0.39). Tras aplicar la prueba de Mann-Whitney 

solamente 2-nitronaftaleno y 9-nitroantraceno resultaron con diferencias por temporadas 

(p<0.04 y p<0.02, respectivamente).  

 
 
 

Cuadro XIV.     Concentraciones atmosféricas (pg/m3) de 11 nitro-HAP durante 1998 para la estación 
del Centro de Ciencias de la Atmósfera en el suroeste de  la Ciudad de México 

 
nitro-HAP Enero Inc. Febrero Inc. Marzo Inc. Abril Inc. Mayo Inc Junio Inc.

1-Nitronaftaleno 2.35 0.7 3.94 1.1 2.00 0.58 3.09 0.89 3.38 0.98 0.22 0.1
2-Nitronaftaleno 2.44 0.9 2.18 0.8 1.71 0.60 1.30 0.46 1.80 0.63 0.29 0.1

(1,3+1,5)-dinitronaftalenos 0.00 0.0 2.67 2.0 4.13 3.06 0.00 0.00 13.99 10.38 17.99 13.3
2-Nitrofluoreno 0.0 0.0 0.0 0.0 7.2 1.78 0.0 0.00 12.9 3.21 10.6 2.6
9-Nitroantraceno 12.7 6.2 94.4 46.4 41.3 20.30 74.3 36.50 67.3 33.07 34.3 16.8

1,8-Dinitronaftaleno 0.0 0.0 3.1 0.8 5.3 1.41 0.0 0.00 10.3 2.75 10.4 2.8
9-Nitrofenantreno 4.1 2.0 3.7 1.8 4.1 2.06 0.0 0.00 5.9 2.95 0.0 0.0

1-Nitropireno 6.9 1.8 24.8 6.6 13.3 3.55 15.5 4.15 10.0 2.66 15.4 4.1
1,6-Dinitropireno 19.9 5.3 37.5 10.0 17.5 4.66 0.0 0.00 49.8 13.29 19.1 5.1

suma 48.3 8.7 172.2 48.0 96.6 21.6 94.2 36.8 175.4 37.6 108.4 22.8

nitro-HAP Julio Inc. Agosto Inc. Septiembre Inc. Octubre Inc. Noviembre Inc. Diciembre Inc.
1-Nitronaftaleno 0.00 0.0 0.11 0.03 0.47 0.14 12.09 3.5 0.07 0.02 0.68 0.2
2-Nitronaftaleno 0.00 0.0 0.15 0.05 1.05 0.37 0.57 0.2 0.16 0.06 0.35 0.1

(1,3+1,5)-dinitronaftalenos 46.8 34.8 8.4 6.25 3.4 2.49 0.0 0.0 57.0 42.28 51.3 38.1
2-Nitrofluoreno 0.0 0.0 14.3 3.53 9.2 2.29 0.0 0.0 0.0 0.00 0.0 0.0
9-Nitroantraceno 66.2 32.5 18.9 9.28 43.8 21.51 47.2 23.2 37.0 18.18 39.4 19.3

1,8-Dinitronaftaleno 0.0 0.0 5.6 1.49 4.3 1.14 0.0 0.0 10.3 2.75 0.0 0.0
9-Nitrofenantreno 0.0 0.0 6.1 3.03 4.5 2.24 4.7 2.3 9.9 4.91 0.0 0.0

1-Nitropireno 17.0 4.5 8.8 2.35 8.6 2.31 8.6 2.3 15.7 4.20 39.6 10.6
1,6-Dinitropireno 0.0 0.0 0.0 0.00 40.8 10.90 22.3 6.0 39.0 10.42 39.4 10.5

suma 130.0 47.8 62.3 12.4 116.1 24.6 95.5 24.4 169.1 47.7 170.7 45.2  
Inc.-Incertidumbre de la determinación estimada para los acumulados de MOE a partir de las cantidades 
presentes en las fracciones orgánicas. Por ausencia a lo largo del año el 1,3-dinitropireno no se presenta. 

 
 
 

6.4.1   Comparación de las concentraciones atmosféricas de los HAP y nitro-HAP con  
otras Ciudades del mundo 

 
EL cuadro XV indica las concentraciones atmosféricas de algunos HAP registradas en 

otras ciudades del mundo  y las determinadas para el suroeste de la Ciudad de México. La 

suma de las concentraciones de HAP totales en el CCA-UNAM estuvieron  por arriba de 

las observadas en Hong Kong, Roma (Italia) y Sao Paulo (Brasil), muy similares a las 
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observadas en  Taichung (Taiwan) y Thessaloniki (Grecia) y por debajo de áreas como 

Liwan (China), Flanders (Bélgica), Santiago (Chile) y Nueva Dheli (India). Cabe  aclarar  

que estas comparaciones deben tomarse con precaución debido a  que el número de los 

HAP varió en cada estudio y a que en algunos casos los períodos y técnicas de muestreo no 

fueron las mismas. Con excepción de lo reportado para el área urbana de Flanders (Bélgica) 

donde los compuestos  de bajo peso molecular fueron los más abundantes (naftaleno a 

criseno), ya que se midieron las concentraciones de los HAP tanto en la fase particulada 

como en la gaseosa, la mayoría de los estudios arriba señalados mostraron mayor 

abundancia de HAP de alto peso molecular (benzo(b+k)fluorantenos a coroneno, PM>252 

g/mol), como en el caso del suroeste de la Ciudad de México. Ello sugiere que en la 

mayoría de estas ciudades las partículas a las que están asociados los HAP son de 

diámetros pequeños producto de distintas fuentes de combustión, ello respaldado por 

estudios sobre la distribución de este grupo de compuestos según el tamaño de las 

aeropartículas realizados en ciudades  como Veszprém (al oeste de Hungría) (Kiss et al. 

(1998), Tokio (Japón) (Kawanaka et al. (2004) y  La Plata (Argentina) y Leipzig 

(Alemania) (Rehwagen et al. (2005), donde coinciden en señalar que los HAP de PM>252 

g/mol son más abundantes principalmente en las partículas finas (<2.5 m). Por ejemplo, 

60 % de las concentraciones de benzo(b)fluoranteno y benzo(k)fluoranteno y 70 % de 

benzo(a)pireno, dibenzo(a,h)antraceno, benzo(g,h,i)perileno e indeno(1,2,3-cd)pireno 

fueron determinadas en partículas de 0.06-1 m de diámetro para Veszprém (Kiss et al. 

(1998). Mientras que para Tokio estos mismos compuestos mostraron abundancias de 91, 

93, 93.4, 87, 91 y 92 %, respectivamente, en aquellas partículas menores a 2.1 m 

(Kawanaka et al. 2004).   
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Al igual que lo reportado por Kuo et al. (1998), Bi  et al. (2002), Romero et al. (2002) y 

Guo et al. (2003), se encontró una mayor presencia de benzo(ghi)perileno, compuesto 

derivado principalmente de vehículos automotores tanto a gasolina como a diesel, no 

obstante su concentración estuvo por debajo de las reportadas para Taichung, Liwan y 

Santiago.  

 

                                                          
              Cuadro XV. Concentraciones atmosféricas  de HAP en otras ciudades del mundo (ng/m3) 

 Taiwan1*** China2* Belgica3* Brasil4** Italia5* Chile6* Hong Kong7* India8* Grecia9* México*
Taichung Liwan Flanders Sao Paulo Roma Santiago Hong Kong Nueva Dheli Thessaloniki SOCM

HAP anual 13 días temporadas tres meses anual *** 6 meses 4 meses anual anual
Naftaleno - - 3.64 - - 0.57 - - - 0.26

Acenaftileno - 0.11 3.11 - - 0.45 0.01 - - -
Acenafteno - 0.04 0.49 - - - 0.01 - - 0.05
Fluoreno - 0.19 8.93 - - 1.10 0.15 - - -

Fenantreno - 0.79 50.65 0.029 - 1.90 0.39 - 0.36 0.52
Antraceno - 0.11 3.765 0.021 - 0.58 0.10 - 0.61 0.05

Fluoranteno - 0.73 7.805 0.106 - 1.60 2.21 - 1.42 0.82
Pireno 2.83 0.95 8.055 0.123 - 2.52 2.25 - 2.15 1.33
Reteno - 0.09 - - - - - - - 1.16

Benzo(a)antraceno 0.28 1.34 0.3 0.263 0.71 2.45 0.42 - 1.29 0.64
Criseno 0.29 3.67 1.11 0.373 - 2.25 1.11 - 1.77 1.20

Benzo(b+k)fluorantenos 5.22 2.96 1.445 0.360 2.56 3.19 1.43 18.72 1.63 3.39
Benzo(e)pireno 2.83 5.86 - 0.270 1.26 - - - 7.00 1.63
Benzo(a)pireno - 5.61 0.445 0.193 1.22 4.02 - 6.06 1.53 1.19

Perileno - 0.85 - - - - 0.75 23.79 - 0.28
Indeno(1,2,3-cd)Pireno - 7.81 1.17 0.382 1.33 9.90 - - 2.37 2.54
Dibenzo(a,h)antraceno 0.07 4.25 0.425 0.311 0.16 2.93 0.61 15.40 0.47 -

Benzo(ghi)perileno 14.35 12.79 1.74 0.303 - 22.33 4.79 - 3.90 3.80
Coroneno - 3.22 - - - - 0.27 21.06 2.78

suma HAP 25.87 51.36 93.08 2.73 7.24 55.77 14.48 85.04 24.48 21.64  1-Kuo et al. (1998),  2-Bi  et al. (2002), 3-Du Four  et al. (2004),  4-Vasconcellos et al. (2003), 5-Menichini et 
al. (1999), 6-Romero et al. (2002), 7-Guo et al. (2003), 8-Sharma et al. (2003), 9-Manoli et al. (2004). 
* Concentraciones determinadas de PM10, ** a partir de PST, *** no indicado. 

   Lo valores señalados en negritas incluyen el aporte del isómero benzo(j)fluoranteno.  
   SOCM-Suroeste de la Ciudad de  México. 

 
 
 
 

Los isómeros benzo(b+k)fluorantenos, compuestos con la segunda mayor abundancia para 

este estudio, estuvieron presentes en todas las ciudades contenidas en la cuadro XV, siendo 

su concentraciones menores a las reportadas en Taichung y Nueva Delhi y mayores al resto 

de las ciudades. Sin embargo, en el caso de Sao Paulo y Roma la comparación de las 
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concentraciones es relativa ya que en estos trabajos incluyeron la contribución de un tercer 

isómero, el benzo(j)fluoranteno.   

Compuestos como coroneno e indeno(1,2,3-cd)pireno fueron el tercero y cuarto más 

abundantes registrados para el CCA-UNAM, siendo éstos junto con  benzo(ghi)perileno 

atribuidos a las emisiones de vehículos automotores (Greenberg et al. 1981, en Li y 

Kamens 1993) y un elemento más para sugerir que los alrededores de la zona de estudio 

existe una contribución importante de partículas debidas a este tipo de fuentes.    

El área urbana de Liwan y el suroeste de la Ciudad de México fueron los únicos sitios 

donde se detectaron concentraciones de reteno, compuesto que indica la presencia de 

combustión de madera de coníferas (Simoneit et al. 1991). En otro estudio en el área 

urbana de Santiago (Chile) se determinaron cantidades importantes de reteno (7 ng/m3) 

(Didyk et al. 2000) incluso mayores a este trabajo, atribuyéndose a la misma fuente.  

Por otra parte, el benzo(a)pireno, compuesto que es considerado como un indicador de 

riesgo carcinogénico (Menichini et al. 1999) superó el promedio anual estándar permitido 

para algunos países de la comunidad europea como Italia de 1 ng/m3 (Valerio et al. 1996) y 

aproximadamente doce veces el estándar que los EUA tiene como objetivo para el 2010 de 

0.1 ng/m3 (Manoli et al. 2004). Las concentraciones de benzo(a)pìreno en promedio anual 

detectadas para el CCA-UNAM fueron superiores a las reportadas en ciudades como Los 

Ángeles,  EUA (0.21 ng/m3) (Venkataraman et al. 1994), Melbourne, Australia (0.17 

ng/m3) (Panther et al. 1999) y Munich,  Alemania (0.11-0.86 ng/m3) (Schnelle-Kreis et 

al. 2001). Esto implica un grado mayor de riesgo para la salud de la población por 

exposición al benzo(a)pireno en el suroeste de la ciudad de México, respecto de otros sitios 

del mundo. Caricchia et al. (1999) señalaron para distintos puntos del área urbana de 
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Nápoles concentraciones entre 0.5 y 3 ng/m3 de denzo(a)pireno, intervalo en el que se 

encontró el promedio anual de este estudio (1.19 ng/m3).  

Los HAP totales para el área de Flanders (Bégica) y Thessaloniki (Grecia) mostraron 

mayores concentraciones en invierno que en verano, patrón similar al hallado para el CCA-

UNAM pero sólo en el caso de los HAP ligeros (PM<252 g/mol). En general, los niveles 

de los HAP durante el verano (la temporada de no incendios se incluye aquí) tienden a ser 

bajos debido a que prevalecen condiciones atmosféricas que favorecen la dispersión y 

descomposición de los contaminantes, así como la ausencia de fuentes de temporada como 

la generación de calor en los hogares para contrarrestar las bajas temperaturas del invierno 

(Caricchia et al. 1999, Du Four et al. 2004, Manoli et al. 2004). Una probable 

explicación a la falta de diferencias en las concentraciones de los HAP de PM>252 entre 

las temporadas para el CCA es que al ser más abundantes en las partículas más pequeñas, 

éstas últimas no sufrieran un descenso importante en sus concentraciones durante la 

temporada de no incendios (principalmente en el período de lluvias) y por tanto las 

concentraciones de los HAP de mayor peso molecular permanecieran constantes a lo largo 

del año. Es importante mencionar que los incendios si bien son una fuente natural de 

combustión y por lo tanto de HAP, probablemente tuvieron un aporte moderado a las 

concentraciones de estos compuestos en las PM10 y que muy probablemente fuentes como 

la combustión de los vehículos que circundan el área de estudio de manera más constante a 

lo largo del año tuvieran una contribución más importante en sus concentraciones en el 

aire.  

El cuadro XVI indica las concentraciones atmosféricas de algunos nitro-HAP registradas 

en otras ciudades del mundo  y de aquellos identificados en el sitio de muestreo ubicado al 
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suroeste de la Ciudad de México. Es importante señalar que los estudios mencionados no 

contemplan el mismo número de compuestos, ni que la identificación se haya realizado en 

partículas del mismo tamaño. La concentración total de nitro-HAP fue mayor excepto en 

áreas  como Houston (EUA), Birmingham (Inglaterra) y Copenhague (Dinamarca), donde  

pese sólo al registro de dos y cuatro compuestos de esta familia, las concentraciones fueron 

más altas.   

El 9-nitroantraceno fue en concentración promedio anual el compuesto más abundante 

mostrando niveles muy similares a los reportados en Copenhague y Columbus (EUA). La 

ciudad de Damasco (Siria) mostró niveles más bajos de este compuesto.  Las 

concentraciones atmosféricas del 1-nitropireno fueron muy bajas comparadas con las de 

áreas como Birmingham, Copenhague y Roma. Asimismo, en otro estudio para la ciudad 

de Birmingham (Leeds) las concentraciones de 1-nitropireno estuvieron en el rango de 

0.05-0.1 ng/m3 (Lewis et al. 1995), considerablemente inferiores al promedio para el 

suroeste de la ciudad de México.  

Los isómeros (1,3+1,5)-dinitronafataleno no fueron reportados en ninguno de los estudios 

mencionados en la cuadro XVI. En el caso de los isómeros 1,3-dinitropireno y 1,6-

dinitropireno, Bamford y Baker (2003) señalaron para la Ciudad de Baltimore que las 

concentraciones promedio se encontraron por debajo del límite de detección, lo cual podría 

explicar en parte la ausencia a lo largo del año del primero de dichos compuestos en los 

acumulados mensuales de la MOE. No así para el 1,6-dinitropireno, compuesto que estuvo 

presente en nueve meses del año.  Los dinitroderivados de los HAP son emitidos 

directamente en emisiones de combustión de diesel (Finlayson-Pitts y Pitts 2000) y hasta 

ahora no se ha demostrado que sean formados en la atmósfera (Feilberg et al. 2002), 
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siendo candidatos a emplearse como marcadores de estas fuentes de combustión, 

refiriéndonos en este caso a los dinitro-derivados del naftaleno que mostraron una mayor 

constancia en el período de estudio, en especial los isómeros 1,3 y 1,5.  

 
                    Cuadro XVI. Concentraciones atmosféricas  de nitro-HAP en otras ciudades del mundo (pg/m3) 

EUA EUA Reino Unido Siria Dinamarca Italia México
Baltimore1 Houston2 Columbus3 Birmingham4 Damasco4 Copenague5 Roma6 SOCM
4 meses anual anual 4 meses 2 meses anual 4 meses anual

HAP
1-Nitronaftaleno 0.30 354 - 90 - - - 2.4
2-Nitronaftaleno 0.20 - - 70 - - - 1.0
2-Nitrofluoreno 0.12 - - - - - - 4.5
9-Nitroantraceno 33.20 29 50 190 0.21 46.5 - 48.1
9-Nitrofenantreno 1.19 - - - - - - 3.6

1-Nitropireno 13.38 9.3 20 90 0.16 78.5 70 15.3

suma nitro-HAP 48 392 70 440 0.36 125 70 75  
1-Bamford y Baker (2003), 2-Wilson et al. (1995), 3-Chuang et al. (1995), 4-Dimashki et al. (2000), 5-Feilberg 
et al. (2001), 6-Ciccioli et al. (1996). 
SOCM-Suroeste de la Ciudad de México 

 

 

Algunos de los nitro-HAP han sido identificados a partir de fuentes primarias en especial 

de emisiones por combustión de diesel, gasolina y quema de carbón en las plantas 

generadoras de energía eléctrica, en particular compuestos como el 1-nitropireno y 9-

nitroantraceno (Paputa-Peck et al. 1983, Harris y Chess 1984), los cuales por su 

presencia a lo largo del año en el CCA-UNAM pueden considerarse como indicadores de 

este tipo específico de fuentes (diesel y gasolina), aunque un ligero porcentaje de su 

concentraciones también puede deberse a reacciones en la atmósfera pero sobretodo en 

regiones semi-urbanas (Kamens et al. 1990, Feilberg et al. 2001).  En este sentido, 

algunos de los compuestos que integran este grupo de derivados se producen en la 

atmósfera en las fases gas-partícula a partir de reacciones entre los HAP con radicales OH 
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(hidoxilo) durante el día y con los radicales NO3 (nitrato) en la noche en presencia de 

óxidos de nitrógeno (NO y NO2), por ejemplo los nitro-derivados producidos por 

reacciones en la atmósfera a parir del fluoranteno y del pireno con radicales OH, son 2-

nitrofluoranteno y 2-nitropireno y con el radical NO3, 2-nitrofluoranteno (Arey et al. 1986, 

Pitts 1987). 

En el caso de los isómeros 1-nitronaftaleno y 2-nitronaftaleno, su presencia se restringió 

exclusivamente a noviembre por lo que consideramos de muy poco valor los datos 

obtenidos,  pese a que algunos reportes los señalan como de los compuestos más 

abundantes en la atmósfera (Feilberg et al. 1999).  El 1-nitronaftaleno ha sido identificado 

en emisiones vehiculares y en extractos de partículas por combustión de diesel (Arey et al. 

1987), sin embargo abunda principalmente en la fase gaseosa (Dimashki et al. 2000), lo 

que podría explicar en parte la ausencia a lo largo del año en el CCA-UNAM ya que la 

identificación de estos compuestos se hizo en la fase particulada.  Atkinson et al. (1989) 

señalan que una la principales vías de degradación en fase gaseosa para estos dos isómeros 

es la fotólisis directa, lo que también contribuiría a explicar los resultados observados.  

Pese a no determinar diferencias entre temporadas de las concentraciones atmosféricas de 

los nitros para el CCA-UNAM, Bamford et al. (2003) reportaron en Baltimore mayores 

concentraciones de estos compuestos durante invierno (enero) debido principalmente a una 

menor dispersión de contaminantes, además de que muchos nitro derivados son 

susceptibles a fotodegradación que depende de la radiación solar. La reducción de la 

radiación solar durante invierno y su incremento en verano pudo promover la acumulación 

de nitro derivados, en especial de aquellos producidos de fuentes primarias. En nuestro 

caso, febrero y noviembre-diciembre, con temperaturas promedio menores a los 18 oC, 
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mostraron las mayores concentraciones de estos compuestos. Cabe mencionar que enero, 

pese a ser un mes de temperaturas bajas, mostró las menores concentraciones totales, 

situación que rompe el patrón antes mencionado.  Es necesario mencionar que durante 

mayo, uno de los periodos con más alta temperatura, se registró una de las mayores 

concentraciones de nitro-derivados en el año, situación que hasta el momento no podemos 

explicar.  

Cabe destacar que en un estudio llevado a cabo en el CCA-UNAM durante abril, agosto y 

noviembre de 1997 se determinaron los niveles de los 10 nitro-HAP aquí analizados más 

1,8-dinitropireno, siendo su concentración mensual total de 0.243, 0.033 y 0.514 pg/m3, 

respectivamente (Calderón-Segura et al. 2004). Además señalan que las bajas 

concentraciones de agosto pueden deberse a una mayor remoción de las partículas a las que 

están adsorbidos por efecto de la lluvia. Esto equivale a que en los mismos meses pero de 

1998 se registraron concentraciones 387, 1887 y 328 veces más altas, respectivamente. Se 

aprecia un incremento considerable de estos compuestos mutagénicos y carcinogénicos en 

la atmósfera, consecuencia en parte de los incendios registrados en ese año, así como a 

menores condiciones de dispersión y a una posible mayor aportación por emisiones de 

vehículos automotores.  

 

6.4.2   Concentraciones mensuales de PM10 y de MOE y su relación con las 
concentraciones atmosféricas mensuales de HAP y nitro-HAP 

 
Las concentraciones promedio aritméticas mensuales de las PM10 no mostraron correlación 

significativa mediante la r de Spearman con la concentración total mensual de HAP 

(r=0.39, p>0.20), mientras que con las concentraciones promedio aritméticas mensuales de 

la MOE si lo hicieron (r = 0.59, p<0.04). Las concentraciones totales mensuales de nitro-
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HAP, tampoco mostraron asociaciones significativas con PM10 y MOE (r=0.22 y r=0.27, 

ambas con p>0.05). Las correlaciones de las concentraciones mensuales de las PM10 y la 

MOE con cada uno de los compuestos de los dos grupos  se presentan en el cuadro XVII.  

Las PM10 correlacionaron significativamente con compuestos como fenantreno, 

fluoranteno, reteno, benzo(a)antraceno y criseno (todos de peso molecular <252 g/mol); la 

MOE lo hizo con los mismos compuestos.  Aunque la mayoría de estos HAP están en el 

aire principalmente en la fase gaseosa, han sido identificados en extractos orgánicos de 

partículas gruesas (2.5< m). Estos resultados permiten sugerir para el CCA-UNAM una 

distribución de los HAP inversa a su peso molecular en las partículas que integran las 

PM10.  Considerando lo antes expuesto y dado que las concentraciones de los HAP de dos a 

cuatro anillos, PM10 y MOE en promedios mensuales correlacionaron significativamente, 

esto sugiere que los HAP de 2 a 4 anillos (PM<252 g/mol) estuvieron adsorbidos a las 

partículas más grandes, mientras que los HAP de cinco o más anillos (PM>252 g/mol) lo 

estuvieron a las más pequeñas. 

En el caso de los nitro-HAP, pese a no haber determinado asociaciones significativas de las 

PM10 y la MOE con casi todos estos compuestos, Kawanaka et al. (2004) mencionaron 

que el 2-nitrofluoranteno fue encontrado principalmente en las partículas <2.1 m, 

mientras que 1-nitropireno y algunos dinitroderivados son emitidos directamente en 

partículas finas de combustión. Los resultados de nuestro estudio sugieren que no se 

empleó la mejor técnica para muestrear los nitro-HAP asociados a las aeropartículas.  

Por otra parte, Bi et al. (2002) dadas las bajas asociaciones entre las concentraciones de las 

PM10 y las concentraciones individuales de los compuestos analizados en su trabajo 

(hidrocarburos alifáticos y HAP) en Liwan (China), sugieren que las PM10 no son un 
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indicador apropiado de estos  compuestos en la atmósfera. Esta idea pudiera aplicarse a los 

HAP de PM>252 g/mol  para este estudio. 

Respecto a los nitroderivados, Bamford  et al. (2003) no determinaron una correlación 

significativa entre las concentraciones de 23 mononitro-HAP y 3 dinitro-HAP con las 

concentraciones atmosféricas de las PM10, como sucedió para el CCA-UNAM ya que en 

los casos donde pudieron establecerse las correlaciones ninguno de los compuestos lo hizo 

significativamente con las concentraciones de partículas y sólo el 2-nitronaftaleno resultó 

significativo con las concentraciones de la MOE (r = 0.73, p<0.01).   

 
 

Cuadro XVII. Coeficientes de correlación de Spearman entre las concentraciones promedio aritméticas  
mensuales (g/m3) de las PM10 y la MOE con las concentraciones atmosféricas de HAP 
(ng/m3) y nitro-HAP (pg/m3) 

HAP PM10 p MOE p nitro-HAP PM10 p MOE p
Naftaleno 0.46 0.13 0.35 0.26 1-Nitronaftaleno 0.35 0.27 0.56 0.06

Acenaftileno n.c. - n.c. - 2-Nitronaftaleno 0.50 0.10 0.73 0.01
Acenafteno n.c. - n.c. - (1,3+1,5)-Dinitronaftaleno -0.05 0.88 -0.18 0.58
Fluoreno n.c. - n.c. - 2-Nitrofluoreno 0.20 0.53 0.04 0.89

Fenantreno 0.57 0.05 0.71 0.01 9-Nitroantraceno 0.31 0.32 0.33 0.29
Antraceno -0.22 0.50 -0.48 0.11 1,8-Dinitronaftaleno 0.04 0.89 0.07 0.84

Fluoranteno 0.64 0.03 0.76 0.00 9-Nitrofenantreno -0.37 0.24 -0.18 0.58
Pireno 0.51 0.09 0.53 0.08 1-Nitropireno 0.29 0.37 0.16 0.62
Reteno 0.71 0.01 0.81 0.00 1,6-Dinitropireno 0.00 1.00 0.30 0.35

Benzo(a)antraceno 0.66 0.02 0.83 0.00
Criseno 0.64 0.02 0.80 0.00

Benzo(b+k)fluorantenos 0.31 0.33 0.51 0.09
Benzo(e)pireno 0.25 0.43 0.50 0.10
Benzo(a)pireno 0.18 0.59 0.45 0.14

Perileno -0.19 0.54 0.03 0.92
Indeno(1,2,3-cd)Pireno 0.07 0.83 0.36 0.26
Dibenzo(a,h)antraceno n.c. - n.c. -

Benzo(ghi)perileno 0.12 0.71 0.39 0.21

Coroneno -0.06 0.86 0.20 0.56  
     n.c.- No calculado. 

 
 
 

6.4.3   Concentraciones atmosféricas mensuales de HAP y nitro-HAP y su relación con 
otros contaminantes atmosféricos y los parámetros meteorológicos 

 
Las concentraciones mensuales de los HAP totales sólo correlacionaron significativamente 

con las concentraciones mensuales de CO mediante la r de Spearman (r=0.63, 
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p<0.03).  Individualmente, benzo(a)antraceno, criseno, benzo(b+k)fluorantenos y 

benzo(e)pireno correlacionaron positivamente con CO (r=0.73, p<0.007; r=0.70, p<0.0102; 

r=0.64, p<0.0261 y r=0.57, p<0.05, respectivamente). Las concentraciones de NO2 y O3 lo 

hicieron con benzo(a)antraceno (r = 0.58, p<0.0458) y naftaleno (r = 0.66, p<0.0194), 

respectivamente. Las concentraciones en el aire de SO2 no mostraron asociaciones con los 

HAP analizados en conjunto y tampoco de manera individual.    

NO2 y O3 junto con la presencia de radicales libres OH pueden influir en las tasas de 

degradación de los HAP en ambientes urbanos, por lo que es congruente inferir una 

relación negativa entre estas variables, como es el caso de la ciudad de Seúl (Corea) donde 

se observó una r = -0.52 entre HAP y los niveles de ozono, lo que sugiere que la rápida 

formación e incorporación de este gas en la atmósfera puede degradar a los HAP (Park et 

al. 2002). En este mismo trabajo señalan que la relación entre NO2 y HAP también puede 

ser positiva ya que ambos contaminantes provienen de fuentes de combustión, además 

durante episodios de bajas temperaturas se favorecen altas concentraciones de NO2 y 

mayor distribución de HAP en la fase particulada, como en el caso del CCA-UNAM donde 

pese a no ser significativas, la mayoría de los coeficientes fueron positivos (datos no 

mostrados).  

Las concentraciones mensuales atmosféricas de los HAP totales no correlacionaron 

significativamente con ninguno de los promedios mensuales de los parámetros 

meteorológicos (p>0.05, en todos los casos), no así cuando se usaron sus concentraciones 

mensuales individuales (Cuadro XVIII). El patrón general fue una clara tendencia 

negativa con las cinco variables meteorológicas, siendo con temperatura, humedad relativa 

y lluvia el mayor número de  casos significativos. La velocidad del viento y la presión 
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atmosférica no mostraron correlación con los HAP. 

Motelay-Maessei et al. (2003) encontraron asociaciones negativas entre las 

concentraciones de HAP y la temperatura, es decir que con el descenso de la temperatura 

las concentraciones de estos compuestos se incrementaron. Para el CCA sólo se observó 

correlación inversa y significativa con aquellos HAP de PM>252 g/mol 

(benzo(b+k)fluorantenos a benzo(ghi)perileno), esto como resultado del efecto de la 

temperatura en la distribución de los HAP en las fases gas-partícula. La falta de asociación 

con los HAP ligeros posiblemente pueda explicarse porque en el suroeste de la Ciudad de 

México las temperaturas promedio no descendieron lo suficiente como para provocar una 

mayor adsorción de éstos HAP. Asimismo, durante episodios de temperaturas altas la 

evaporación de los HAP de las partículas es favorecida y se transfieren al aire circundante 

en fase gaseosa. Los HAP en esta fase son transferidos a altas capas de la atmósfera por lo 

que se considera que son menos peligrosos para la salud humana que los HAP pesados que 

están adsorbidos a las partículas  y que son fácilmente inhalados y alcanzan las vías 

respiratorias (Sikalos et al. 2002).  

 Motelay-Maessei et al. (2003) encontraron una correlación positiva entre HAP de peso 

molecular bajo y la cantidad de lluvia, mientras que en el caso de los de peso molecular 

alto la relación fue inversa, aunque en ambos grupos los coeficientes fueron moderados. 

Para el CCA-UNAM se obtuvieron relaciones inversas con todos los HAP, pero sin ser 

significativas en la mayoría de los casos, sugiriendo que la lluvia posiblemente está 

involucrada en el descenso de las partículas a las que están adsorbidos estos compuestos. 

Vasconcellos et al. (2003) también sugieren que la remoción de los HAP de la atmósfera se 

observa durante los días de lluvia. Cabe mencionar que todos los coeficientes determinados 
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para la lluvia son el producto de registros promedios mensuales y solo en cuatro meses del 

año hubo lluvias, el resto fueron valores cero. 

Por otra parte, Park et al. (2002) indicaron que en Seúl (Corea), no hallaron correlaciones 

significativas entre las concentraciones en el aire de los HAP y parámetros como la 

velocidad del viento, humedad y cantidad de radiación solar.   

Sikalos et al. (2002) en la ciudad de Ioannina (Grecia) definieron una relación positiva 

entre mayores niveles de humedad relativa y de HAP, ya que la humedad favorece el que 

las aeropartículas sean atrapadas, estabilizando a los HAP y previniendo su degradación y 

disociación por causas naturales. En nuestro trabajo se obtuvo una relación opuesta a la 

antes señalada, donde los coeficientes negativos fueron significativos principalmente con 

los HAP de peso molecular bajo (fenantreno, fluoranteno, reteno, benzo(a)antraceno y 

criseno), posiblemente debido a que las partículas incrementaron su tamaño por la humedad 

y tendieron a precipitarse, disminuyendo así las concentraciones de los HAP. Los HAP de 

peso molecular alto mostraron relaciones negativas, pero no significativas. 

Las concentraciones mensuales de los nitro-HAP totales correlacionaron solamente con 

NO2 (r = 0.62, p<0.033). Mientras que de forma individual 1-nitronaftaleno y 2-

nitronaftaleno presentaron correlaciones significativas con las concentraciones en el aire de 

CO (r = 0.62, p<0.030 y r = 0.73, p<0.006, respectivamente). Feilberg et al. (2001) y 

Bamford y Baker (2003) determinaron correlaciones significativas entre O3 y NOx (NO y 

NO2) con los nitro-HAP. En el caso del O3, la relación es negativa ya que este gas participa 

en las reacciones de degradación de nitro-derivados, aunque esta no sea la única vía 

existente en la atmósfera, mientras que con la  presencia de NOx es positiva debido a su 

participación en la formación de este grupo de compuestos por reacciones directas con los 
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HAP como ya se mencionó.  En la relación individual entre NO2 y cada nitro-HAP en el 

CCA-UNAM se observaron coeficientes positivos pero no significativos con relación a este 

último gas (datos no mostrados).  

Bamford y Baker (2003) señalaron que 1-nitropireno y 3-nitrofluoranteno son emitidos 

directamente de las emisiones de motores a diesel, siendo una de las principales fuentes en 

las áreas urbanas,  y que la baja correlación positiva con NOx y CO puede deberse a una 

gran contribución de estos gases por las emisiones de la combustión de gasolina y no 

debido a fuentes de diesel.  

Las concentraciones mensuales atmosféricas de los nitro-HAP totales tampoco 

correlacionaron con ninguno de los parámetros meteorológicos (p>0.05). El cuadro XVIII 

muestra las correlaciones de los promedios mensuales de los parámetros meteorológicos 

con las concentraciones atmosféricas por mes de cada uno de los nitro-HAP. El 1-

nitronaftaleno y su isómero 2-nitronaftaleno lo hicieron de manera inversa y significativa 

con la presión atmosférica y la humedad relativa  Las correlaciones significativas entre 9-

nitroantraceno y la dirección del viento y entre (1,3 + 1,5) dinitronaftaleno y  la presión 

atmosférica las consideramos más bien fortuitas.  
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Cuadro XVIII.  Coeficientes de correlación de las concentraciones mensuales atmosféricas de 20 HAP y 

10 nitro-HAP identificados con los promedios mensuales de los parámetros 
meteorológicos 

 
Temperatura Presión Humedad rel. Lluvia vel.viento

O C p (mmHg) p % p (mm) p (m/s) p
Naftaleno 0.42 0.17 0.18 0.58 -0.17 0.60 -0.29 0.36 -0.26 0.41
Acenaftileno n.c. - n.c. - n.c. - n.c. - n.c. -
Acenafteno n.c. - n.c. - n.c. - n.c. - n.c. -
Fluoreno n.c. - n.c. - n.c. - n.c. - n.c. -
Fenantreno -0.31 0.32 -0.34 0.29 -0.60 0.04 -0.69 0.01 0.04 0.91
Antraceno 0.22 0.49 0.37 0.23 0.31 0.33 0.36 0.25 -0.22 0.35
Fluoranteno -0.20 0.54 -0.18 0.59 -0.65 0.02 -0.68 0.02 0.01 0.98
Pireno -0.09 0.78 0.02 0.95 -0.42 0.17 -0.50 0.10 -0.15 0.65
Reteno 0.08 0.81 -0.27 0.40 -0.80 0.00 -0.70 0.01 0.24 0.44
Benzo(a)antraceno -0.21 0.52 -0.44 0.15 -0.73 0.01 -0.61 0.03 0.02 0.94
Criseno -0.26 0.41 -0.33 0.30 -0.64 0.02 -0.64 0.02 -0.02 0.95
Benzo(b+k)fluoranteno -0.60 0.04 -0.47 0.13 -0.57 0.05 -0.39 0.21 -0.12 0.71
Benzo(e)pireno -0.59 0.05 -0.53 0.07 -0.46 0.14 -0.28 0.37 -0.08 0.81
Benzo(a)pireno -0.58 0.05 -0.55 0.06 -0.44 0.15 -0.25 0.43 -0.02 0.95
Perileno -0.76 0.00 -0.31 0.32 0.07 0.84 -0.07 0.83 -0.13 0.68
Indeno (1,2,3)cd-pireno -0.72 0.01 -0.33 0.30 -0.35 0.26 -0.44 0.15 0.06 0.85
Dibenzo(ah)antraceno n.c. - n.c. - n.c. - n.c. - n.c. -
Benzo(ghi)perileno -0.62 0.03 -0.30 0.35 -0.41 0.18 -0.47 0.13 0.15 0.63
Coroneno -0.4335 0.18 -0.19 0.58 -0.20 0.55 -0.36 0.27 0.15 0.65

1-Nitronaftaleno -0.12 0.70 -0.59 0.04 -0.67 0.02 -0.33 0.30 0.12 0.71
2-Nitronaftaleno -0.19 0.55 -0.82 0.00 -0.75 0.01 -0.48 0.11 0.11 0.73
(1,3+1,5)-Dinitronaftaleno 0.07 0.83 0.77 0.00 0.34 0.29 -0.08 0.82 -0.27 0.40
2-Nitrofluoreno 0.51 0.09 0.06 0.86 0.14 0.66 0.27 0.39 -0.20 0.53
9-Nitroantraceno 0.33 0.30 -0.29 0.36 -0.40 0.20 -0.04 0.90 0.17 0.59
1,8-Dinitronaftaleno 0.36 0.25 0.17 0.60 0.01 0.98 -0.13 0.69 0.20 0.53
9-Nitrofenantreno -0.08 0.82 0.17 0.59 0.24 0.46 0.25 0.43 0.01 0.98
1-Nitropireno -0.02 0.96 0.34 0.28 -0.17 0.60 -0.36 0.25 0.20 0.53
1,6-Dinitropireno -0.33 0.29 -0.03 0.92 -0.03 0.92 -0.15 0.64 -0.44 0.16  

n.c. No calculado.     
 
 
 
 
 

6.5   Distribución de la MOE tras el proceso de fraccionamiento de los acumulados 
mensuales 

 
Para alcanzar los objetivos de evaluación mutagénica mediante los ensayos biodirigidos 

con el modelo biológico empleado, los acumulados mensuales de la MOE se purificaron 

por columna abierta. La masa de la materia orgánica de cada una de las fracciones (FO 1 a 

4)  con respecto a la masa de MOE del acumulado mensual se expresó en porcentajes. El 

porcentaje promedio anual de la FO1 (hexano) representó el 9.6 % (max = 19.9 y min = 

2.0), mientras que la FO2 (hexano-diclorometano) tan solo alcanzó el 5.3 % (max= 18.9 y 

min= 1.0).  Por su parte la FO3 (diclorometano)  mostró un 4.8 % (max= 
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17.6 y min= 1.2). En el caso de la FO4 (metanol) se observó el mayor porcentaje promedio 

con un 68.2 % (max= 141.8 y min= 26.7), pese a un ajuste por la cantidad de masa que 

aportó la fase estacionaria   (sílice)   al  disolverse  en  el  metanol  usado  en  esta  etapa  

del  fraccionamiento.  Cabe mencionar que durante junio y septiembre, no obstante a 

aplicar este ajuste a las respectivas FO4, su masa superó el 100 % de recuperación en cada 

caso. Al no considerar las aportaciones de estos dos meses el porcentaje de esta fracción 

fue de 56.6 %.   

Al calcular los mismos porcentajes, ahora por temporadas, la FO1 pasó del  7.4 en la 

temporada de incendios a 10.7 % en no incendios. Este incremento fue más notorio en la 

FO2 ya que del 1.8 % en la primera temporada se incrementó al 7.0 % en la de no 

incendios. La FO3 también mostró un cambio similar de 3.3 % en incendios a 5.6 % en la 

segunda temporada. Mientras que en la FO4 se observó la disminución en el  porcentaje en 

incendios de 75.6 a 64.5 % en no incendios (al no considerar junio y septiembre para esta 

fracción se disminuye hasta un 43.9 %) (Figura 17). 

Al evaluar la recuperación de la materia orgánica para cada tipo de fracción en el año se 

observó que este procedimiento de purificación  presenta una variación superior al 40 %, 

situación que la pone en desventaja ante técnicas menos variables como la extracción en 

fase sólida (EFS).  

En un estudio de purificación de la materia orgánica extraída de las PM10 de muestras de 

Sao Paulo, Brasil, De Martinis et al. (1999) usaron un esquema de purificación más 

elaborado (extracciones separadas con diclorometano y acetona y fraccionamiento 

mediante columnas con cianopropil como adsorbente), por lo que se realizó una 

comparación cualitativa. Ellos mencionaron que las fracciones eluidas con hexano 
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representaron el 23.5 % de la masa fraccionada, mientras que las obtenidas con hexano-

diclorometano contribuyeron con un 27.5 % y las de diclorometano sólo un 17.5 %; las 

fracciones de metanol aportaron un 10 % de la masa fraccionada. Los porcentajes de 

recuperación de las tres primeras fracciones estuvieron por arriba de los promedios ya 

mencionados para el CCA-UNAM, respectivamente, no así en el caso de la fracción 

obtenida con metanol ya que nuestro estudio mostró una recuperación cinco a seis veces 

mayor. El porcentaje de recuperación total de la MOE presente en las fracciones 

considerando los promedios anuales fue del 88 % para el CCA, inferior al  95 % obtenido 

para dicha ciudad brasileña. 

Otro trabajo sobre la purificación de la MOE asociada a las PM10 fue publicado por Černá 

et al. (2000) en muestras de las ciudades de Teplice y Prachatice (República Checa). En él 

se empleó un esquema de fraccionamiento ácido-base,  obteniéndose tres fracciones: 

básica, ácida y neutra. Los resultados son expresados por temporadas (invierno 1993-1994, 

verano 1994 e invierno 1996-1997, este último período aplica solo a la primer ciudad). La 

fracción neutra fue purificada a través de un gradiente de polaridad creciente, permitiendo 

obtener cinco subfracciones, equivalentes a las que obtuvimos durante 1998.   

Las fracciones alifáticas (obtenidas con hexano) en las dos ciudades representaron entre 

13.6 y 11.8 %, las aromáticas (obtenidas con hexano-diclorometano) 9.6 y 28.4 %, las de 

polaridad media (obtenidas con diclorometano) oscilaron entre 29.7 y 43.9 %, mientras que 

las más polares (obtenidas con metanol) fluctuaron entre 9.0 y 13.8 %. Contrastados con 

estos resultados, los porcentajes de recuperación para el CCA de las primeras tres 

fracciones estuvieron por debajo de los observados en las ciudades de la República Checa, 

no así en el caso de la fracción más polar (metanol) ya que en nuestro trabajo se observó 
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una contribución entre 68 y 56 %.  
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Figura 17. Proporción de la masa de las fracciones orgánicas (FO) respecto a la masa de los acumulados 
mensuales de la MOE en las temporadas de incendios y no incendios. Las barras corresponden a las 
desviaciones estándar en cada temporada.  

 
 
 
 

6.5.1 Determinación de los HAP y nitro-HAP en la masa de las FO  
 

Las figuras 18 y 19  muestran el contenido de HAP y nitro HAP totales por unidad de 

masa de las FO. La cantidad mayor en masa de HAP se distribuyó principalmente en las 

FO2 y FO3, mientras que los nitroderivados lo hicieron en la FO3. La FO4 mostró muy 

poca cantidad de estos compuestos. Cerná et al. (2000) señalaron en un estudio de 

fraccionamiento de la MOE asociada a las aeropartículas en la República Checa, que los 

HAP fueron identificados principalmente en la subfracción aromática, mientras que los 

nitro-HAP estuvieron contenidos en la ligeramente polar, éstas muestras equivaldrían a las 

fracciones 2 y 3 (hexano-diclorometano y diclorometano, respectivamente) de nuestro 

trabajo y las cuales también mostraron la cantidad mayor de dichas familias de compuestos 

(Fig. 18).  
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 Fig. 18. Concentración de HAP totales por tipo de fracción de cada mes durante 1998.  
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 Fig. 19. Concentración de nitro-HAP totales por tipo de fracción de cada mes durante 1998. 
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Los cuadros XIX y XX contienen las cantidades de cada uno de los compuestos incluidos 

en este estudio presentes en cada una de las  FO.  

 
                        Cuadro XIX. HAP presentes en las FO por unidad de masa (ng / g de MOE) 

Enero Febrero Marzo
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

Naftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0324 0.0002 0.0000 0.0682 0.0000 0.0000 0.0013
Acenaftileno 0.0032 0.0420 0.0146 0.0004 0.0030 0.0185 0.0008 0.0000 0.0268 0.0121 0.0000 0.0000
Acenafteno 0.0003 0.0070 0.0029 0.0000 0.0012 0.0034 0.0003 0.0000 0.0124 0.0000 0.0000 0.0000
Fluoreno 0.0016 0.0337 0.0142 0.0000 0.0000 0.0138 0.0007 0.0000 0.0149 0.0000 0.0000 0.0006

Fenantreno 0.0009 0.2750 0.1036 0.0004 0.0051 0.2175 0.0067 0.0015 0.0877 0.1473 0.0465 0.0008
Antraceno 0.0024 0.0000 0.0000 0.0004 0.0000 0.0712 0.0024 0.0006 0.0247 0.0000 0.0000 0.0020
Reteno 0.0023 0.1578 0.0910 0.0012 0.0475 0.7267 0.0238 0.0039 1.0634 1.2242 0.0954 0.0124

Fluoranteno 0.0048 0.2556 0.2881 0.0008 0.0083 0.6430 0.0239 0.0029 0.2062 1.0301 0.2374 0.0011
Pireno 0.0020 0.5061 0.3934 0.0006 0.0185 0.7934 0.0207 0.0026 0.3195 1.2414 0.1887 0.0015

Benzo(a)antraceno 0.0000 0.5519 0.3398 0.0007 0.0000 0.5327 0.0304 0.0036 0.1366 0.9667 0.0000 0.0000
Criseno + Trifenileno 0.0000 0.9928 1.0742 0.0005 0.0105 1.5362 0.0836 0.0064 0.3510 2.9305 1.1542 0.0024

Benzo(b+k)fluorantenos 0.0000 3.2037 2.7765 0.0029 0.0013 3.4377 0.2213 0.0176 0.6805 6.6032 2.0863 0.0085
Perileno 0.0000 0.3729 0.2773 0.0000 0.0000 0.3261 0.0165 0.0011 0.0000 0.4701 0.1945 0.0000

Benzo(e)pireno 0.0000 2.0245 1.6233 0.0010 0.0000 1.9535 0.1234 0.0097 0.3810 3.8315 1.2636 0.0027
Benzo(a)pireno 0.0000 1.1013 0.6283 0.0006 0.0000 1.2986 0.0696 0.0044 0.2822 1.8111 0.4950 0.0027

Indeno(1,2,3-cd)pireno 0.0110 4.4393 3.9088 0.0023 0.0000 3.9332 0.2394 0.0205 0.6199 6.0174 2.6961 0.0041
Dibenzo(ah+ac)antraceno 0.0000 0.1962 0.4208 0.0021 0.0009 0.3168 0.0214 0.0026 0.1098 0.4520 0.0389 0.0037

Benzo(ghi)perileno 0.0104 3.7573 3.6386 0.0027 0.0063 3.4907 0.1995 0.0168 0.6485 5.7970 2.3700 0.0046
Coroneno 0.0000 3.5281 3.4246 0.0026 0.0000 4.0750 0.2406 0.0169 0.6864 6.6442 3.1107 0.0000

Abril Mayo Junio
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

Naftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 1.9044 0.0077 0.7400 0.0010 0.0507 0.0000 0.0000 0.0000
Acenaftileno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0354 0.0342 0.0350 0.0052 0.0113 0.0308 0.0331 0.0000
Acenafteno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0289 0.0169 0.0089 0.0114 0.0000 0.0047 0.0106 0.0087 0.0000
Fluoreno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0428 0.0000 0.0065 0.0394 0.0426 0.0000

Fenantreno 0.0071 0.3609 0.1739 0.0000 0.0156 0.3075 0.3964 0.0019 0.0031 0.2349 0.2495 0.0000
Antraceno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0853 0.0011 0.0029 0.0706 0.0575 0.0000
Reteno 0.0401 6.1316 1.4407 0.0131 0.1360 3.7747 3.7031 0.0238 0.0279 0.4403 0.1632 0.0100

Fluoranteno 0.0000 0.9216 0.3250 0.0000 0.0367 0.7266 0.8954 0.0029 0.0079 0.4802 0.4516 0.0000
Pireno 0.0000 1.3264 0.4768 0.0000 0.0263 0.8810 1.0935 0.0035 0.0051 0.7318 0.5572 0.0023

Benzo(a)antraceno 0.0000 0.4977 0.2394 0.0000 0.0000 0.5149 0.6617 0.0034 0.0148 0.2918 0.4890 0.0000
Criseno + Trifenileno 0.0027 2.2130 0.9250 0.0000 0.1655 2.6776 2.6039 0.0057 0.0264 0.9698 1.4222 0.0000

Benzo(b+k)fluorantenos 0.0000 4.8845 2.2747 0.0057 0.0440 4.8075 6.0942 0.0138 0.0872 2.5689 4.9889 0.0038
Perileno 0.0000 0.3436 0.1954 0.0000 0.0000 0.3401 0.2584 0.0000 0.0000 0.1426 0.2339 0.0035

Benzo(e)pireno 0.0186 3.0112 1.4156 0.0031 0.1127 2.8539 3.5410 0.0086 0.0201 1.6100 3.2065 0.0021
Benzo(a)pireno 0.0210 1.1707 0.5041 0.0015 0.0909 1.0910 0.7536 0.0032 0.0185 0.6468 0.9483 0.0015

Indeno(1,2,3-cd)pireno 0.0191 3.8998 2.8675 0.0036 0.1352 4.9215 5.6403 0.0205 0.0375 3.1388 7.0062 0.0062
Dibenzo(ah+ac)antraceno 0.0000 0.0000 0.3374 0.0027 0.4987 0.3996 0.4733 0.0040 0.1174 0.3824 0.7292 0.0022

Benzo(ghi)perileno 0.0000 5.0291 2.4475 0.0039 0.2108 4.2752 4.6065 0.0162 0.0399 3.6057 6.4338 0.0040
Coroneno 0.0000 4.9102 3.3934 0.0054 0.0768 4.3487 5.3712 0.0224 0.0129 2.5976 6.8113 0.0043  
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             Continuación. Cuadro XIX. HAP presentes en las FO por unidad de masa (ng / g de MOE) 

Julio Agosto Septiembre
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

Naftaleno 3.4106 0.7516 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0206 0.0000 0.0017 0.0000 0.0000
Acenaftileno 0.1352 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0040 0.0000 0.0163 0.0156 0.0000
Acenafteno 0.0409 0.0134 0.0000 0.0000 0.0000 0.0016 0.0000 0.0000 0.0016 0.0040 0.0048 0.0000
Fluoreno 0.1126 0.0729 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0099 0.0148 0.0000

Fenantreno 0.0227 0.3372 0.0776 0.0042 0.0068 0.0319 0.0176 0.0046 0.0017 0.1326 0.1233 0.0000
Antraceno 0.0560 0.0872 0.0000 0.0092 0.0069 0.0091 0.0101 0.0028 0.0018 0.0509 0.0391 0.0000
Reteno 0.3676 0.3429 0.5137 0.0255 0.1174 0.0575 0.0700 0.0155 0.0262 0.2497 0.1738 0.0123

Fluoranteno 0.2048 0.7831 0.2291 0.0000 0.0313 0.0760 0.2316 0.0158 0.0000 0.2774 0.2541 0.0025
Pireno 0.1005 1.0120 0.2110 0.0000 0.0885 0.1444 0.2789 0.0187 0.0022 0.4486 0.4220 0.0017

Benzo(a)antraceno 0.2809 0.6944 0.2564 0.0000 0.0000 0.0327 0.1761 0.0127 0.0000 0.4978 0.6062 0.0000
Criseno + Trifenileno 0.4158 1.7880 0.4337 0.0000 0.0168 0.1094 0.4859 0.0194 0.0000 1.1715 1.3714 0.0000

Benzo(b+k)fluorantenos 1.2550 6.0228 1.7515 0.0511 0.0537 0.3997 2.0296 0.1001 0.0583 3.1928 4.6538 0.0354
Perileno 0.2186 0.3240 0.1202 0.0052 0.0000 0.0273 0.0860 0.0040 0.0000 0.2661 0.3473 0.0000

Benzo(e)pireno 0.3843 3.5232 0.9565 0.0167 0.0227 0.2292 1.1754 0.0524 0.0261 1.7605 2.6057 0.0137
Benzo(a)pireno 0.2830 1.2704 0.3983 0.0123 0.0161 0.0726 0.2828 0.0134 0.0128 1.1288 1.3852 0.0106

Indeno(1,2,3-cd)pireno 0.5030 7.2744 1.5532 0.0199 0.0000 0.3158 1.7734 0.1254 0.0000 3.4559 5.4193 0.0263
Dibenzo(ah+ac)antraceno 1.6659 0.8768 0.8950 0.0316 0.0000 0.0444 0.2065 0.0233 0.0492 0.2009 0.5187 0.0132

Benzo(ghi)perileno 0.6893 6.2664 1.6974 0.0330 0.0394 0.3204 1.7871 0.1022 0.0342 3.0569 4.5373 0.0200
Coroneno 0.3224 4.8278 1.0668 0.0272 0.0314 0.2454 2.0177 0.1696 0.0200 3.4280 5.7738 0.0173

Octubre Noviembre Diciembre
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

Naftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0045
Acenaftileno 0.0026 0.0080 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0059 0.0000 0.0000 0.0000 0.0074
Acenafteno 0.0000 0.0035 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000
Fluoreno 0.0000 0.0096 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0006

Fenantreno 0.0000 0.0801 0.0255 - 0.0000 0.0787 0.1313 0.0080 0.0000 0.1813 0.3644 0.0064
Antraceno 0.0000 0.0000 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0022 0.0000 0.0445 0.1085 0.0024
Reteno 0.0000 0.0818 0.0369 - 0.1284 0.4178 0.2398 0.0185 0.0000 0.5973 1.0251 0.0192

Fluoranteno 0.0032 0.0946 0.0744 - 0.0673 0.4571 0.3582 0.0198 0.0172 0.5509 1.0550 0.0135
Pireno 0.0015 0.1783 0.1003 - 0.0316 0.6176 0.4376 0.0243 0.0062 0.7334 1.2986 0.0181

Benzo(a)antraceno 0.0000 0.1341 0.0704 - 0.0818 0.0000 0.0000 0.0210 0.0000 0.4259 0.5120 0.0133
Criseno + Trifenileno 0.0132 0.2637 0.3502 - 0.1504 0.0000 0.0000 0.0474 0.0130 1.2629 3.3967 0.0246

Benzo(b+k)fluorantenos 0.0000 0.9649 1.0845 - 0.7065 3.5716 4.3132 0.1804 0.0000 2.7810 6.8471 0.0856
Perileno 0.0000 0.0658 0.1026 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0084 0.0000 0.1271 0.4245 0.0036

Benzo(e)pireno 0.0000 0.6056 0.7405 - 0.1780 1.9240 2.5732 0.0971 0.0000 1.6955 4.2047 0.0480
Benzo(a)pireno 0.0000 0.2797 0.2586 - 0.1638 0.6338 0.7350 0.0363 0.0000 0.5484 0.9458 0.0114

Indeno(1,2,3-cd)pireno 0.0000 1.2108 1.3069 - 0.4199 1.9182 3.2556 0.2051 0.0000 2.7673 7.8691 0.1069
Dibenzo(ah+ac)antraceno 0.0000 0.0773 0.1175 - 0.7308 0.3182 0.1164 0.0475 0.0000 0.2267 0.6499 0.0176

Benzo(ghi)perileno 0.0132 1.3145 1.4957 - 0.3334 2.9089 3.2666 0.1859 0.0350 2.8238 7.3118 0.0814
Coroneno 0.0000 1.1098 1.4591 - 0.1774 1.3927 2.2331 0.2108 0.0000 2.9825 8.4208 0.1098  
La FO4 de octubre no fue analizada por pérdida de la muestra. 

 

 

Al análisis se adicionó la identificación de dos nuevo compuestos, el trifenileno y 

dibenzo(a,c)antraceno, los cuales se cuantificaron de manera conjunto con sus isómeros 

criseno y dibenzo(a,h)antraceno, respectivamente, con lo que su número se incrementó a 22 
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HAP. La muestra correspondiente a la FO4 de octubre no fue analizada por pérdida.  

Estas cantidades de HAP y nitro-HAP determinadas en las fracciones orgánicas fueron 

relacionadas con las actividades mutagénicas inducidas por estas mismas muestras 

expresadas en revertantes/g de MOE.  

 

                   Cuadro XX. Nitro-HAP presentes en las FO por unidad de masa (pg / g de MOE) 
 

Enero Febrero Marzo
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

Name
1-Nitronaftaleno 0.0006 0.0000 0.0031 0.0003 0.0000 0.0001 0.0020 0.0000 0.0001 0.0000 0.0229 0.0000
2-Nitronaftaleno 0.0012 0.0000 0.0013 0.0002 0.0000 0.0001 0.0011 0.0000 0.0001 0.0000 0.0196 0.0000

1,5-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0003 0.0000 0.0000 0.0473 0.0000
1,3-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0011 0.0000 0.0000 0.0000 0.0006 0.0000 0.0000 0.0000 0.0019

2-Nitrofluoreno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0014 0.0000 0.0000 0.0000 0.0007 0.0000 0.0000 0.0825 0.0000
9-Nitroantraceno 0.0000 0.0000 0.0806 0.0000 0.0000 0.0409 0.0417 0.0000 0.0000 0.2155 0.3434 0.0000

1,8-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0016 0.0003 0.0000 0.0000 0.0607 0.0014
9-Nitrofenantreno 0.0000 0.0000 0.0258 0.0000 0.0000 0.0000 0.0019 0.0005 0.0000 0.0000 0.0474 0.0016

1-Nitropireno 0.0000 0.0000 0.0500 0.0018 0.0020 0.0134 0.0064 0.0007 0.0206 0.0000 0.1006 0.0000
1,6-Dinitropireno 0.0000 0.0000 0.1450 0.0000 0.0000 0.0681 0.0089 0.0000 0.0632 0.3784 0.0000 0.0000

Abril Mayo Junio
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2  FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

1-Nitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0309 0.0000 0.0000 0.0000 0.0332 0.0000 0.0000 0.0000 0.0054 0.0000
2-Nitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0130 0.0000 0.0000 0.0000 0.0177 0.0000 0.0000 0.0000 0.0071 0.0000

1,5-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0040 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0007
1,3-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0099 0.0000 0.0000 0.0000 0.0027 0.0100 0.0000 0.0000 0.0013

2-Nitrofluoreno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0057 0.0000 0.0000 0.0000 0.0025 0.0000 0.0000 0.0000 0.0016
9-Nitroantraceno 0.0000 0.5681 0.4524 0.0000 0.0000 0.1710 0.5127 0.0000 0.0000 0.0000 0.4452 0.0024

1,8-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0505 0.0010 0.0096 0.0000 0.0000 0.0008
9-Nitrofenantreno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0582 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000

1-Nitropireno 0.0000 0.0000 0.1777 0.0000 0.0000 0.0000 0.1121 0.0000 0.0000 0.1871 0.2258 0.0000
1,6-Dinitropireno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.2908 0.3065 0.0000 0.0000 0.0000 0.5317 0.0000

Julio Agosto Septiembre
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

1-Nitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0004 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0042 0.0000
2-Nitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0094 0.0000

1,5-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0280 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0301 0.0000
1,3-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0597 0.0000 0.0000 0.0000 0.0091 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000

2-Nitrofluoreno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0154 0.0000 0.0000 0.0000 0.0082
9-Nitroantraceno 0.0000 0.8391 1.5611 0.0000 0.0000 0.0000 0.1987 0.0000 0.0000 0.0000 0.3935 0.0000

1,8-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0060 0.0000 0.0000 0.0000 0.0038
9-Nitrofenantreno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0641 0.0000 0.0000 0.0000 0.0404 0.0000

1-Nitropireno 0.0000 0.0000 0.8891 0.0000 0.0000 0.0000 0.1062 0.0000 0.0000 0.0000 0.0889 0.0000
1,6-Dinitropireno 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.1111 0.2344 0.0000

Octubre Noviembre Diciembre
FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4 FO1 FO2 FO3 FO4

1-Nitronaftaleno 0.0000 0.0214 0.0005 - 0.0000 0.0000 0.0010 0.0000 0.0000 0.0000 0.0068 0.0000
2-Nitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0014 - 0.0000 0.0000 0.0021 0.0000 0.0000 0.0000 0.0035 0.0000

1,5-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.1046 0.0070 0.0000 0.0000 0.0661 0.0064
1,3-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0247 0.0000 0.0000 0.0000 0.0144

2-Nitrofluoreno 0.0000 0.0000 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000
9-Nitroantraceno 0.0149 0.0000 0.0808 - 0.0000 0.0000 0.4888 0.0000 0.0000 0.0000 0.3940 0.0000

1,8-Dinitronaftaleno 0.0000 0.0000 0.0000 - 0.0000 0.0000 0.0000 0.0067 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000
9-Nitrofenantreno 0.0000 0.0000 0.0112 - 0.0000 0.0000 0.1303 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000 0.0000

1-Nitropireno 0.0000 0.0000 0.0233 - 0.0000 0.0000 0.2379 0.0000 0.0000 0.0000 0.1800 0.0127
1,6-Dinitropireno 0.0000 0.0000 0.0608 - 0.0000 0.0000 0.5902 0.0000 0.0000 0.0000 0.4515 0.0000

La FO4 de octubre no fue analizada por pérdida. 
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7.   Presencia de marcadores en las cepas de Salmonella typhimurium empleadas con la 
prueba de Ames 

 
Las figuras 20 (1-4) representan los resultados de las pruebas de marcadores de las cepas 

utilizadas al menos en cuatro ocasiones a lo largo del estudio. Se aprecia cualitativamente 

la presencia y buen funcionamiento de estos marcadores contrastados con la cepa silvestre 

LT2. En la figura 20-4 se observa crecimiento de estrías de las cepas TA98 y YG1021 en 

un medio con una concentración específica de ampicilina, resistencia que es conferida por 

la presencia del plásmido pkM101, mientras que la cepa silvestre LT2 no tuvo la capacidad 

de desarrollo por carecer de dicho plásmido y por tanto de resistencia al antibiótico.  El 

cuadro XXI corresponde al comportamiento de la respuesta de las cepas empleadas ante  

los compuestos en solución que sirvieron como testigos positivos y negativos. Para la cepa 

TA98, los coeficientes de variación de todos los testigos oscilaron entre 30 y 41 % para la 

reversión espontánea (RE) y el testigo positivo benzo(a)pireno, respectivamente.  

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 20. Prueba de marcadores de las cepas TA98 y YG1021 de Salmonella typhimurium. 1 -
Requerimientos de histidina y biotina (a) y biotina (b), 2-Presencia de una mutación en el gen rfa mediante 
una solución de cristal violeta (10 L de una solución al 0.1%), 3-Deleción en el gen UvrB (exposición a 
radiación UV mediante una  lámpara de 15 W a 33 cm de distancia), 4-Presencia del plásmido pkM101 
mediante una solución de ampicilina (10 g/mL). LT2-corresponde a la cepa silvestre de S. typhimurium. 
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En el caso de YG1021 la mayor variación se obtuvo con el testigo negativo DMSO (56 %), 

en tanto que la menor se observo con el positivo 1-Nitropireno (26 %). Según Krewski et 

al. (1992), en un análisis comparativo, estos resultados son aceptables  con lo reportado 

para diferentes laboratorios del mundo. 

 
          Tabla XXI. Comportamiento de los testigos negativos y positivos de las cepas empeladas durante 

1998 

   

n RE DE DMSO DE B(a)P DE 1-NP DE

TA98 76 40 12 44 18 126 52 537 166

YG1021 60 99 54 90 51 - - 480 127  
n, tamaño de muestra. RE-Reversión espontánea, DMSO- Dimetilsulfóxido, B(a)P-Benzo(a)pireno y 1-NP-1- 
Nitropireno. DE-Desviación estándar. En el caso del B(a)P  para TA98 se utilizó una concentración de 1 
g/placa más la adición de la fracción S9, mientras que con la cepa YG1021 fue de 0.1 g/placa de 1-NP. 

 
 

 
7.1 Evaluación de la repetibilidad y la reproducibilidad de la prueba de Ames   

 
La determinación de la repetibilidad y reproducibilidad de las condiciones experimentales 

bajo las que  se desarrollaron los ensayos biológicos con la cepa TA98 con y sin S9, son 

parámetros que expresan la calidad con la que se hicieron los mismos. Estos parámetros 

pueden evaluarse mediante el coeficiente de variación (CV) y para ello se utilizó el polvo 

urbano de referencia SRM-1649a del National Institute of Standards and Technology 

(NIST 1998). Las muestras de  la serie SRM tienen la intención de desarrollar, evaluar y 

certificar técnicas de análisis químico para mezclas complejas ambientales. Sin embargo, 

dichas muestras también han sido acopladas con bioensayos que permiten la valoración de 

sus efectos ante la exposición a mezclas complejas ambientales (Hughes et al. 1997), parte 

de estos resultados pueden consultarse en un estudio efectuado por la Organización 

Mundial de la Salud y la EPA (Claxton et al. 1992).  
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De este polvo urbano de referencia se extrajo la MOE siguiendo el procedimiento ya 

mencionado y posteriormente se probó con las cepas arriba indicadas. Se realizaron tres 

ensayos en días diferentes y se calculó la pendiente de las curvas de concentración-

respuesta. La desviación estándar de estas rectas entre el valor de las pendientes define la 

repetibilidad (Cuadro XXII).  

El promedio de las pendientes de los tres ensayos y su desviación estándar permitió estimar 

la reproducibilidad. La actividad mutagénica indirecta con TA98 +S9 osciló entre 0.71 ± 

0.10 y 1.43 ± 0.18 revertantes/g/mL de MOE con una repetibilidad entre 13 y 17%. La 

actividad mutagénica promedio con +S9 fue de 1.09 ± 0.36 revertantes/g/mL de MOE con 

una reproducibilidad del 33% entre los tres ensayos.   

 

Cuadro XXII.  Potencias mutagénicas inducidas en TA98 con y sin S9 por la MOE  
(revertantes/g) obtenida del polvo de la NIST. 

                        

TA98 +S9
Ensayo 1 Ensayo 2 Ensayo 3 Promedio

Pendiente 0.71 1.44 1.11 1.09
DE 0.11 0.18 0.19 0.36

CV, % 15 13 17 33

TA98 -S9
Ensayo 1 Ensayo 2 Ensayo 3 Promedio

Pendiente 0.75 1.11 1.33 1.06
DE 0.20 0.12 0.24 0.29

CV, % 26 11 18 27  
 

 

Para la actividad mutagénica directa con TA98 –S9 las potencias mutagénicas estuvieron 

entre 0.75 ± 0.19 y 1.32 ± 0.24 revertantes/g/mL de MOE y una repetibilidad entre 11 y 

26 % y una potencia promedio de 1.06 ± 0.29 y una reproducibilidad del 27% (Figura 21). 

La  repetibilidad de cada una de las distintas actividades mutagénicas está por debajo de lo 
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señalado por el estudio intralaboratorio mencionado por Claxton et al. (1992) y Krewski 

et al. 1992 para muestras de referencia del NIST, que osciló entre 18 y 40%; en el caso de 

la reproducibilidad señalan que fue al menos dos veces mayor a la repetibilidad (36 y 80 

%). Estos resultados sugieren que los procedimientos involucrados durante los ensayos 

para nuestro estudio fueron inferiores, por lo que cumplen con los requerimientos mínimos 

de calidad definidos en otros laboratorios del mundo.   
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Figura 21. Potencias mutagénicas inducidas por la MOE obtenida del polvo urbano del NIST. E1, E2 y 
E3 corresponden al número de ensayos realizados en diferentes días.  
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7.2  Evaluación de la presencia de mutágenos en los acumulados mensuales de la 
MOE de las PM10 mediante diferentes cepas de Salmonella typhimurium, 
expresada en revertantes/m3 

 
La presencia de mutágenos en los acumulados mensuales de la MOE y de las cuatro 

fracciones orgánicas se evaluó mediante dos cepas de Salmonella typhimurium en 

diferentes concentraciones (g/mL de MOE) para establecer una relación lineal 

significativa con el número de revertantes inducidos (de his- a his+). Las pendientes de las 

regresiones lineales, consideradas como potencias mutagénicas, aportan un criterio de la 

capacidad inductora de revertantes de las muestras. Para el caso de los acumulados 

mensuales de la MOE, esta capacidad inductora puede expresarse en términos de 

revertantes / m3, haciendo congruente su análisis estadístico con las concentraciones 

atmosféricas de los contaminantes de interés (PM10, MOE, HAP y nitro-HAP) ó bien como 

revertantes/ g de MOE para la comparación con las actividades mutagénicas de las 

fracciones correspondientes. El cuadro XXIII y la figura 22 muestran los revertantes/m3 

(rev/m3) inducidos por los acumulados mensuales de la MOE a lo largo del período de 

estudio.  

De 12 acumulados mensuales de MOE se obtuvieron un total de 36 potencias mutagénicas 

dado que cada una de las muestras fue probada en tres ocasiones (TA98 con y sin S9 y 

YG1021). De este total, el 58 % de las respuestas fueron clasificadas como “significativas” 

y el 42 % restante como “indicativas” de mutagenicidad (pag. 36), según los criterios para 

definir a una muestra como mutagénica mencionados en Ducatti et al. (2003).  

En el caso de la presencia de mutágenos indirectos evaluados con la cepa TA98 +S9, el 

promedio anual fue de 15 revertantes/m3 con máximo y mínimo de 53 y 2 rev/m3, 

correspondientes a mayo y diciembre, respectivamente. 
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 Cuadro XXIII. Potencias mutagénicas inducidas por los acumulados mensuales de MOE expresados 
por m3 con las cuatro cepas de Salmonella typhimurium. 

      
TA98 +S9 DE TA98 -S9 DE YG1021 DE

Enero 7 1 11 2 31 4
Febrero 15 3 18 2 21 2
Marzo 4 1 10 3 42 8
Abril 39 4 25 2 23 3
Mayo 53 5 25 4 43 5
Junio 7 1 10 2 31 4
Julio 20 1 13 1 9 1

Agosto 7 1 1 1 19 3
Septiembre 14 1 12 2 11 2

Octubre 7 1 8 2 20 8
Noviembre 3 1 5 1 7 3
Diciembre 2 2 21 3 65 12
Promedio

anual 15 16 13 8 27 17

Incendios 1 28 23 19 7 32 12
No incendios 2 8 6 10 6 24 19  

1-    Febrero a mayo. 2- enero, junio a diciembre.  
      DE- Desviación estándar. En negritas valores clasificados como indicativos de mutagenicidad por no cumplir 

con al    menos uno de los criterios para  definir a una muestra como mutagénica, las restantes considerados 
como significativos. 

 
 

La presencia de mutágenos directos señalada por la cepa TA98 -S9 mostró un promedio 

anual de 13 rev/m3, donde la respuesta más elevada de 25 rev/m3 fue para abril y mayo, en 

tanto que la menor se obtuvo en agosto con 1 rev/m3. La cepa YG1021 específica para 

mutágenos directos del tipo de los nitro-HAP, indujo 27 rev/m3 en promedio anual, 

oscilando  entre los 65 rev/m3  de diciembre y 7 rev/m3  de noviembre. La respuesta más 

elevada de esta cepa es debido a una mayor capacidad de síntesis de las enzimas específicas 

(nitrorreductasas)  para metabolizar  a estos compuestos y por la limitada transformación 

metabólica de TA98 –S9.   

Las actividades mutagénicas indirecta y directa con TA98 +S9 y -S9, respectivamente, 

durante el año de estudio correlacionaron significativamente mediante la prueba de rangos 

de Spearman (r = 0.62, p<0.03) al igual que lo reportado por Černá et al. (1999), aunque 
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no indicaron el valor de la correlación. Por su parte Feildberg et al. (2001) también 

encontraron correlaciones significativas entre las dos actividades mutagénicas con TA98  a 

partir de muestras colectadas en el área urbana de Copenaghe (en 1996) y en un sitio semi-

rural (en 1998) a 40 km de dicha ciudad (r = 0.86 y r = 0.83, respectivamente). Entre TA98 

-S9 y YG1021 no hubo relación significativa en nuestro trabajo (r = 0.36, p>0.245), lo que 

sugirió que la actividad mutagénica directa no sólo se debe a la presencia de nitro-

derivados de los HAP, sino que posiblemente existen otros compuestos de acción directa 

que fueron detectados por la cepa TA98, debido a su menor especificidad ante mutágenos 

directos de este tipo. 
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Figura 22. Potencias mutagénicas (revertantes/m3) inducidas por los acumulados mensuales de la MOE. Las 
barras representan la desviación estándar. 
 
 

 
Por otra parte, basados en la división en temporadas de incendios y no incendios, ninguna 

de las tres condiciones de prueba mostraron diferencias significativas por temporada 

mediante la U de Mann-Whitney (p>0.05, en todos los casos). La gran variación de las 
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actividades mutagénicas durante el año imposibilita establecer con claridad diferencias 

entre las temporadas (Figura 23 a-c).  

La falta de diferencias entre temporadas es opuesta a lo observado durante los períodos de 

diciembre 1989 – marzo 1990 y septiembre - diciembre de 1992 en el mismo sitio de 

muestreo. En el primer caso la actividad mutagénica con TA98 +S9 de extractos orgánicos 

de PST y PM10 mostró respuestas mayores, mientras que en el segundo período la actividad 

mutagénica con TA98 -S9 tuvo una respuesta significativamente más elevada (Villalobos-

Pietrini et al. 1995, 1998).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 23. Comportamiento por temporadas de las actividades mutagénicas (revertantes/m3) con las distintas 
cepas de Salmonella typhimurium. (a) TA98 +S9, (b) TA98 -S9 y (c) YG1021 
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Al comparar los tipos de actividades mutagénicas de este trabajo con los resultados 

reportados en otras partes del mundo, Du Four et al. (2004) encontraron para un sitio 

urbano de la ciudad de Flanders, Bélgica, la actividad mutagénica promedio con TA98 –S9 

de 39.5 en invierno y 26.8 en primavera, mientras que la actividad mutagénica promedio en 

TA98 +S9 fue de 50.1 y 19 para los mismos períodos, todos expresados como 

revertantes/m3 y con diferencias significativas entre las temporadas, que fueron distintas a 

nuestros resultados. Ellos lo explican sugiriendo que la composición química o al menos la 

proporción entre mutágenos de actividad directa e indirecta no fue la misma para las 

temporadas de estudio, ya que también observaron diferencias por temporadas de las 

concentraciones de 15 de los 16 HAP analizados.   

En los alrededores de la capital de la República Checa se realizaron estudios de la 

mutagenicidad asociada a las PM10 durante el invierno y verano de 1993-1994 y 1996-1997 

(en dos sitios de muestreo), de diciembre-1996 a diciembre-1997 (cuatro sitios de 

muestreo) y durante el invierno-verano del 2000-2001 (tres sitios de muestreo), 

respectivamente. El primer estudio incluyó la zona de Teplice (ciudad en el norte de la 

región de Bohemia) con marcadas características industriales que mostró durante el 

invierno de 1993-1994, 17.8 y 26.9 rev/m3 con TA98 –S9 y +S9, respectivamente; en tanto 

que en verano de 1994 presentó un marcado descenso de ambas actividades de 5.3 y 4.2 

rev/m3 para –S9 y +S9. En esta misma zona pero durante el invierno de 1996-1997 se 

observó otra vez el incremento de las actividades mutagénicas, 24.3 y 25.4 rev/m3 con –S9 

y +S9, respectivamente. El otro punto de muestreo de este estudio fue la zona rural de 

Prachatice que en invierno de 1993-1994 presentó 17.2 y 10.9 rev/m3 con –S9 y +S9, 

mientras que en verano de 1994 las actividades fueron las más bajas, alcanzando solamente 
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1.9 y 2.6 rev/m3 con –S9 y +S9 (Černá  et al. 2000). 

En el segundo trabajo, se muestrearon dos localidades (Plzen y Ustí nad Labem) en los 

alrededores de la  capital,  caracterizadas por nivel industrial alto y carga vehicular pesada 

y dos áreas rurales (Benesov y Zd’ár nad Sázavou). Se determinó que la actividad 

mutagénica directa promedio de todos los sitios de muestreo con TA98 -S9 durante el 

invierno estuvo entre 1.4-107 rev/m3, en tanto que en verano se encontró entre 1.1 y 22.5 

rev/m3. Para la actividad mutagénica indirecta TA98 +S9 en invierno osciló entre los 1.7 y 

85 rev/m3 y en verano entre 1.7 y 22.2 rev/m3, encontrando diferencias significativas entre 

dichas temporadas. Los autores también sugieren que la estructura química de la MOE o al 

menos la relación entre los distintos tipos de mutágenos con actividades directas e 

indirectas, no es la misma durante el año (Černá  et al. 1999).  

Para el estudio más reciente en las proximidades de la capital de la república Checa 

realizado por Binková et al. 2003 se consideraron tres sitios de muestreo. La zona de 

Teplice mostró actividad mutagénica directa (-S9) en verano entre 4 y 6 rev/m3, en tanto 

que para el invierno estuvo entre 10 y 15 rev/m3. En cuanto a la actividad mutagénica 

indirecta (+S9) en la primer temporada se encontró entre 6 y 8 rev/m3, mientras que durante 

el invierno la respuesta alcanzó los 25 rev/m3. Para el punto de Praga-Smíchov (área centro 

de la ciudad) la actividad sin S9 fue de 6 y 12.5 rev/m3 en verano e invierno, 

respectivamente; mientras que con S9 alcanzó los 7.5 y 25 rev/m3 para las mismas 

temporadas. El último sitio de muestreo fue la zona de Praga-Libus (área suburbana de la 

ciudad)  donde la actividad con –S9 fue de 4 rev/m3 en verano y en invierno  de 12 rev/m3. 

La actividad mutagénica indirecta con +S9 en verano fue de 5 rev/m3 y de 22 rev/m3 en 

invierno.  En todos los casos las respuestas durante el invierno resultaron 
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significativamente mayores que en verano. Los resultados de ambos tipos de actividades 

mutagénicas del presente trabajo para el suroeste de la ciudad de México son inferiores a 

los obtenidos por Černá et al. (1999, 2000) y similares a los reportados en las ciudades 

europeas del estudio realizado por Binková et al. 2003.  

Uno de los estudios más completos sobre mutagenicidad en un período de 18 años fue el 

llevado a cabo por Matsumoto et al. (1998) quienes definieron para la actividad 

mutagénica directa con TA98 un promedio de 15 rev/m3  con un máximo y mínimo de 35 y 

4 rev/m3, respectivamente. En el caso de la actividad mutagénica indirecta con la misma 

cepa observaron un promedio de 18 rev/m3  con máximo y mínimo de 59 y 5 rev/m3. En 

ambos tipos de actividades mutagénicas, los promedios son muy parecidos a los 

determinados para el presente estudio y concluyeron que los principales factores que 

causan las diferencias estacionales en la actividad mutagénica en las regiones frías son el 

aumento en el consumo de combustibles para la generación de calor y factores 

meteorológicos tales como la temperatura y la estabilidad atmosférica.  

Feilberg et al. (2002) encontraron en dos sitios de la ciudad de Copenaghe 17.4 y 10.6 

rev/m3 con TA98 con y sin S9 para el área urbana, mientras que para la semi-rural las 

actividades oscilaron entre 3.7 y 6.2 rev/m3. El área urbana tuvo respuestas similares a las 

determinadas para el CCA, en tanto que la otra mostró respuestas bajas.  

En una de las revisiones más recientes sobre la mutagenicidad asociada a las aeropartículas 

de distintas ciudades en el mundo y agrupadas en áreas geográficas, Claxton et al. (2004) 

señalan que Latinoamérica mostró actividad mutagénica entre 1 y 799 revertantes/m3 

(incluye reportes de la Ciudad de México, Santiago de Chile y Sao Paulo) siendo la mayor 

de cuatro áreas geográficas (EUA, Latinoamérica, Europa y Asia). La región de Asia (que 
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incluye ciudades como Tokio, Sapporo y Taichung) fue la segunda con actividad 

mutagénica mayor. Con excepción de sitios como Sao Paulo y Tokio, ninguna de las 

ciudades de Latinoamérica y Asia tuvo valores menores a 5 rev/m3. También menciona que 

nueve de quince ciudades de Europa y de EUA mostraron respuestas mutagénicas menores 

a 5 rev/m3, señalando que en EUA hay menores concentraciones de mutágenos en el aire, 

aunque estos resultados deben tomarse con algunas reservas.                                                                                             

Los promedios anuales de las actividades mutagénicas con TA98 + y –S9 para el CCA 

durante 1998 se pueden ubicar en la parte inferior del intervalo determinado para 

Latinoamérica. 

En la ciudad de Wroclaw, al suroeste de Polonia, Zwoździak et al. (2001) emplearon a la 

cepa YG1021 junto con la TA98 con y sin S9 para la evaluación de la mutagenicidad de 

materia orgánica extraída de las PM10. Dicho estudio se caracterizó por reportar la cantidad 

de metros cúbicos de aire muestreado por mes necesarios para obtener una respuesta 

mutagénica positiva, por lo que nuestros datos fueron manejados de igual forma.  De esta 

manera, para dicha ciudad durante agosto-1997 a julio-1998 se requirieron de 0.2 a 2.9 m3 

de aire  para que esta cepa mostrara  respuestas positivas, con una clara tendencia de 

decremento de agosto a diciembre y una creciente de enero a julio (Figura 24 a). Este 

comportamiento estacional lo explican porque las partículas colectadas en invierno 

contienen mayor cantidad de compuestos orgánicos que en verano, producto posiblemente 

de los aumentos en las emisiones de partículas con mutágenos adsorbidos causados por el 

alto consumo de combustibles de origen fósil.   Para el CCA los volúmenes necesarios para 

una respuesta positiva oscilaron entre 1.1 y 11.5 m3 de aire con la misma tendencia de 

enero a julio, pero no así de agosto a diciembre donde se observó una variación mayor 
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(Figura 24 b), lo que sugiere una menor concentración de nitro-derivados para la zona 

aledaña al sitio de muestreo, respecto de dicha ciudad europea. En nuestro estudio además 

de las emisiones diarias de los vehículos alrededor del sitio de estudio y su aporte de 

mutágenos en las partículas, hay que añadir la contribución de las emisiones de los 

incendios durante ese año.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Figura 24. Equivalentes en metros cúbicos de aire muestreado correspondientes a la actividad mutagénica de 
YG1021 (-S9) en a, CCA y b, Wroclaw, Polonia (Zwoździak et al. 2001). La numeración romana 
corresponde a cada uno de los meses del año, aunque para la ciudad europea el estudios inició en agosto 
(VIII).  

 
 
 
 

Debido a que la mayoría de estos estudios sobre mutagenicidad asociada a aeropartículas 

de diversos tamaños se llevaron a cabo en áreas urbanas, se considera que las fuentes 

móviles (vehículos automotores a gasolina y diesel) tienen una contribución significativa 

con el nivel de los mutágenos en el aire y con sus efectos (Lee et al. 1994, Sato et al. 1995, 

Kuo et al. 1998, Matsumoto et al. 1998).  Para el CCA además de estas fuentes debe 

considerarse la contribución de los incendios durante enero a mayo. Es importante resaltar 

que las comparaciones hechas en este trabajo en cuanto a la actividad mutagénica de la 
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materia orgánica adsorbida a las PM10 deben tomarse con cuidado dado que fueron 

diseñados con distintos objetivos, además de que las muestras  fueron colectadas en sitios 

muy diversos entre si y  en temporadas diferentes del año, bajo condiciones meteorológicas 

cambiantes. Sin olvidar que el protocolo de manejo de obtención de las muestras orgánicas 

a partir de las aeropartículas también puede variar  (Claxton et al. 2004).  

 
 

7.2.1   Correlación de la actividad mutagénica inducida por los acumulados mensuales 
de la  MOE (revertantes/m3)  y las concentraciones atmosféricas de PM10, 
MOE, HAP y nitro-HAP 

 
El comportamiento conjunto de la actividad mutagénica de las dos cepas en revertantes/m3 

y el de las concentraciones de PM10 y MOE se representa en la figura 25.  Las variables 

mostraron comportamiento normal mediante Shapiro-Wilk (p>0.05, con excepción de 

TA98 +S9). Los revertantes/m3 fueron asociados con las concentraciones atmosféricas de 

las PM10 y de la MOE, los respectivos coeficientes de correlación se muestran en el cuadro 

XXIV. Las respuestas mutagénicas con las cepas TA98 -S9 y YG1021 (ambas directas) 

correlacionaron significativamente con las concentraciones de las PM10 y MOE, mientras 

que no la hubo con la actividad indirecta (TA98 +S9).  

En cuanto a las asociaciones con los compuestos de interés, la actividad mutagénica 

indirecta de TA98 +S9 no correlacionó con la concentración de HAP totales (r = 0.06, 

p>0.05). De la misma manera la actividad con TA98 –S9 no mostró correlación 

significativa con las concentraciones de nitro-HAP totales (r = 0.48, p>0.05), ni tampoco la 

actividad con YG1021 (r = 0.05, p>0.05).   
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Figura 25. Comportamiento conjunto de la actividad mutagénica (revertantes/m3) con las cepas TA98 + y - S9 
y YG1021 de S. typhimurium y las concentraciones mensuales de las PM10 y la MOE durante el período de 
estudio. 

 
 

 
 

Cuadro XXIV.  Coeficientes de correlación de Spearman entre la actividad mutagénica inducida en dos 
cepas de Salmonella typhimurium (revertantes/m3) con las concentraciones mensuales 
de las PM10 y de la MOE  

 
  TA98 +S9 TA98 -S9 YG1021 

PM10 0.26 0.68 0.78 
p n.s. 0.01 0.00 

MOE 0.20 0.63 0.73 
         p n.s. 0.03 0.00 

                                                         n.s.- No significativo 
 
 

Las concentraciones individuales de cada uno de los 20 HAP tampoco correlacionaron con 

la respuesta mutagénica +S9, mientras que el (1,3+1,5) dinitronaftaleno  fue el único que lo 

hizo significativamente con TA98 –S9 (r= 0.66, p<0.018); la cepa YG1021 correlacionó 

sólo con 1-nitronaftaleno (r = 0.60, p<0.04), pese a tener especificidad mayor ante esta 

familia de compuestos.  

Cerná et al. (1999) determinaron correlaciones significativas entre la actividad 

mutagénicas de TA98 + y – S9 y las concentraciones de PM10 y MOE, pero también 

correlaciones bajas y moderadas entre +S9 y la suma de seis HAP carcinogénicos, así como 

con estos compuestos de manera individual.  
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Nuestros resultados sugieren que el contenido de los HAP y nitro-HAP en la MOE 

acumulada mensual no está directamente relacionado con los dos tipos de actividades 

mutagénicas (o sólo de manera parcial) evaluadas en este estudio, ello abre la posibilidad 

de que otros grupos de compuestos pudieran estar vinculados con los efectos observados o 

que debido a la complejidad de estas mezclas complejas orgánicas, estos nuevos posibles 

grupos también tuvieran una contribución moderada al explicar las actividades 

mutagénicas. 

En una revisión de numerosos estudios de mutagenicidad en todo el mundo llevada a cabo 

por Claxton et al. (2004), encontraron que algunos de ellos muestran una disparidad 

significativa entre la actividad mutagénica de la materia orgánica extraída de las 

aeropartículas y las cantidades determinadas de HAP mutagénicos y/o cancerígenos 

presentes. Y aunque se ha observado que en algunos casos los HAP pueden contribuir de 

manera importante a la mutagenicidad de dichos extractos, este grupo de compuestos no 

son la clase predominante de mutágenos identificados. En este sentido, Adonis y Gil 

(1993) y Lee et al. (1994) reportaron que los HAP presentes en extractos orgánicos no 

aportan elementos de predicción de la actividad mutagénica indirecta observada y sugieren 

que la posible explicación es la enorme cantidad de compuestos que integran los extractos 

orgánicos de las aeropartículas y sus interacciones, afectando así las propiedades de los 

HAP en la inducción de revertantes. Para respaldar esta suposición, Bu-Abbas et al. (1994) 

demostraron que incluso las interacciones de compuestos del mismo grupo de los HAP 

(antraceno y benzo(a)antraceno) disminuyen la actividad mutagénica del benzo(a)pireno. 

Haugen y Peak (1983) encontraron que las mezclas de HAP aisladas a partir de carbón  

inhiben la activación y la habilidad del benzo(a)pireno para ligarse al ADN, evitando así 
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posibles eventos mutagénicos, sin embargo dicha mezcla no tiene el mismo efecto con el 

respectivo diol epóxido o con mutágenos de actividad directa como el 2-nitrofluoreno. 

Otra posibilidad para explicar la no correspondencia entre los niveles de HAP y la 

actividad mutagénica es atribuida a la presencia de ácidos grasos de cadena larga en los 

extractos orgánicos de las aeropartículas, entre ellos el palmítico, oléico y esteárico (Iwado 

et al. 1991, 1994).  Cherng et al. (1996) y Donelly et al. (1998) estudiaron este fenómeno 

al que se ha denominado antagonismo y sugieren que puede ser debido a la reducción en la 

conversión de mutágenos tales como el benzo(a)pireno en sus metabolitos reactivos 

(benzo(a)pireno-diol epóxidos), debido a las interacciones físicas con ácidos grasos al ser 

atrapados en estructuras similares a las micelas (Hayatsu et al. 1981). Eventos de esta 

misma naturaleza posiblemente ocurren con los nitro-HAP en los acumulados mensuales de 

la MOE y por ello no se observa una clara correspondencia con la actividad mutagénica 

directa con ambas cepas.  

Es importante remarcar que pese a no haber determinado correlaciones significativas entre 

las actividades mutagénicas con las distintas cepas usadas y las concentraciones de la 

mayoría de los HAP y nitro-derivados en los acumulados mensuales de la MOE, estudios 

como los realizados por Mersch et al. (1992) y White et al. (1997) señalaron que los HAP 

de cinco y seis anillos de PM>252 g/mol, (para el CCA los más constantes y abundantes en 

el año), también son metabolizados a diol-epóxidos, los cuales son compuestos 

mutagénicos y carcinógenicos en modelos animales, por lo que la exposición a estos 

compuestos presentes en las partículas respirables no dejan de tener riesgos en la salud de 

la población.  
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7.2.2  Correlación de la actividad mutagénica de los acumulados mensuales de la 
MOE (revertantes/m3) con las concentraciones atmosféricas de CO, NO2, O3, 
SO2,  así como con los parámetros meteorológicos 

 
La actividad mutagénica indirecta con la cepa TA98 + S9 no correlacionó con ninguno de 

los promedios de las concentraciones mensuales de los otros cuatro contaminantes criterio 

incluidos en este trabajo, aunque fueron positivos (excepto con SO2), mientras que la 

actividad mutagénica directa con TA98 – S9 mostró correlaciones significativas con las 

concentraciones atmosféricas de CO y NO2; la actividad directa con la cepa YG1021 lo 

hizo también con las de CO y SO2 (Cuadro XXV). Los contaminantes gaseosos 

considerados en esta apartado  son de importancia ya que se ha comprobado que tienen 

actividad co-mutagénica y al reaccionar con los contaminantes orgánicos presentes en la 

atmósfera pueden originar derivados mutagénicos (Motykiewicz y Pendzich 1991, citado 

en Zwoździak et al. 2000), esto posiblemente explicaría las correlaciones positivas pero no 

significativas en nuestro trabajo.  

Van Houdt et al. (1987) mediante un análisis de correlación múltiple en un área rural de 

Holanda, observaron que las concentraciones de SO2, NO2, NO, CO y O3 contribuyeron 

con el 70 % de la varianza de la actividad mutagénica directa y hasta 80 % de la varianza 

de la actividad mutagénica indirecta. Aunque este estudio se llevo a cabo en un área 

distinta al suroeste de la ciudad de México y a otras urbes del mundo, puede ser una 

referencia para entender la dinámica del comportamiento de la mutagenicidad debido al 

contenido orgánico asociado a las partículas respirables.  

Ninguna de las actividades mutagénicas se asoció significativamente con los parámetros 

meteorológicos (Cuadro XXVI).  Kuo et al. (1998) al evaluar la mutagenicidad para la 

ciudad de Taichung (Taiwán) no encontraron correlaciones con parámetros meteorológicos 
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como la precipitación, dirección y velocidad del viento y temperatura, por lo que 

consideraron que estas variables poco tuvieron que ver con la mayor actividad biológica en 

el año.   

 
 
Cuadro XXV.   Coeficientes de correlación de Spearman entre las actividades de las distintas 

actividades mutagénicas   (revertantes/m3) y los promedios mensuales de las 
concentraciones de CO, NO2, O3 y SO2.  

                           

CO NO2 O3 SO2

TA98 + S9 0.21 0.22 0.35 -0.16
p n.s. n.s. n.s. n.s.

TA98 - S9 0.63 0.58 0.50 0.45
p 0.028 0.050 n.s. n.s.

YG1021 0.59 0.42 0.16 0.79
p 0.045 n.s. n.s. 0.004  

                                n.s. – No significativo. 
 
 
 

Barale et al. (1989),  Sato et al. (1995), Matsumoto et al. (1998) encontraron que la 

mutagenicidad correlaciona inversamente con la temperatura, presentando picos de 

actividad mayor durante los períodos de temperaturas más bajas. Sin embargo, para el CCA 

la mayor actividad mutagénica en las tres condiciones de prueba ocurrió durante abril y 

mayo, período de las temperaturas promedio mensuales más altas (en ambos casos 22º C) y 

de incendios frecuentes, lo cual pudo generar una mayor cantidad de compuestos con 

propiedades mutagénicas.  

Valerio y Pala  (1991) señalaron que las condiciones meteorológicas como viento, 

temperatura y humedad relativa pueden influir en la actividad mutagénica de las partículas 

en el aire. Esto ocurre porque la química atmosférica y  el transporte de las masas de aire 

con contaminantes varían con las distintas condiciones meteorológicas (De Martinis et al. 

1999).  
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Cuadro XXVI. Coeficientes de correlación de Spearman entre las distintas actividades mutagénicas  
inducidas por  los acumulados mensuales de la MOE y los parámetros meteorológicos 

 Temperatura, 
      o C 

  Presión,  
   mmHg 

     Humedad 
relativa, % HR 

  Lluvia,  
     mm 

     Viento,  
velocidad m/s 

  TA98 +S9        0.47     -0.32         -0.24    0.13        0.45 

         p        n.s.       n.s. n.s. n.s. n.s. 
      

  TA98 –S9        0.23      -0.25         -0.47     0.04        0.24 

         p        n.s.       n.s. n.s. n.s. n.s. 
      

   YG1021        -0.08      -0.19          -0.55     -0.31        -0.08 

         p        n.s.       n.s. n.s. n.s. n.s. 

 

 

 

7.3 Evaluación de la presencia de mutágenos en las fracciones orgánicas obtenidas de  
los acumulados mensuales de la MOE  

 
Con el fraccionamiento de los acumulados mensuales de la MOE de las PM10 se 

purificaron los grupos de compuestos orgánicos en función de su polaridad, incluyendo la 

separación selectiva de los mutágenos.  La figura 26 a-l muestra la inducción de 

revertantes de los acumulados mensuales de la MOE y de las fracciones orgánicas (FO), 

expresada en revertantes/g de MOE (rev/g de MOE).  

En las fracciones no polares (FO1) obtenidas de  la materia orgánica asociada a las 

aeropartículas colectadas en el CCA, las actividades mutagénicas de TA98 +S9 estuvieron 

por debajo de 1 rev/g MOE, con excepción de julio donde alcanzó los 2.3 revertantes por 

unidad de concentración, siendo la fracción uno de este mes la de mayor concentración de 

HAP totales en el año (10.46 ng HAP totales/g de MOE). En cuanto a la respuesta con 

TA98 –S9 durante seis meses estuvo ausente y en el período restante no superó los 1.1 

rev/g de MOE de marzo.  La actividad directa con YG1021 en marzo y mayo mostró las 

respuestas más altas con 1.9 y 2.6 rev/g de MOE. Estudios sobre el fraccionamiento 
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de la materia orgánica de las aeropartículas realizados por Barale et al. (1989) para  

17 ciudades en Italia y Černá et al. (2000) en las áreas de Teplice y Prachatice (República 

Checa), coinciden en señalar que las fracciones no polares contienen hidrocarburos 

alifáticos, que contribuyen en poco o nada a la mutagenicidad observada. De Martinis et 

al. (1999) identificaron en la fracción no polar heptadecano, octadecano, eicosano y 

docosano. 

En cuanto a  las FO2 con TA98 +S9 febrero, abril, julio y septiembre tuvieron las 

respuestas más elevadas con 1.7, 1.5, 2.2 y 1.4 rev/g de MOE, además de pertenecer al 

grupo de seis muestras con contenido mayor a 19 ng HAP totales / g de MOE. La 

actividad con TA98 –S9 en julio alcanzó 2.2 revertantes por unidad de MOE y presentó 

una de las mayores concentración de nitro-HAP totales (2.4 pg / g de MOE); en los 

restantes meses la respuesta estuvo ausente o fue inferior a 0.6 revertantes. Por su parte, la 

actividad directa con la cepa YG1021 durante abril, mayo y noviembre indujo las 

respuestas más elevadas con 1.6, 3.3 y 2.4 rev/g de MOE, respectivamente. Las fracciones 

2 (aromáticas) mostraron la mayor cantidad de HAP totales por unidad de masa de MOE en 

el caso del CCA (comparadas con las cantidades presentes en las otras tres fracciones), 

pero sin inducir la mayor respuesta mutagénica. Zhao et al. (2002) después de aplicar un 

esquema de fraccionamiento ácido-base-neutra a la materia orgánica de aeropartículas 

colectadas en la ciudad de Shanghai, observó que la fracción ácida y la subfracción 

aromática, principalmente durante el verano, mostraron las mayores actividades 

mutagénicas con TA98 + y –S9, contrastando con lo que determinamos en nuestro estudio 

dado que las mayores actividades fueron ubicadas en las fracciones orgánicas 3 y 4. En este 

mismo estudio de Shanghai se sugiere que pese a la correspondencia entre la presencia de 
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los HAP y la mutagenicidad observada, debe ponerse atención a otros contaminantes 

mutagénicos que pueden estar presentes en las fracciones más polares. Černá et al. (2000) 

señalan que aunque las fracciones aromáticas contienen HAP mutagénicos y cancerígenos, 

dichos compuestos contribuyeron muy poco a las actividades mutagénicas determinadas 

con TA98 +S9.  

Las FO3 (moderadamente polar) de todo el año mostraron en general las mayores 

actividades mutagénicas. En el caso particular de TA98 +S9 de febrero a mayo su respuesta 

estuvo por debajo de 0.9 rev/g de MOE, mientras que en junio alcanzó el nivel mayor (5.7 

rev/g de MOE) y el resto del período osciló entre 9.8 y 1 revertantes, correspondientes a 

septiembre y agosto, respectivamente. El contenido de HAP totales en estas fracciones sólo 

estuvo por debajo del determinado para en las FO2. La actividad con TA98 –S9 de febrero 

a mayo osciló entre 0.4 y 0.9 revertantes y junio, julio y septiembre indujeron las mayores 

respuestas (2.4, 1.7 y 1.2 rev/g de MOE, respectivamente). Con la cepa YG1021 durante 

marzo, abril y mayo las actividades mutagénicas fueron 7.4, 4.9 y 4.4 revertantes por g de 

muestra, respectivamente, mientras que sus contenidos de nitro-HAP totales estuvieron en 

concentraciones inferiores a  1 pg por g de MOE. De junio a diciembre hubo actividad 

entre 4.4 y 14.3 revertantes. Para julio no hubo suficiente muestra para probarse con esta 

cepa y en octubre se mostró la menor respuesta (0.4 rev/g de MOE). De Matinis et al. 

(1999) en un estudio de fraccionamiento de muestras colectadas en la ciudad de Sao Paulo 

reportaron la inducción de 368 y 408 reve/g de MOE en TA98 + y –S9, respectivamente, 

mediante la técnica de microsuspensión. Estos resultados fueron mayores a los 

determinados a lo largo del año para el CCA incluso si se considera la sensibilidad de la 

técnica que emplearon (diez veces mayor al procedimiento de incorporación en placa usado 
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en nuestro estudio). Al igual que en nuestro trabajo señalan a las fracciones eluidas con 

diclorometano como las de mayor actividad mutagénica.  

Para las FO4 (polar), la actividad mutagénica con TA98 +S9 osciló entre 3.8 y 0.4 en 

revertantes / g de MOE de septiembre  y diciembre, respectivamente. La mutagenicidad 

directa de TA98 –S9 fue mayor durante junio, julio, septiembre y octubre. Mientras que 

con YG1021 de junio a diciembre se presentaron las respuestas más elevadas. La respuesta 

con las cepas TA98 –S9 y YG1021 sugiere la presencia de nitroderivados o bien la de otros 

compuestos mutagénicos de acción directa. Černá et al. (2000) identificaron en fracciones 

obtenidas con metanol compuestos orgánicos como ácidos carboxílicos y alcoholes. Por su 

parte, Alsberg et al. (1985) señalaron la presencia de compuestos de bajo peso molecular 

formados por oxígeno y nitrógeno como benzamidazoles alquilados, hidroxi y 

etoxibenzaldehidos e indoledionas. 

Se efectuó la comparación entre las pendientes lineales inducidas por la MOE acumulada 

mensual y las pendientes de las FO mediante la t de student. Por ejemplo, la actividad 

mutagénica indirecta con TA98+S9 inducida por la MOE mensual acumulada de enero, se 

comparó con la misma actividad de las cuatro fracciones orgánicas del mismo mes. 

Siguiendo este procedimiento, se establecieron un total de 105 comparaciones 

considerando los dos tipos de actividades mutagénicas (indirecta con TA98 +S9 y directa 

con TA98-S9 y YG1021) durante todo el año. De éstas, 66 mostraron una actividad 

significativamente mayor en las FO (62 %). Del total de 105, 45 correspondieron a la 

actividad mutagénica indirecta con TA98 + S9 entre MOE mensual y FO, donde 27 casos 

mostraron una actividad significativamente mayor en las FO, representando el 62 %. En 

cuanto a la actividad mutagénica directa con las dos cepas, se establecieron 60 
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comparaciones y en 39 de ellas se observó una respuesta mayor inducida por las FO, 

equivaliendo al 65 % de las comparaciones. Estos resultados señalan que aproximadamente 

en dos terceras partes de las comparaciones entre las actividades mutagénicas de los 

acumulados mensuales de la MOE y sus fracciones, las potencias fueron significativamente 

mayores en éstas últimas. En general, la mayor actividad mutagénica se obtuvo en las FO3 

(medianamente polar) y FO4 (polar), seguidas en menor grado por las fracciones orgánicas 

2 (ligeramente polar) y 1 (no polar).  

Esto sugiere que la presencia de interacciones de los incluso miles de compuestos que 

integran los acumulados mensuales de la MOE, provocan menor expresión de los 

mutágenos presentes, respecto de las respuestas mayores en las fracciones. Sin embargo, es 

importante mencionar que el fraccionamiento no sólo separó los mutágenos de la materia 

orgánica de las aeropartículas, sino que incrementó las proporciones en las que se 

encontraban con respecto de la masa original de la MOE, lo que posiblemente explicaría la 

respuesta mutagénica más elevada de algunas FO. De esta manera están involucrados en el 

descenso de la actividad mutagénica de los acumulados mensuales de la MOE la presencia 

de otros compuestos orgánicos con distintas propiedades, mientras que la mayor expresión 

de la mutagenicidad en las fracciones es debido a la reducción de tales compuestos y al 

incremento en las cantidades de los mutágenos presentes. Este último punto relacionado 

con el cambio en las cantidades de mutágenos será abordado más adelante. 
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Figura 26. Potencias mutagénicas de los acumulados mensuales de la MOE y sus respectivas fracciones 
orgánicas con dos cepas de Salmonella typhimurium. a, enero; b, febrero; c, marzo; d, abril; e, mayo; f, junio; 
g, julio; h, agosto; i, septiembre; j, octubre; k, noviembre y l, diciembre. Las barras corresponden a la 
desviación estándar. 
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7.3.1 Correlación entre el contenido de HAP (ng) y nitro-HAP (pg) por g de MOE 
y la actividad mutagénica inducida por las fracciones (revertantes/ g de 
MOE) 

  
 

El fraccionamiento de los acumulados mensuales de la MOE mostró que la mayor cantidad 

de HAP y nitro-HAP se distribuyó en las FO2 y FO3, sin embargo también se identificaron 

en las restantes fracciones (Fig. 18 y 19). Considerando esta nueva distribución y el 

incremento del número de muestras (48 fracciones totales en el año), se optó por realizar 

los análisis de correlación (Spearman) entre los compuestos de interés y las 

correspondientes actividades mutagénicas considerando el total de fracciones,  de esta 

manera la mayor representatividad por el incremento del número de muestras permitió 

definir relaciones mucho más confiables.   

La cantidad de HAP totales con TA98 +S9 no tuvo correlación (r= 0.27, p>0.05), no así en 

el caso de la actividad con TA98 -S9 que si lo hizo con los nitro-HAP totales (r= 0.48, 

p<0.0005), al igual que la respuesta con la cepa  YG1021 con los nitroderivados totales (r = 

0.47, p<0.001). Este mismo análisis pero ahora con las cantidades individuales de los 

compuestos de interés se presenta en el cuadro XXVII. La actividad mutagénica indirecta 

con TA98 +S9 mostró asociaciones significativas con fluoreno, benzo(a)pireno, 

indeno(1,2,3-cd)pireno, dibenzo(ah+ac)antraceno y coroneno. Con excepción del primero y 

el último compuestos, los demás son considerados como probables carcinógenos en el 

humano según la EPA (1994 a, b, c). Asimismo, la IARC (1987) coincide en señalar al 

indeno(1,2,3-cd)pireno dentro de esta clasificación y además al benzo(a)pireno y 

benzo(a)antraceno como cancerígenos; el primero correlacionó significativamente con la 

actividad de TA98 +S9.  
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La actividad mutagénica directa con TA98 –S9 sólo corrrelacionó con 9-nitroantraceno y 

1-nitropireno. Por su parte, la cepa YG1021, que posee mayor especificidad ante este grupo 

de derivados, lo hizo con estos dos compuestos mencionados y con 1,3-dinitronaftaleno, 

1,5-dinitronaftaleno y 1,6-dinitropireno. Asimismo, la IARC (1989) señala al 1-nitropireno 

y a diversos dinitro-derivados como potentes mutágenos de acción directa y que 

correlacionaron principalmente con la cepa YG1021.  

Claxton et al. (2004) mencionaron que aunque los HAP sean reconocidos como 

cancerígenos probables asociados a las aeropartículas, no contribuyen a explicar la mayoría 

de la actividad mutagénica detectada, pudiendo estar involucrados un extenso número de 

compuestos de distintas clases químicas, siendo esta diversidad, la que impide clarificar la 

disparidad entre los niveles de actividad mutagénica de los extractos de aeropartículas y su 

cantidad de policíclicos mutagénicos.  

 
Cuadro XXVII. Correlaciones mediante la r de Spearman entre las cantidades de HAP y nitro-HAP y 

la actividad mutagénica inducida por las fracciones orgánicas durante 1998 
TA98 +S9 TA98 -S9 YG1021

p p p
Naftaleno 0.03 ns 1-Nitronaftaleno 0.21 ns 0.16 ns

Acenaftileno 0.05 ns 2-Nitronaftaleno 0.26 ns 0.28 ns
Acenafteno -0.01 ns 1,5-Dinitronaftaleno 0.14 ns 0.38 0.01
Fluoreno 0.29 0.05 1,3-Dinitronaftaleno 0.17 ns 0.30 0.05

Fenantreno 0.17 ns 2-Nitrofluoreno 0.24 ns 0.17 ns
Antraceno 0.11 ns 9-Nitroantraceno 0.38 0.01 0.36 0.02
Reteno 0.11 ns 1,8-Dinitronaftaleno 0.23 ns 0.26 n.s.

Fluoranteno 0.09 ns 9-Nitrofenantreno 0.23 ns 0.25 ns
Pireno 0.10 ns 1-Nitropireno 0.29 0.05 0.39 0.01

Benzo(a)antraceno 0.27 ns 1,6-Dinitropireno 0.20 ns 0.32 0.04
Criseno + Trifenileno 0.13 ns

Benzo(b+k)fluorantenos 0.26 ns
Perileno 0.27 ns

Benzo(e)pireno 0.25 ns
Benzo(a)pireno 0.32 0.03

Indeno(1,2,3-cd)pireno 0.33 0.02
Dibenzo(ah+ac)antraceno 0.29 0.05

Benzo(ghi)perileno 0.22 ns
Coroneno 0.29 0.05  

           n.s.- No significativo 
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7.4 Exploración de la antimutagenicidad de compuestos orgánicos extraídos de las 
aeropartículas mediante la combinación de las fracciones en dos diferentes 
esquemas  

 
 

Para explorar el fenómeno de antimutagenicidad debido a la presencia de compuestos en 

los extractos orgánicos de las aeropartículas, se optó por realizar la combinación de las 

fracciones de enero que indujeron mayor mutagenicidad (FO3) con las restantes tres 

fracciones (FO1, FO2 y FO4) y probarlas en las cepas TA98 +S9 y YG1021. El primer 

esquema de combinación de fracciones consistió en probar las cepas mencionadas en 

concentraciones de MOE preparadas en las siguientes proporciones: FO3 + FO1 – 1:7.5,  

FO3 + FO2 – 1:1.2 y FO3 + FO4 – 1:24.5. Las diferentes proporciones se estimaron a 

partir a la masa de MOE de todas las fracciones, respecto de la masa de la FO3. La figura 

27 a-b muestra el comportamiento de las actividades mutagénicas de las fracciones por mes 

antes y después de la combinación.  

Las actividades mutagénicas con las dos cepas en las combinaciones FO3 + FO1 y FO3 + 

FO4 no mostraron un comportamiento lineal mediante un análisis de varianza (TA98 +S9 

p=0.14, p=0.92 y  YG1021 p=0.47, p=0.44, respectivamente), sin embargo se establecieron 

comparaciones cualitativas con las respuestas de los acumulados mensuales de MOE y las 

FO3 para explicar los resultados observados. Las combinaciones con  la FO1 y FO4 en 

TA98 +S9 indujeron 0.1 rev/g de MOE, en ambos casos, resultados inferiores a los 

inducidos por la FO3 y el acumulado mensual de la MOE (3.2 y 0.6 rev/g de MOE, 

respectivamente). Estas mismas combinaciones pero con la cepa YG1021 indujeron 0.3 y 

0.1 revertantes, respectivamente; valores también inferiores a los observados para la FO3 y 

el acumulado de MOE. Estos resultados sugieren que los compuestos orgánicos contenidos 

en la FO1 y FO4 disminuyeron la actividad mutagénica de la FO3.   
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Las actividades mutagénicas indirecta con TA98 +S9 y directa con YG1021 en la 

combinación FO3 + FO1 mostraron respuestas  esperadas ya que la FO1 cuando fue 

probada sola no mostró inducción de revertantes, además de que se combinaron en una 

proporción 1:7.5, suficiente como para diluir las concentraciones de los mutágenos 

presentes en la FO3, tanto de HAP y aún más en el caso de los nitro-HAP que estuvieron 

presentes en concentraciones del orden de picogramos. Como ya se mencionó algunos de 

los principales compuestos en la FO1 son los hidrocarburos alifáticos de cadena larga y 

posiblemente estén involucrados en el descenso de la mutagenicidad observada en la FO3 ó 

bien no poseen la capacidad para generar efecto mutagénico. 

En el caso de la combinación FO3 + FO4 la dilución de los mutágenos (de la FO3) fue aún 

más marcada ya que la proporción de esta combinación fue la más alta (1:24.5). Sin 

embargo, se esperaba al menos una respuesta muy similar a la obtenida cuando la FO4 fue 

probada sola en las dos cepas, situación que no se presentó. Dado que en la FO4 no se 

determinaron cantidades altas de HAP y nitro-HAP como en el los casos FO3 y FO2 

(Figuras 18 y 19) y considerando además la dilución de los mutágenos de la FO3, 

sugerimos: 1) que algunos de los compuestos presentes en la fracción más polar (FO4), 

distintos de los HAP y nitro-HAP, son responsables de la actividades mutagénicas 

inducidas cuando esta se probó sola y 2) que posiblemente los HAP y los nitro-HAP que 

estuvieron muy diluidos en la combinación intervinieron en el descenso de la inducción de 

revertantes por parte de los posibles mutágenos de la FO4. A este respecto, Lewtas et al. 

(1990) (en Arey et al. 1992) señalan que en los extractos orgánicos de las aeropartículas 

las fracciones más mutagénicas contienen compuestos más polares que los nitro-HAP, los 

cuales también pueden ser otros tipos de derivados de los HAP. 
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En la combinación FO3 + FO2, la de menor diferencia entre proporciones (1:1.2), TA98 

+S9 y YG1021 mostraron respuestas lineales (p<0.01 en ambos casos) con 0.6 y 2.0 rev/g 

de MOE, respectivamente. Ambas actividades en esta combinación estuvieron a nivel de la 

observada para el acumulado mensual de la MOE (p>0.05, en ambos casos)  e inferiores a 

FO3 (p<0.005, en ambos casos). Dada la similitud en las proporciones para esta 

combinación se esperaban al menos actividades mutagénicas promedio  similares a cuando 

se probaron solas (TA98 +S9 igual a 2.4 y YG1021 con 3.3 rev/g de MOE, 

respectivamente), no obstante ello no ocurrió incluso cuando estas dos fracciones 

presentaron las mayores cantidades de HAP y nitro-HAP totales.   Estos resultados podrían 

ser explicados por interacciones de tipo antagonista entre compuestos del mismo grupo de 

los HAP. Smolarek et al. (1987) y Bu-Abbas et al. (1997)   mencionaron que el antraceno 

y benzo(a)antaceno abatían la actividad mutagénica del benzo(a)pireno en distintos 

modelos biológicos.  

En el segundo esquema se realizaron las mismas combinaciones arriba mencionadas, pero 

esta vez todas en proporciones 1:1 de las muestras de mayo y fueron probadas con la cepa 

YG1021 debido a la limitada cantidad de material. La selección de las muestras de este mes 

fue por la disponibilidad de muestra de las fracciones.  La figura 28 muestra las potencias 

mutagénicas correspondientes, las cuales fueron lineales para cada combinación (p<0.05, 

en todos los casos). Como se puede  observar, las actividades mutagénicas no mostraron 

diferencias significativas respecto de la actividad del acumulado mensual de la MOE 

(p>0.05, respectivamente), pero si respecto de la FO3 siendo menores (p<0.05, en todos los 

casos). Asimismo, entre las potencias inducidas por las combinaciones de mayo no hubo 

diferencias significativas (p>0.05, en todos los casos), estando todas ellas a niveles 
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similares. En la misma figura puede apreciarse la actividad mutagénica con YG1021 pero 

de las combinaciones correspondientes a las fracciones de enero, las cuales resultaron 

menores a las de mayo en las combinaciones FO3 + FO1 y FO3 + FO4, pero no en el caso 

de la combinación FO3 + FO2, posiblemente a su semejanza en las proporciones a las 

cuales fue preparada esta combinación en ambos meses.  
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Figura 27. Potencias mutagénicas de TA98 +S9 y YG1021 resultado de la exposición a las distintas 
combinaciones de las fracciones de enero.  

 

 

Los resultados hasta ahora, indican dos posibles situaciones dentro de los acumulados 

mensuales de la MOE (o mezclas complejas orgánicas), por una parte la presencia de 

compuestos orgánicos capaces de abatir el efecto inductor de los mutágenos presentes ya 

sea por interacciones físicas (como en el caso de los ácidos grasos al formar micelas 

conteniendo a los mutágenos) o por su competencia hacia los tipos de enzimas específicas 

que también metabolizan a los mutágenos presentes. Por otra parte, y tras los resultados de 

los distintos esquemas de combinación de fracciones, queda de manifiesto la importancia 

en la cual se encuentran los mutágenos y compuestos no mutagénicos en los extractos 
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orgánicos de las aeropartículas, dado que cuando las combinaciones se realizaron en 

proporciones semejantes las actividades mutagénicas fueron similares entre si y superiores 

a aquellas donde las diferencias en proporciones fueron muy grandes. Es importante dejar 

en claro que estos resultados también dependen de la composición química de los extractos 

de las aeropartículas y que solo incrementando el número de compuestos identificados en 

ellos se podrá determinar si este es variable a lo largo del año.  
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Figura 28. Potencias mutagénicas inducidas en la cepa YG1021 por las fracciones combinadas en 
proporciones diferentes e iguales de muestras de enero y mayo, respectivamente.  
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8. CONCLUSIONES 
 
 
 Las concentraciones de las PM10 en el suroeste de la Ciudad de México (Centro de 

Ciencias de la Atmósfera-CCA) rebasaron en 17.6 % de los muestreos el límite máximo 

para 24 h (150 g/m3, NOM-025-SSA1-1993), alcanzando un 92.1 % al compararse con el 

máximo permitido en países de la comunidad europea (50 g/m3 en 24 h). Para las 

concentraciones de la materia orgánica extraída (MOE) no hay norma que regule sus 

concentraciones en el aire y representaron en promedio anual el 14 % de las 

concentraciones de las PM10.  

 

 Se hallaron diferencias en las concentraciones de las PM10 y la MOE entre  

incendios (febrero a mayo) y no incendios (enero, junio a diciembre), siendo la primer 

temporada probablemente fuentes naturales de estos contaminantes. Se sugiere que la 

humedad relativa dada sus correlaciones negativas tuvo que ver con el descenso de las 

partículas a lo largo del año y por ende de la MOE. La correlación positiva de las PM10 con 

la temperatura posibilita la presencia de que algunas de ellas fueran formadas a partir de 

mecanismos secundarios en la atmósfera.  

 

 Las concentraciones de las PM10 mostraron una correlación positiva con su 

contenido de materia orgánica extraída (MOE), lo cual indica que su composición está 

estrechamente vinculada ya sea a las fuentes de combustión de donde provienen la mayoría 

de los contaminantes orgánicos en el aire o a compuestos orgánicos secundarios producto 

de reacciones en la atmósfera, capaces en ambos casos de adsorberse a la superficie de las 

partículas.  

 

 Las PM10 correlacionaron positivamente con otros contaminantes atmosféricos que 

también definen la calidad del aire (CO, NO2, O3 y SO2), evidenciando su vínculo. En 

algunos casos provienen de las mismas fuentes o bien algunos de ellos pueden integrarse 

como parte de los componentes de las  aeropartículas por reaccionar con algunas de las 

especies químicas para dar origen a otras nuevas.   
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 Las PM10 y la MOE se asociaron significativamente sólo con los HAP de PM<252 

g/mol, pero no con los HAP más pesados, ni tampoco con las concentraciones de los nitro-

HAP.  Ello indica que las aeropartículas de este tamaño no son el mejor indicador para 

definir las concentraciones de  estos grupos de compuestos en el aire. Una posible causa es 

la pérdida o transformación de los compuestos por los  grandes volúmenes de aire que se 

necesitan para obtener cantidades útiles de partículas. Los resultados de este estudio deben 

usarse tomando en cuenta estas consideraciones.  

 

 Las concentraciones en el aire de los HAP totales oscilaron entre 4.1 y 34.62 ng / 

m3 durante el año, mientras que las de los nitros-HAP totales que tan solo fueron del orden 

de picogramos mostraron algunos de sus niveles más altos en febrero y mayo. Acenaftileno 

y fluoreno, compuestos muy volátiles no se encontraron en ninguna muestra, mientras que 

dibenzo(a,h)antraceno estuvo por abajo del límite de detección del método de análisis. En 

promedio anual compuestos de PM>252 g/mol como benzo(ghi)perileno, 

benzo(b+k)fluoranteno, coroneno e indeno(1,2,3-cd)pireno fueron los más abundantes; 

mientras que de los nitro-HAP 9-nitroantraceno y 1-nitropireno  resultaron los más 

constantes y de concentración mayor, por lo que junto con los HAP ya mencionados 

podrían proponerse como indicadores de procesos específicos de combustión de mayor 

impacto, asociados a partículas,  en el suroeste de la Ciudad de México, en particular de 

diesel y gasolina.  

 

 El proceso de purificación por fraccionamiento al que se sometieron los acumulados 

mensuales de la MOE mostró que los componentes polares que integraron las FO4 son los 

de mayor contribución a la masa de los acumulados y que en promedio alcanzó de 68.2 % a 

56.6 %, por lo que deberán incrementarse los esfuerzos de identificación de los compuestos 

orgánicos que las integran. Las fracciones de polaridad ligera y media (FO2 y FO3, 

respectivamente) fueron las que concentraron las mayores cantidades de HAP y nitro-HAP, 

contribuyendo en menos del 5 % de la masa de los acumulados.  
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 Se evidenció la presencia de mutágenos indirectos y directos capaces de generar 

mutaciones por corrimiento en el marco de lectura en las cepas TA98 + y –S9 y YG1021 

(58 % de las actividades mutagénicas consideradas como significativas y 48 % como 

indicativas) en la MOE acumulada mensual de partículas ≤10 m.  La gran variación de las 

actividades mutagénicas en el año imposibilitó observar diferencias entre temporadas, lo 

cual contrastó con anteriores estudios en esa misma zona durante 1989-1990 y 1992.  

 

 La actividad mutagénica directa con TA98 –S9 y YG1021 correlacionó con las 

concentraciones de PM10 y MOE, no así en el caso de la indirecta con TA98 +S9. Tampoco 

lo hicieron con las concentraciones totales e individuales de nitro-HAP y HAP, 

respectivamente (sólo TA98 –S9 y YG1021 lo hicieron con (1,3 + 1,5)dinitronaftalenos y 

1-nitronaftaleno, en ese orden). Pese a que los HAP y nitro-HAP son considerados de los 

principales y más potentes mutágenos y cancerígenos presentes en muestras ambientales, 

otros estudios han observado una disparidad significativa entre la actividad mutagénica de 

la MOE de las aeropartículas y las cantidades de ellos, atribuyendo este resultado en parte a 

la enorme cantidad de compuestos orgánicos presentes y sus interacciones en las mezclas 

complejas orgánicas que posiblemente interfieren en la inducción de revertantes.  

 

 En general los dos tipos de actividades mutagénicas correlacionaron positivamente 

con las concentraciones de contaminantes criterio como CO, NO2, O3 y SO2, aunque no 

fueron significativas. Suponemos que estos resultados son debido a que dichos 

contaminantes gaseosos tienen una función co-mutagénica, ya que al reaccionar con otros 

contaminantes orgánicos presentes en la atmósfera pueden generar derivados mutagénicos.  

 

 Después del proceso de purificación y la redistribución de la masa de MOE en las 

fracciones, se observó que las actividades mutagénicas con las dos cepas (y tres 

condiciones de prueba) fue más elevada en las FO3 y FO2 (con menos de 5 % de la masa 

de MOE), las cuales mostraron las mayores concentraciones de HAP y nitro-HAP por 

unidad de masa. La cantidad total de HAP no correlacionó con la mutagenicidad indirecta 

en todas las fracciones, pero si lo hicieron los nitro-HAP con TA98 –S9 y YG1021.  Las 

concentraciones individuales de fluoreno, benzo(a)pireno, indeno(1,2,3-cd)pireno, 
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dibenzo(ah-ac)antraceno y coroneno lo hicieron significativamente con TA98 +S9, algunos 

de los cuales son considerados como probables carcinógenos en humanos según la EPA 

(1994 a, b, c) y que mostraron mayor constancia y concentración a lo largo del año.  TA98 

–S9 correlacionó con 9-nitroantraceno y 1-nitropireno, mientras que YG1021 lo hizo 

también con 1,3-dinitronaftaleno, 1,5-dinitronaftaleno y 1,6-dinitropireno, compuestos 

también considerados como potentes mutágenos de acción directa por la IARC (1989). El 

bajo nivel de los coeficientes entre estas variables sugiere la moderada contribución de 

estos grupos de compuestos a la mutagenicidad total de los extractos orgánicos de las 

aeropartículas.  

 

 Los resultados de las combinaciones de fracciones en proporciones diferentes 

(según la relación de la masa de las fracciones), permiten inferir que en las mezclas FO3 + 

FO1 y FO3 + FO4  de enero además de la posible presencia de compuestos que pudieron 

intervenir en el descenso de la expresión de los mutágenos presentes, la dilución de estos 

últimos puede explicar en parte también las bajas de las actividades mutagénicas 

observadas respecto de la FO3, dado que estas combinaciones fueron las de mayores 

diferencias en proporciones. Esto es apoyado por el hecho de que en la combinación FO3 + 

FO2 (1:1.2) el descenso no alcanzó los niveles tan bajos de las otras, posiblemente por la 

casi equidad de las proporciones. Con las fracciones de mayo y YG1021 se probaron las 

mismas combinaciones en proporciones iguales y pese a que fue menor la actividad 

mutagénica respecto del efecto en la FO3, las respuestas entre ellas fueron similares. 

 

 En las fracciones se establecieron correlaciones significativas entre algunos de los 

HAP de PM>252 g/mol y los nitro-HAP con las correspondientes actividades mutagénicas 

indirecta y directa, los cuales resultaron ser los de concentración mayor y más constantes a 

lo largo del año y que han sido reportados como de los más abundantes en las 

aeropartículas más pequeñas (al igual que los nitro-HAP), lo que implica que tienen un 

grado mayor de penetración en el tracto respiratorio llegando incluso a nivel de alvéolos. 

Esta situación posibilita la incorporación de algunos de sus componentes (orgánicos e 

inorgánicos) al torrente sanguíneo, hecho preocupante sobretodo si los compuestos 

mutagénicos llegaran a acumularse o entrar en contacto en las células germinales o en 
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órganos blanco vitales,  incrementando los riesgos en el deterioro de la salud de la 

población humana por la exposición a estos contaminantes del aire. 

 

   La falta de asociaciones significativas entre la actividad mutagénica inducida por 

la MOE (acumulados mensuales) de las PM10 y la presencia de HAP y nitro-HAP (así como 

la ausencia de resultados positivos con otras pruebas biológicas), es tal vez una de las 

razones  por las que en nuestro país no existen normas para determinar las concentraciones 

máximas de “seguridad”  de estos compuestos en el aire. 

 

 

 

9. SUGERENCIAS 

 

 Por ser la Prueba de Ames y sus resultados el primer paso en la determinación de 

compuestos cancerígenos, recomendamos el uso de pruebas capaces de detectar daño al 

ADN en células de mamífero tales como eventos mutagénicos y alteraciones estructurales a 

nivel cromosómico y numérico para evaluar con mayor rigor el efecto de mezclas 

complejas ambientales, principalmente de aquellas provenientes de aeropartículas de zonas 

urbanas a las que todos sus habitantes estamos expuestos de manera permanente.  

 

 Asimismo, para tener una mejor idea del comportamiento de la actividad 

mutagénica en la ZMVM por la presencia de compuestos mutagénicos con potencial 

cancerígeno asociados a las aeropartículas, se ha propuesto llevar a cabo un estudio que 

contemple un mayor número de sitios de muestreo (norte, sur, centro, oriente y poniente) 

haciendo sus resultados más representativos en cuanto a la determinación del efecto 

negativo en la salud de la población de esta zona.  

 

 Se recomienda evaluar las concentraciones de los HAP y nitro-HAP y la 

mutagenicidad  no sólo de aeropartículas sino también de la fase gaseosa, lo cual 

favorecerá a estimaciones más precisas al definir los riesgos en la salud.  
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