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1 INTRODUCCION

La contaminacion del aire ambiental es un problema mundial de salud publica (WHO 2020a). En
2019, contribuy6 con 6,7 millones de muertes. Esta relacionada con el crecimiento de la poblacion y
la industrializacién, especialmente en las megaciudades (Autrup 2010). La calidad del aire en la
Ciudad de México ha mejorado significativamente en las Ultimas tres décadas sobre todo de aquellos
contaminantes emitidos (llamados primarios) por fuentes de combustién (SEDEMA 2020b). Esto ha
sido posible gracias a los avances en las tecnologias en el control de emisiones y a las adecuadas
politicas publicas implementadas por los gobiernos estatal y federal, lo que ha contribuido a reducir
las concentraciones de CO y SOz en ~90% y los 6xidos de nitrégeno (NOx) en ~40% desde la década
de los 90°s hasta nuestros dias. Los programas de gestién de la calidad del aire pueden consultarse
en detalle en Molina et al. (2019). Estos programas han tenido un impacto favorable en el control de
emisiones a pesar del crecimiento poblacional en la Zona Metropolitana del Valle de México (ZMVM),
que paso6 de ~18.4 a ~21.6 millones de 2000 a 2020 (INEGI 2020a), equivalente a un crecimiento de
~19%. Lo que ha estimulado el aumento de la movilidad, por ejemplo, el parque vehicular (diésel y
gasolina) crecid de ~3 millones en 2000 a ~5.7 millones en 2016 (SEDEMA 2020a).

Dentro de las principales estrategias implementadas para minimizar la contaminacion atmosférica,
se encuentra el control de las emisiones vehiculares a través de la introduccién del uso obligatorio
de catalizadores en los vehiculos, el uso de combustibles de mayor calidad, el empleo de mejores
tecnologias para incrementar la eficiencia de la combustion y la implementacioén de programas como
la verificacion vehicular obligatoria y el doble hoy no circula. Estos ultimos asociados con la
restriccion de la movilidad, que es uno de los principales factores directamente relacionados con el
incremento de la calidad del aire. Dicha asociacion, desafortunadamente se observé durante la
pandemia provocada por el coronavirus SAR-COV-2 que surgié en 2019 (WHO 2020b), y trajo
consecuencias negativas a la salud de la poblacién y a la economia de la poblacion. No obstante, el
confinamiento de las personas propicié el trabajo en casa y la disminucion del uso y circulaciéon de
los vehiculos automotores. Lo que propicié tener un aire inusualmente limpio ligado con un doloroso
aprendizaje para la sociedad.

Las particulas con diametro <2.5 pum (PM:zs, particulas finas) se consideran las principales
responsables de la carga de enfermedad de la contaminacion atmosférica en todo el mundo,
causando 4 millones de muertes anuales (HEI 2020) por exposicion al aire extramuros. El efecto de
las PM2s depende de su concentracién, pero fundamentalmente de su composicion quimica,
compuesta de especies inorganicas y organicas. Diversos estudios en México han determinado la
composicién organica de las particulas (Jiang et al. 2005, Stone et al. 2008, Amador-Mufioz et al.
2010, 2011, 2013, 2020a, 2022, Mdgica-Alvarez et al. 2010, Valle-Hernandez et al. 2010). Existen
dos métodos para la determinacién de su composicion quimica, los métodos no continuos off line y
los continuos on-line. Los primeros muestran alta selectividad, pero baja resolucién temporal
(periodos largos de tiempo entre muestreo, andlisis y resultados), porque involucran la colecta, el
tratamiento de la muestra, el andlisis instrumental y el procesamiento de datos, lo que retrasa la
obtencién inmediata de resultados (Chow et al. 2002, Amador-Mufioz et al. 2011). Por otro lado, los
métodos continuos ofrecen alta resoluciéon temporal, pero suelen ser poco selectivos. Es decir, la
informacion se obtiene de forma rapida, porque agrupan las primeras tres etapas de los métodos no
continuos, pero pueden cometer errores en la identificacién (falsos positivos) de las especies
guimicas. Sin embargo, actualmente existen instrumentos que combinan la alta selectividad con la
alta resoluciéon temporal (Williams et al. 2006).

En este estudio se determinaron dos familias de contaminantes organicos no regulados en las PMzs,
durante el periodo de "confinamiento y restricciones en movilidad®“ después del brote de COVID-19
medidos cada hora y se evalué el cambio de su concentracion con respecto al mismo periodo del
2019 (No-COVID-19), utilizando una novedosa tecnologia que combina la selectividad y la resolucién
temporal en las determinaciones, llamado Sistema termodesorbedor de aerosol - cromatografia de
gases acoplado a espectrometria de masas (TAG-GC-MS por sus siglas en inglés).



2 ANTECEDENTES
2.1 Contaminacién atmosférica

La contaminacion atmosférica es la presencia en el aire de materia o energia que implican riesgo,
dafio o molestia grave para los seres vivos (Martinez y Diaz de Mera 2004). Se le denomina aerosol
atmosférico a una mezcla de particulas sélidas o liquidas suspendidas en un gas. El tamafio de las
particulas oscila entre 0.002 um y 100 um. Desde el punto de vista regulatorio, se clasifican por su
diametro en finas (<2.5 ym, PM25) y gruesas (10 uym, PMuo) (EPA 1996).

En general, los contaminantes atmosféricos se dividen en primarios y secundarios, los primeros son
aquellos que se emiten directamente de las fuentes de emisién, mientras que los secundarios, se
forman en la atmdsfera por medio de reacciones quimicas de los contaminantes primarios con otros
constituyentes presentes en la atmésfera de manera natural o antropogénica (Finlayson-Pitts y Pitts
1986). El material organico primario o aerosol organico primario (POA) es material organico en fase
condensada emitido directamente de las fuentes. Por otra parte, el aerosol organico secundario
(SOA) se define como particulas liquidas o solidas creadas en la atmdésfera por las transformaciones
de gases organicos (Seinfeld y Pandis 2006). Las transformaciones pueden incluir oxidacion en fase
gas seguida de la condensacién para formar nuevas particulas y reacciones en fase condensada o
en la superficie de particulas preexistentes (aerosoles o gotas de nubes) (Hallquist et al. 2009).

2.2 Particulas suspendidas en el aire

Las particulas atmosféricas son una mezcla compleja de compuestos inorganicos, biolégicos y
orgénicos. La parte inorganica estd compuesta principalmente por 6xidos, sales, metales y carbono
elemental (Madrigano et al. 2011, Eeftens et al. 2014). La parte biolégica por fragmentos de plantas
e insectos, polen, esporas, bacterias y virus (Rosas-Pérez et al. 2007, Calderén-Ezquerro et al.
2018). Mientras que la fraccién organica estd compuesta por cientos de compuestos, que representan
del 10% al 90% de su masa total (Zhang et al. 2007), incluidos alcanos, acidos grasos, hidrocarburos
aromaticos policiclicos (HAP), acidos, quinonas, alcohol, fenol, éster, cetona, etc. (Rogge et al.
1993a,b, Schauer et al. 2002, Vega et al. 2010, Amador-Mufioz et al. 2011, 2020a). Comprender la
composicién quimica de las particulas en el aerosol es esencial para determinar la fuente de sus
emisiones (Wilhelm et al. 2011) y conocer su impacto en el clima, la formacién de nubes y la salud
humana (Beelen et al. 2008). La fraccion organica de las particulas contiene cientos de compuestos
con diferentes propiedades fisicoquimicas (Howard y Meylan 1997), lo que representa retos
analiticos dificiles para su determinacion (Philip et al. 2014). En el Valle de México, su aporte
representa hasta 60% de la masa (Amador-Mufioz et al. 2011, SEDEMA 2015, Salcedo et al. 2018,
Velasco et al. 2020).

2.3  Hidrocarburos aromaticos policiclicos y quinonas

Este trabajo se enfocé a estudiar hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAP) y sus derivados
oxigenados (oxi-HAP). Los HAP y sus derivados estdn asociados al aumento en la incidencia de
diversos tipos de cancer en el hombre (Mastandrea et al. 2005). Los HAP son compuestos organicos
formados por dos o méas anillos aromaticos condensados, ubicados en forma recta, angulada o en
racimos, que difieren en el nimero y posicion del anillo aromatico (Furton y Pentzke 1998). Se forman
por pirélisis o combustion incompleta de materia organica que contiene carbono e hidréogeno. A
elevadas temperaturas, la pirolisis de compuestos organicos produce fragmentos de moléculas y
radicales que se combinan para dar lugar a los HAP dependiendo del combustible, la temperatura y
el tiempo de permanencia a altas temperaturas (Richter y Howard 2000). La mayoria de estos
compuestos se someten a fotooxidacion, reaccionan rapidamente con éxidos de nitrégeno o con el
HNO:s en la atmosfera. La reaccion de fotooxidacion més comun es la formacion de endoperoxidos,
que pueden convertirse en quinonas (Stellman 1998). Son muy solubles en grasa, se distribuyen
facilmente en los tejidos bioldgicos y tienen clara tendencia a distribuirse en el tejido adiposo en los
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seres vivos (Yu et. al. 2002). Después de ingresar al cuerpo humano, los HAP se eliminan del
organismo a los pocos dias de su absorcion, principalmente a través de la orina y las heces (Yu et.
al. 2002). Las regiones moleculares de algunos compuestos como el benzo[a]pireno, tienen la
capacidad de capturar electrones, lo que les permite interactuar con moléculas complejas (como el
ADN). En el proceso de eliminacion de HAP, se forma un compuesto intermedio con grupos epoxi,
que tiene la capacidad de unirse al ADN, formando un “aducto” (Samburova et al. 2017). Aunque
hay 16 HAP prioritarios, se conocen mas de 100 especies poliaromaticas, con diferentes propiedades
toxicas, abundancia, comportamiento y estabilidad en el ambiente (Perera et al. 2005).

Los oxi-HAP son compuestos oxoderivados de los HAP, también llamados quinonas. Tienen masa
molecular mas alta y presion de vapor mas baja que sus homélogos no oxidados. Debido a esto, su
distribucion en la atmosfera tiende a la fase particulada del aerosol (Vione et al. 2004). Ademas,
tienen mayor polaridad que sus precursores y por lo tanto, mayor solubilidad en disolventes polares.
Pueden ser de origen primario emitidos por vehiculos a diésel y gasolina (Jakober et al. 2007) y
quema de biomasa (madera de pino) (Fine et al. 2002, Gullett et al. 2003); o bien, de formacién
secundaria, debido a la reaccidon de HAP en fase gaseosa con radicales libres OH- y NOs- mediante
la conversion de un nimero par de grupos —CH= en grupos —C(=0)- con cualquier reordenamiento
necesario de dobles enlaces, formando una estructura de diona ciclica completamente conjugada.
Pueden comportarse como aceptores de electrones en la cadena de transporte de electrones en la
respiracion celular. Actian como mutagenos directos, mientras que los HAP requieren enzimas para
activar su mecanismo toxicolégico (mutdgenos indirectos) (Xue y Warshawsky 2005). Los oxi-HAP
muestran actividad antiestrogénica (Hayakawa et al. 2007), promueven la formacion de especies
reactivas de oxigeno, incluido el superéxido, el peréxido de hidrégeno y finalmente radicales OH-.
La formacion de especies reactivas de oxigeno origina un estrés oxidativo severo en las células, por
medio de la formacion de macromoléculas celulares oxidadas (lipidos, proteinas y ADN) (Bolton et
al. 2000, lwamoto et al. 2007).

2.4 Anadlisis de la composicion quimica organica de las
particulas atmosféricas

Como ya se menciond, existen dos métodos para conocer la composiciéon quimica de la fraccion
organica de las particulas atmosféricas. El método no continuo "off-line" y el método continuo "on-
line”. Los primeros se consideran de referencia y han sido ampliamente empleados para determinar
su composicion (Pratt et al. 2012). Sin embargo, debido a las desventajas mencionadas este estudio
se centra en el empleo de tecnologias innovadoras on line. Con estos métodos se pueden estudiar
las reacciones llevadas a cabo en la atmdsfera (Arey et al. 2009, Paulot et al. 2009), asi como su
dinamica atmosférica (Pratt y Parther 2012). Actualmente existen instrumentos que combinan
especificidad y alta resolucién temporal. El termodesorbedor de aerosoles acoplado al cromatdgrafo
de gases — espectrémetro de masas (figura 1; TAG-CG-EM), es un equipo que integra ambas
propiedades (Williams et al. 2006, 2014, Kreisberg et al. 2009). El TAG colecta las particulas de
manera automatica, termodesorbe la fraccion organica y determina su composiciéon quimica por su
acoplamiento con otras técnicas como la cromatografia de gases acoplada a la espectrometria de
masas (Goldstein et al. 2008, Worton et al. 2012, Williams et al. 2014, Bertrand et al. 2018). Williams
et al. (2010) utilizaron este equipo para cuantificar alrededor de 300 compuestos organicos
semivolatiles y no volatiles desde hidrocarburos no polares, hasta acidos, aldehidos y cetonas.



Figura 1. TAG-CG-EM

2.5 Pandemia por COVID-19

El 31 de diciembre de 2019, China tenia un total de 26 casos y 1 muerte con diagndstico de neumonia
con etiologia desconocida (Ren et al. 2020). Estos casos se originaron en el mercado mayorista de
mariscos de Huanan de Wuhan (Lu et al. 2020). La Organizacion Mundial de la Salud denominé a
esta enfermedad COVID-19. El 11 de marzo del 2020, el COVID-19 fue declarado pandemia (WHO
2020a). La expectativa de corto plazo para la economia mundial mostré efectos negativos (Baldwin
y di Mauro 2020) El primer caso (o caso indice) de COVID-19 en México fue detectado el 27 de
febrero de 2020 en la Ciudad de México, mientras que el 28 de febrero se confirmaron 2 casos mas.
El gobierno federal decret6 el 24 de marzo el inicio de la fase 2 de la pandemia COVID-19 en el pais,
tras registrar las primeras infecciones locales. En esta fase se suspendieron principalmente ciertas
actividades econémicas, se restringieron las congregaciones masivas y se recomend6 permanecer
en el domicilio a la poblacién en general (WHO 2020b). El 21 de abril del 2020 se dio por iniciada la
fase 3 por COVID-19 en México ya que se tenia evidencia de brotes activos y propagacion en el
territorio nacional con mas de mil casos (SSA 2020a). Las medidas tomadas en esta fase fueron la
suspension de actividades no esenciales del sector publico, privado y social, asi como la extension
de la Jornada Nacional de Sana Distancia hasta el 30 de mayo (SSA 2020b). Con todas las medidas
de distanciamiento y aislamiento social, la circulacion vehicular y las actividades industriales y
comerciales se vieron forzadas a reducir sus movimientos, con lo que se redujeron algunos
contaminantes atmosféricos regulados (Fenech et al. 2021). Lo que incrementé la calidad del aire.
En México, meses antes de que se decretara la emergencia a finales de marzo del 2019, la calidad
del aire reportada por el Sistema de Monitoreo Atmosférico estaba en el rango de “regular” a “mala”
debido principalmente a la congestion vehicular. Los diversos cierres e implementaciones de
distanciamiento social a nivel nacional, estatal y municipal para el control pandémico de COVID-19
ofrecieron un experimento del mundo real “extremo” en el que diversas emisiones de contaminantes
atmosféricos especificos del sector antropogénico se redujeron repentina y significativamente (SSA
2020c). En particular, las emisiones del sector transporte disminuyeron como consecuencia de las
restricciones, como lo revelan los conjuntos de datos de movilidad (Forster et al. 2020, Venter et al.
2020). Los informes iniciales de las disminuciones observadas en NOx y particulas en diversas
regiones del mundo ahora se complementan con conjuntos de datos que muestran diferencias en
contaminantes secundarios como el ozono y las particulas debido a interacciones no lineales en la
guimica atmosférica (Hernandez-Paniagua et al. 2020).



3 OBJETIVOS
3.1 Objetivo general

Identificar la composicion quimica de contaminantes organicos especificos en las PMas
determinadas con resolucion horaria durante una temporada en el periodo COVID-19 y compararla
contra la observada en un periodo normal no-COVID-19.

3.2 Objetivos particulares

I Identificar y cuantificar hidrocarburos aromaticos policiclicos (HAP) y oxi-HAP en PM2s en
un mes durante la pandemia por COVID-19.
Il. Determinar la variacion horaria de las especies organicas.
Il Determinar las fuentes de emision.
V. Evaluar el impacto de la calidad del aire por HAP y oxi-HAP debido a la restriccion de la
movilidad por la pandemia.

4 HIPOTESIS

El confinamiento provocado por la pandemia de COVID-19 provocard un aumento en la calidad del
aire relacionada con los compuestos organicos téxicos no regulados en las PM2s en periodo COVID-
19. Habra diferencias tanto en su concentracion como en su composicion con respecto al mismo
periodo en 2019 (No Covid) considerado como una temporada con movilidad “normal’.

5 MATERIALES Y METODO

5.1 Preparacion de disoluciones estandar y curvas de
calibracion

Se prepar6 una disolucién estandar empleando 33 HAP y 9 oxi-HAP (Tabla 1), 4 HAP fluorados
(HAP-F, en rojo) como estandares internos (100 pg uLt) y 17 HAP y 1 oxi-HAP deuterados (en azul).
Los HAP-F se utilizaron Unicamente para evaluar el desempefio instrumental. Los estandares
deuterados se emplearon para cuantificar a los analitos en el aire por el método de dilucion isotdpica.

Tabla I. HAP, oxi-HAP, HAP-d, oxi-HAP-d y HAP-F. Masa molecular (MM), iones cuantificador
(subrayado) y confirmadores, tiempos de retencién absolutos (tr) y relativos (trr) al estandar
interno inmediato anterior, listados de acuerdo con su orden de elusiéon. También se describe
la concentracion de los analitos utilizados en la curva de calibracion.

No Compuesto Abreviacion MM lones tR tRr pg pL?
(g mol?) (m/z) (min)
dl | Naftaleno-d8 Naf-d8 136 136,127,68 10.879 | 0.569 40
1 | Naftaleno Naf 128 128,129,64 11.072 | 0.579 236
d2 | Acenaftileno-d8 Actil-d8 160 160,161,80 15.126 | 0.791 40
2 | Acenaftileno Actil 152 152,153,76 15.169 | 0.794 236
d3 | Acenafteno-d10 Acno-d10 164 164,165,82 15.415 | 0.807 40
3 | Acenafteno Acno 154 154,155,77 15.500 | 0.811 236
d4 Fluoreno-d10 Fno-d10 176 176,177,88 16.709 0.874 40
4 | Fluoreno Fno 166 166,167,83 16.806 | 0.879 236
5 | Benzofenona Bfnona 182 105,182,77 17.389 | 0.910 400
E-1 | 3-Fluorofenantreno 3-FIFen 196 196,170,98 19.111 100
6 | 9-Fluorenona 9-Fnona 180 180,181,152 19.154 | 1.002 400
d5 Fenantreno-d10 Fen-d10 188 188,189,94 19.464 1.018 71
7 | Fenantreno Fen 178 178,179,89 19.539 | 1.022 244
d6 | Antraceno-d10 Ant-d10 188 188,189,94 19.582 | 1.025 40
8 | Antraceno Ant 178 178,179,89 19.635 | 1.027 236
8 | 2-metilantraceno 2-MeAnt 192 192,193,165 20.791 | 1.088 204
10 | 1-metilantraceno 1-MeAnt 192 192,193,165 20.935 | 1.095 204




11 | 4,5-Metilenfenantreno 4,5-MeFen 190 190,189,163 21.117 | 1.105 204
12 | 9-metilantraceno 9-MeAnt 192 192,193,165 21.363 | 1.118 204
13 | 3,6-Dimetilfenantreno 3,6-DiMeFen 206 206,191,189 21.545 | 1.127 204
14 | 1-Fenalenona 1-Fenona 180 152,180,76 21.598 | 1.130 400
Oxi-d1 | Antraquinona-d8 AntQona-d8 216 188,216,160 21.962 | 1.149 31
15 | Antraquinona AntQona 208 180,208,152 22.031 | 1.153 408
d7 Fluoranteno-d10 Flt-d10 212 212,213,106 22.668 1.186 40
16 | Fluoranteno Flt 202 202,203,101 | 22.727 | 1.189 236
E-2 | 1-Fluoropireno 1-FIPir 220 220,110 23.042 100
17 | 9,10-Dimetilfenantreno 9,10-DiMeFen 206 206,191,189 | 23.321 | 1.012 204
18 | Reteno Ret 234 219,235,234 23.390 | 1.015 200
ds Pireno-d10 Pir-d10 212 212,213,106 23.417 1.016 71
19 | Pireno Pir 202 202,203,101 23.476 | 1.019 244
20 | Tripticeno Trip 254 254,253,126 | 23.556 | 1.022 236
21 | Benzol[a]fluoreno BaFno 216 216,217,108 24.155 | 1.048 236
E-3 | 3-Fluorocriseno 3-FICris 246 246,123 26.444 100
d9 | Benzo[a]antraceno-d12 BaA-d12 240 240,241,236 26.733 | 1.011 40
22 | Benzo[a]antraceno BaA 228 228,229,114 26.824 | 1.014 200
d10 | Criseno-d12 Cris 240 240,241,236 26.974 | 1.020 165
23 | Trifenileno Trif 228 228,229,114 | 27.016 | 1.022 236
24 | Criseno Cris 228 228,229,114 27.081 | 1.024 231
25 | Ciclopentalcd]pireno CPcdP 226 226,227,113 27.086 | 1.024 200
26 | Benzantrona Bzona 230 230,231,101 28.001 | 1.059 4
27 | 5-Metilcriseno 5-MeCris 242 242,243,215 | 28.621 | 1.082 200
28 | 5,12-Naftacenquinona 5,12-Nafona 258 258,230,202 28.947 | 1.095 400
29 | 1,2-Benzantroquinona 1,2-Bzona 258 258,230,202 30.413 | 1.150 400
E-4 | 9-Fluorobenzolk]fluoranteno 9-FIBKF 270 270,135 30.761 50
30 | 7,12- 7,12-DiMeBaA 256 256,257,241 | 31.493 | 1.024 204
Dimetilbenzo[a]antraceno
d11 | Benzo[b]fluoranteno-d12 BbF-d12 264 264,265,132 31.349 | 1.019 40
31 | Benzo[b]fluoranteno BbF 252 252,253,126 31.488 | 1.024 200
d12 | Benzo[K]fluoranteno-d12 BkF-d12 264 264,265,132 31.499 | 1.024 40
32 | Benzo[k]fluoranteno BkF 252 252,253,126 31.627 | 1.028 200
33 | Benzo[j]fluoranteno BjF 252 252,253,126 31.729 | 1.031 200
34 | Benzole]pireno BeP 252 252,253,126 | 33.520 | 1.090 236
di3 Benzo[a]pireno-d12 BaP-d12 264 264,265,132 33.702 1.096 40
35 | Benzo[a]pireno BaP 252 252,253,126 | 33.895 | 1.102 200
di4 Perileno-d12 Per-d12 264 264,265,132 34.387 1.118 125
36 | Perileno Per 252 252,253,126 | 34.606 | 1.125 31
di5 Dibenzo[a,h]antraceno-d14 DbahA-d14 292 292,293,146 41.923 1.363 165
37 | Dibenzo[a,h]antraceno DbahA 278 278,279,139 42.228 | 1.373 231
38 | Dibenzo[a,clantraceno DbacA 278 278,279,139 42.287 | 1.375 200
d16 | Indeno[1,2,3-cd]pireno-d12 1123cdP-d12 288 288,289,144 42.442 1.380 40
39 | Indeno[1,2,3-cd]pireno 1123cdP 276 276,277,138 42.944 | 1.396 200
d17 | Benzo[ghi]perileno-d12 BghiP-d12 288 288,289,144 44.892 | 1.459 40
40 | Benzo[ghi]perileno BghiP 276 276,277,138 46.165 | 1.501 200

Las curvas de calibracion se llevaron a cabo de manera automatica por el TAG. Para ello, se
inyectaron por triplicado 5, 10, 15, 20 y 25 pL de la dilucién indicada en la tabla 1 y 5 pL de la
disolucion de HAP-F. El intervalo de masa de las curvas de calibracion de cada familia fue
seleccionado en funcion de las concentraciones descritas en estudios previos observados en PMzs
en la Ciudad de México (Amador-Mufioz et al. 2011, 2020, Martinez-Dominguez 2020).

5.2 Sitio de muestreo

La Ciudad de México es una de las aglomeraciones urbanas mas pobladas del mundo y la segunda
mas extensa de América Latina (7,954 kilometros cuadrados). El crecimiento demografico, la
concentraciéon industrial y el acelerado incremento del parque vehicular, caracteristicos de esta
ciudad, ha provocado que sus habitantes estén expuestos a contaminantes atmosféricos, algunos
considerados nocivos para la salud. La colecta de PM2s se llevo a cabo a ~15 m de la superficie al
suroeste de la Ciudad de México (19.3262 °N y 99.1761 °W) sobre el edificio del Instituto de Ciencias
de la Atmosfera y Cambio Climético en Ciudad Universitaria. El sitio, se encuentra rodeado por zonas
comerciales, residenciales y la reserva ecoldgica. Existen avenidas vehiculares al oeste, sur y este,
por donde circulan vehiculos a gasolina y a diesel. Al norte se encuentra el resto de la Ciudad de
México.


https://es.wikipedia.org/wiki/Am%C3%A9rica_Latina

5.3 TAG-CG-EM

Los detalles de operacion del termodesorbedor de aerosoles (Aerodyne, TAG-S-005) acoplado al
cromatografo de gases-espectrometro de masas (CG-EM, Agilent Technologies, 7890B/5977B)
(TAG-CG-EM) se pueden consultar en Martinez-Dominguez (2020). Brevemente, el TAG-CG-EM
colecta las PMzs, las humidifica e impacta en una celda de colision (CTD). Al terminar la colecta, los
compuestos organicos en las particulas, se termodesorben y transfieren a una trampa de enfoque.
Posteriormente, sucede una segunda termodesorcion en la que las especies organicas se trasfieren
al CG-EM.

5.3.1 Colecta, termodesorcion y analisis por CG-EM

El periodo de muestreo comprendié entre el 2 y el 23 de mayo del 2020. Para la colecta de las
particulas se empled un cabezal para PMz2s (URG, Corp.). El flujo del aire se mantuvo a 10 L/min
para asegurar que el punto de corte fuese < 2.5 ym. Sin embargo, el TAG soélo requirié 9 L/min,
controlado por 7 “jets” criticos de 0.34 mm de diametro cada uno. El flujo sobrante se vented
mediante un “by pass”. Las colectas fueron de 60 min, durante este tiempo, las PMzs se impactaron
en la CTD a 30 °C. Terminado el muestreo, se adicionaron de manera automatica 5 pyL de los
estandares deuterados (Tabla I) a la CTD. Posteriormente, el agua se purgd junto con los
compuestos organicos volatiles durante ~3 minutos a 50 °C. Se utiliz6 helio grado ultrapuro (99.999%
Praxair) como gas acarreador. Al finalizar la purga, comenzé la primera termodesorcién de los
compuestos organicos en las PM2s calentando la CTD a 300 °C entre 30 y 40 °C min! (~12 min de
termodesorcion). En este proceso los compuestos se transfirieron a la trampa de enfoque a 30°C.
Después de la inyeccion, las lineas se enjuagaron con cloroformo y purgaron con helio.

Una vez terminada la transferencia de la CTD a la trampa de enfoque empacada con una columna
capilar de polidimetilsilosaxo, de 0.5 m de longitud, 0.53 mm de diametro interno y 5 um de espesor
de pelicula (contenida en un bloque de aluminio de calentamiento y enfriamiento con un disipador
de calor), se llevé a cabo una segunda termodesorcién y transferencia de los analitos a la columna
cromatografica a 5 mL min~! (Kreisberg et al. 2014).

Al terminar la transferencia de los analitos a la columna, la separacion y deteccion se llevo a cabo
en el cromatégrafo de gases acoplado a un espectrometro de masas. Para ello, se utilizé una
columna capilar DB-35MS (35% difenil-polidimetil-siloxano) de 60 m de longitud, 0.25 mm de
diametro interno, 0.25 um de grosor de fase. El flujo de helio fue 1.2 mL min=. El tiempo para la
separaciéon cromatografica y deteccién espectrométrica dur6 50 min. Se utiliz6 una rampa de
calentamiento con temperatura inicial a 40 °C durante un minuto, primer incremento a 100 °C (0 min)
con tasa de 50 °C mint y segundo incremento a 320 °C (20 min) con tasa de 10 °C min’. La
temperatura de la fuente de iones en el espectrometro de masas fue 230 °C, mientras que la del
cuadrupolo de 150°C. La ionizacién de los compuestos fue electrénica a 70 eV.

La identificacion de los HAP se determind con los tiempos de retencion relativos a los HAP fluorados
como estandares internos, mientras que la cuantificacion, se realizd6 con el método de dilucion
isotépica con respecto a 17 HAP deuterados y 1 oxi-HAP deuterado, integrados con el software
Masshunter (Quantitative Analysis 10.1 de Agilent). Se realizé una curva de calibracion instrumental
de 21 a 107 pg para HAP y de 24 a 120 pg para oxi- HAP Unicamente para observar el desempefio
del TAG-CG-EM. El analisis estadistico de los datos se llevé a cabo con el paquete Statistica 13
(TIBCO Software Inc.).

5.4 Especiacion quimicade compuestos organicos en PM2s5 con
resolucion horaria

5.4.1 Identificacion de los compuestos
La identificacion de los compuestos se realizd utilizando los tiempos de retencion relativos (trr) a los
estandares internos previamente eluidos a los analitos de interés. Para ello, se identificaron los iones
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base y los iones secundarios utilizados como iones confirmadores (Tabla I). Los trr Se determinaron
dividiendo los tr absolutos de cada analito nativo, entre los tr absolutos de los estandares internos.

5.4.2 Eliminacion de falsos positivos

Para eliminar errores en la identificacion, se desarrollé un gréafico control de identificacion, utilizando
los trr + tres veces la desviacion estandar de los estandares leidos de la curva de calibracion. Si el
valor del analito en las muestras se encontraba dentro del intervalo, se confirmaba su presencia, de
lo contrario se revisaba nuevamente para su confirmacién o eliminacion.

5.4.3 Analisis cuantitativo

La determinacién de la concentracion de las especies organicas se realizé por el método de
disolucion isotopica. El método de dilucion isotépica utiliza estandares internos analogos al analito
con atomos marcados isotopicamente (Deuterio). La masa del analito de interés se determiné por la
relacion entre las sefiales del analito/estandar, multiplicada por la masa del estandar deuterado
afladido a la muestra (Wnoroski et al. 2008), la cual fue constante en cada muestra (Tabla I). Es
importante mencionar que la concentracion de los compuestos sin estandar deuterado, se calculo
con el deuterado con similar factor de respuesta relativo (p>0.05) (Martinez-Dominguez en
preparacion). La concentracién en pg m= de los analitos en las PM2s se calculé multiplicando la
masa obtenida anteriormente, dividida por el volumen de aire muestreado (m?3) ajustado para cada
muestra.

5.5 Contaminantes criterio y parametros meteorolégicos

Los valores horarios de los contaminantes criterio: CO, NO, NO2, NOx y PMzs se obtuvieron de la
Red Automatica de Monitoreo Atmosférico (RAMA) (http://www.aire.cdmx.gob.mx/default.php). Los
parametros meteorolégicos de velocidad y direccién de viento, temperatura, humedad relativa, asi
como radiacidn, se obtuvieron cada minuto de la Red Universitaria de Observatorio Atmosféricos
(RUOA) (https://www.ruoa.unam.mx). Ambas estaciones de colecta se encontraron en el mismo sitio
de la toma de muestra de las PM2s. Se calculé mediana, cuartiles y los percentiles 5y 95 de los
datos horarios de los pardmetros meteorolégicos, en el intervalo de tiempo en que se colectaron las
PMzs con el TAG-CG-EM.

5.6 Analisis de datos

Se evalué la distribucion de los datos con la prueba de Shapiro-Wilks. Los resultados mostraron
distribuciéon no normal. Por ello, el analisis estadistico que se utilizé fue no paramétrico. Se aplico la
U de MannWhitney para comparar pares de medianas de las variables entre los dos afios, mientras
que la prueba Kruskal-Wallis se utilizd para comparar multiples medianas. Se empleé la prueba de
rangos ordenados de Spearman para obtener correlaciones entre las especies cuantificadas por el
TAG-CG-EM, los contaminantes criterio y los parametros meteorolégicos. Para realizar las
retrotrayectorias su utilizé el modelo de Trayectoria Integrada Lagrangiana Hibrida (HYSPLIT) del
Laboratorio de Recursos Aéreos (ARL) y de la Administracién Nacional Oceénica y Atmosférica
(National Atmospheric and Oceanic Administration — NOAA, por sus siglas en inglés) de Estados
Unidos. El modelo de HYSPLIT se empled para estimar la trayectoria regresiva de las masas de aire
(https:/imwww.ready.noaa.gov/HYSPLIT.php). Las retrotrayectorias se obtuvieron a 100, 200 y 500
m.s.n.m. con lapso de 6 h previas, usando datos meteorolégicos del sistema de asimilacion de datos
globales (GDAS, por sus siglas en inglés) que contienen datos de nivel de presion de 3 horas y 1
grado para andlisis y prediccién. Se emplearon las coordenadas (19.3262° Ny 99.1761 ° W) del sitio
de muestreo. Por otra parte, con el programa WRPIlot™ (versién 8.0.2) se generaron las rosas de
vientos que ilustran tanto la direccion como la velocidad.



6 RESULTADOS
6.1 Parametros analiticos de las curvas de calibracion

Las curvas de calibracion construidas con las areas relativas a los HAP-F, mostraron correlaciones
entre 0.937 (Indeno[1,2,3-cd]pireno) y 0.999 (Trifenileno). Excepto tres compuestos cuyos
coeficientes de correlacion fueron <0.900 (naftaleno, acenaftileno, acenafteno). La comparacién
entre los valores de t student de tablas y t calculados se realiz6 a nivel de confianza del 95 % con n-
2 grados de libertad. La correlacion entre la respuesta y la concentracién en las curvas de calibracién
instrumental fue lineal. Los limites de deteccidon (LD) instrumentales (pg) oscilaron entre 1
(antraceno) y 13 (indeno[1,2,3-cd]pireno) en el caso de los HAP, mientras que para los oxi-HAP
oscilaron entre 3 (antraquinona) y 20 (5,12-naftacenquinona). Asi mismo, los limites de cuantificacion
(LC) se encontraron entre 2 y 45 pg para los mismos HAP, respectivamente y entre 10 y 66 pg para
los mismos oxi-HAP, respectivamente. El benzo[b]fluoranteno mostré la mayor sensibilidad, mientras
que el reteno la menor.

6.2 HAPyquinonas en PM2sen mayo 2020, durante la pandemia
por COVID-19

La tabla Il presenta las concentraciones promedio, medianas y desviaciones estandar de los HAP y
oxi-HAP en PM2s determinados del 2 al 23 de mayo 2020, asi como las observadas en los periodos
de acuerdo con las series de tiempo de las figuras 2 y 3, que sugirieron la presencia de no incendios
(2-14) e incendios (15-23). EI HAP mas abundante fue fenantreno (356 pg m=), mientras que el de
menor concentracion fue perileno (1 pg m-3). Concentraciones que fueron en promedio 62% menores
a las reportadas por Martinez-Dominguez (2020), en noviembre del 2018. Aunque este mes
pertenece a la época fria y no es directamente comparable, pertenece a la misma temporada de
secas que mayo, ya que no se presentaron lluvias.

En el caso de las quinonas, la antraquinona (195 pg m-) fue la de mayor concentracion, mientras
gue l-fenalenona (27 pg m=?) fue la de menor concentracion. Concentraciones que fueron en
promedio 30% menor a las reportadas por Martinez-Dominguez (2020).

Tabla Il. Concentraciones de HAP y oxi-HAP mayo 2020. Se indican promedio, mediana y desviacion
estandar (DE) en pg m=3.

Periodo completo, Periodo no incendios, Periodo incendios
2 al 23 2al 13 14 al 23
Compuesto | Promedio | Mediana DE Promedio | Mediana DE Promedio | Mediana DE
Actil n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.
Acno n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.
Fno 116 95 93 100 93 62 156 102 139
Bfona n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e. n.e.
9-Fnona 185 161 136 n.e. n.e. n.e. 185 161 136
Fen 439 356 351 116 103 91 521 445 345
Ant 65 60 22 53 54 12 76 70 24
2-MetAnt 210 132 194 90 81 69 357 304 198
1-MetAnt 139 71 151 49 34 50 186 123 165
4,5-MeFen 93 39 99 32 28 18 163 149 108




9-MetAnt 3 3 3 3 3 2 5 3 4
S en 18 18 8 21 20 7 12 13 7
1-Fenona 34 27 22 30 27 10 43 29 35
AntQona 227 195 138 170 165 88 277 234 154
Flt 116 76 122 61 56 45 160 97 145
D e 12 4 30 5 4 3 20 3| 43
Ret 99 56 114 60 41 62 160 93 146
Pir 119 80 126 78 67 61 161 96 158
Trip 40 21 76 7 5 6 55 27 87
BaFno 4 4 3 4 4 3 5 4 3
BaA 27 22 22 24 21 18 30 22 26
Trif 16 12 16 14 12 9 21 14 24
Cris 34 27 27 27 22 19 43 30 31
CPcdP 14 10 14 16 13 12 10 3 16
Bzona 23 18 17 16 14 11 32 23 20
5-MeCris 2 2 2 1 1 1 3 2 2
L A 4 4 2 3 3 2 5 5 2
BbF 44 32 38 49 31 45 39 34 30
BkF 37 27 31 26 21 24 41 33 33
BjF 42 36 30 37 32 25 46 40 32
BeP 66 55 50 63 56 46 69 54 57
BaP 76 47 64 50 38 44 101 105 70
Per n.tds. n.tds. | n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. | n.tds.
1123cdP n.tds. n.tds. | n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. | n.tds.
BghiP n.tds. n.tds. | n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. n.tds. | n.tds.
A 739 572 | 621 157 113 | 129 733 666 | 496
Suma 5

HAP 217 154 181 126 101 110 217 167 156
Canc.**

S)L:iﬂig 469 402 314 143 139 111 423 360 230

n.e. — no encontrado; n.tds. - no termodesorbido; BMM — HAP de baja masa molecular (fenantreno, antraceno, fluoranteno y
pireno), **Canc — HAP cancerigenos (benzo[a]antraceno, criseno, benzo[b]flouranteno, benzo[k]flouranteno y benzo[a]pireno).

6.2.1 Variacion diaria

La figura 2 muestra la serie de tiempo de los HAP y quinonas del 2 al 23 de mayo 2020. Se
obtuvieron 284 observaciones validas. A partir del 14 de mayo se observé un incremento en las
concentraciones de HAP de baja masa molecular (178-202 g mol?) de hasta 1 orden de magnitud.
En las figuras 2 y 3 se aprecia el comportamiento del reteno, considerado un HAP marcador de la
guema de biomasa suave (Ramdahl 1983). Las quinonas (figura 3) siguieron un patrén similar, no
asi los HAP cancerigenos (figura 2) de mayor masa molecular con similares concentraciones
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durante toda la campafia de medicién, sugiriendo que la quema de biomasa no fue su principal fuente
de emision.
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Figura 2. Serie de tiempo del 2 al 23 de mayo del 2020. Izquierda — suma de 4 HAP de baja masa molecular
(azul) (178-202 g mol?): (fenantreno, antraceno, fluoranteno y pireno) y reteno (naranja). Derecha —
suma de 5 HAP cancerigenos (IARC 1989, 2010, 2012), de masa molecular 228-252 g mol* (azul)
(benzo[a]antraceno, criseno, benzo[b]flouranteno, benzolk]flouranteno, benzo[a]pireno) y reteno
(naranja).
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Figura 3. Serie de tiempo del 2 al 23 de mayo del 2020. Suma de 5 oxi-HAP (azul) (180-258 g mol?):
(benzofenona, 9-fluorenona, 1- fenalenona, antraquinona, benzantrona) y reteno (naranja).

La figura 4 ilustra la comparacion de las concentraciones de HAP y oxi-HAP entre las temporadas
de no incendios e incendios. La prueba de Kruskal-Wallis sugirié medianas diferentes para las sumas
de los analitos (p<0.001). Siendo las concentraciones en la temporada de incendios mayores entre
1.1 (Floureno) y 5.4 veces (Tripticeno) que en no incendios. Este mismo comportamiento se observo
para la mayoria de los compuestos individuales (p<0.05), excepto para 4,5-metilfenantreno,
benzo[a]fluoreno, benzo[a]antraceno, 5-metilcriseno, trifenileno y perileno (p>0.05). Caso opuesto se
encontré para 9,10-dimetilfenantreno, 3,6-dimetilfenantreno y ciclopenta[cd]pireno siendo 1.3, 1.5y
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4.3 veces, respectivamente, mas abundantes en temporada de no incendios que en incendios

(p<0.05).
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Figura 4. Concentraciones de la suma de 4 HAP de masa molecular 178-202 g mol* (fenantreno, antraceno,
fluoranteno y pireno), suma de 5 HAP cancerigenos (IARC 1989, 2010, 2012), de masa molecular 228-
252 g mol! (benzo[a]antraceno, criseno, benzo[b]flouranteno, benzo[k]flouranteno, benzo[a]pireno) y
5 oxi-HAP de masa molecular 180-258 g mol! (benzofenona, 9-fluorenona, 1-fenalenona,
antraquinona, benzantrona).
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Figura 6. Comparacion de NO, NO2, NOx y Oz en ppb, y PM2s en ug m3, entre las temporadas de no incendios
(2 al 13 de mayo), vs. incendios (14 al 23 de mayo).

Las concentraciones de los contaminantes criterio entre las temporadas de incendios para NO2z, NOx
y PMzs fueron mayores que en no incendios (p<0.001), mientras que para NO y Os fueron similares
(p>0.05).

6.2.2 Variacion horaria

La figura 7 muestra la distribuciéon horaria de HAP, mientras que la figura 8 de quinonas. Se
detectaron sistematicamente 27 de los 33 HAP analizados. La suma de los 4 HAP de baja masa
molecular presentaron dos maximos en sus medianas, el primero alrededor de las 8:00 am y el
segundo alrededor de las 17:00. Las medianas de la suma de HAP carcinégenos presentaron
maximos entre 8:00 am y 10:00 am y entre 8:00 y 9:00 pm (p<0.001). Este comportamiento
corresponde a la circulacion vehicular previamente observada por Amador-Mufioz et al. (2020a),
pero con retardo de dos horas por la mafiana con respeto a lo observado en 2018. Probablemente
debido a la reduccién de la movilidad asociada con el desarrollo de actividades de distinta indole a
lo laboral.
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Figura 7. Distribucion horaria de las medianas de: izquierda — suma de 4 HAP entre 178 y 202 g mol?
(fenantreno, antraceno, fluoranteno y pireno), KW, p no calculado y derecha —suma de 5 HAP
cancerigenos entre 228 y 252 g mol! (Benzo[a]antraceno, Criseno, Benzo[b]flouranteno,
BenzolKk]flouranteno, Benzo[a]pireno) KW, p<0.001.
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Debido a que algunas quinonas son de origen primario y otras secundario (Fine et al. 2003, Jakober
et al. 2007), se decidié6 mostrar su distribucién horaria individualmente (Figura 8). Se detectaron
sistematicamente 5 de los 7 oxi-HAP analizados. Aunque se ha reportado que la 5,12-
naftacenquinonay la 1,2-benzantroquinona tienden a absorberse en la fase particulada (Vione et al.
2004), no se encontraron en este estudio.

Mayor variabilidad diurna se observo de 0 h a 24 h para 9-fluorenona y antraquinona, lo que
probablemente gener6 que sus medianas no mostraran diferencias significativas (p>0.05). Por el
contrario, menor variabilidad intra-horaria se observd para 1-fenalenona y benzantrona, mostrando
maximos entre 6 hy 9 h (Figura 8a), para la primera y entre 8 h y 9 h para la segunda (figura 8b)
(p<0.05). Probablemente asociados con emisiones primarias de origen vehicular.

6.3 Fuentes de emision

A diferencia de los HAP que se emiten directamente de los procesos de combustion, las fuentes de
emision de oxi-HAP en la atmésfera pueden ser tanto por emisién directa a través de procesos de
combustién incompleta de una amplia variedad de materiales; asi como por conversién atmosférica
en la tropdsfera de HAP (Albinet et al. 2007, Vu-Duc et al. 2007) u otras moléculas precursoras
(Phousongphouang y Arey, 2003, Webb et al. 2006). Por ejemplo, algunas fuentes de emision
primaria son la combustion de residuos domeésticos (Olson y Norris 2008, Sidhu et al. 2005) y de
biomasa (Gullett et al. 2003) como la madera de pino (Fitzpatrick et al. 2007).

Se ha observado que la oxidacion del antraceno y del fluoreno via radical NO3z- durante la noche con
el radical OH- durante el dia (Vione et al. 2006) produce derivados secundarios como quinonas y
nitroderivados. Las tasas entre oxi-HAP y su HAP precursor pueden proporcionar evidencia de las
reacciones fotoquimicas sobre los HAP (Reisen y Arey 2005). Entre mayor sea la tasa, mayor es la
degradacion fotoquimica del HAP precursor. La relacion antraquinona/antraceno fue ~3.5 veces fue
mayor que el promedio de 2.7 reportado previamente en noviembre 2018 (Martinez-Dominguez
2020). Lo mismo ocurrid con la relacion 9-fluorenona/fluoreno calculado en ~1.6 veces, donde
previamente se reportd en 1.1. A pesar del decremento en las concentraciones de todos los analitos
estudiados en mayo del 2020 (discutido mas adelante), el incremento en la intensidad solar en la
época seca caliente sugiere mayor fotooxidacién de antraceno y fluoreno en mayo, que, en
noviembre, con el consecuente incremento en la formacién de antraquinona y 9-fluorenona,
respectivamente. Se ha reportado que la 9,10 antraquinona se encuentra principalmente en la fase
particulada del aerosol (Lee et al. 2015); mientras que los compuestos que tienen mayor presion de
vapor (<202 g mol?t) estan principalmente distribuidos en la fase gaseosa. Las quinonas que
contienen mas de 4 anillos aromaticos tienen menor presion de vapor (>202 gmol-t) como en el caso
de la benzantrona.
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Figura 8. Distribucién horaria de las medianas de quinonas: (a) 1-fenalenona (KW, p<0.05), (b) — benzantrona
(KW, p<0.001), (c) — 9-fluorenona (KW, p=0.98); (d) — antraquinona (KW, p=0.87).

La tabla lll muestra las correlaciones entre HAP, oxi-HAP y contaminantes criterio. La figura 9 ilustra
algunos ejemplos de asociaciones entre estos contaminantes. La 9-fluorenona (180 g mol?) y la
antraquinona (208 gmolt) mostraron correlaciones débiles (R<0.05) con la mayoria de los HAP y
contaminantes criterio. Por el contrario, la 1-fenalenona (180 g mol?) y la benzantrona (230 g mol?),
mostraron fuertes correlaciones (R>0.5), especialmente con los HAP cancerigenos producidos por
combustién incompleta vehicular (Amador-Mufioz et al. 2020b) y por los NOx, también relacionados
con combustion de fuentes moviles. Lo que indica que éstas Ultimas probablemente provienen de la
combustion incompleta de gasolina y diésel. Esto coincide con lo observado previamente por
Martinez-Dominguez (2020). Por el contrario, las dos primeras quinonas no son contaminantes
primarios emitidos por la combustion vehicular (Wang et al. 2011) sino que probablemente se forman
en la atmdsfera como productos de la oxidacion, o bien, generados por otras fuentes distintas a los
procesos de combustién vehiculares. La abundancia de 9-fluorenona y antraquinona fue entre 6 y 7
veces mayor que 1l-fenalenona y benzantrona, lo que sugiere que, si las quinonas son de origen
secundario, entonces los procesos de formacién tienen mayor impacto en la masa de las PMz.s que
los compuestos de origen primario emitidos por procesos de combustion vehicular.

15



Tabla Ill. Correlaciones de Spearman entre oxi-HAP vs HAP y contaminantes criterio. En rojo se
indican las correlaciones significativas (p<0.05). Mientras que los valores remarcados indican las

correlaciones >0.5.

9-Fnona 1-Fenona AntQona Bzona
Fno 0.054 0.201 0.139 0.348
9-Fnona 1.000 -0.287 0.339 0.072
Fen 0.118 0.108 -0.010 0.315
Ant 0.304 0.197 0.197 0.264
2-MeAnt 0.632 0.225 0.434 0.101
1-MeAnt 0.469 -0.441 0.489 0.250
4,5-MeFen 0.522 0.040 0.505 0.525
9-MeAnt 0.055 0.115 0.072 0.191
3,6-DiMeFen -0.426 -0.067 0.106 -0.247
1-Fenona -0.287 1.000 0.197 0.651
AntQona 0.339 0.197 1.000 0.355
Flt 0.307 0.483 0.233 0.375
9,10-DiMeFen -0.203 -0.206 -0.413 -0.086
Ret 0.329 0.184 0.049 0.446
Pir 0.365 0.616 0.312 0.356
Trip 0.440 0.324 0.577 0.376
Bafno -0.216 0.487 0.086 0.593
BaA -0.140 0.681 0.115 0.632
Trif -0.508 0.686 -0.113 0.536
Cris 0.176 0.725 0.375 0.931
CPcdP -0.623 0.593 -0.164 0.399
Bzona 0.072 0.651 0.355 1.000
5-MeCris -0.218 0.174 0.199 0.465
7,12-DiMeBaA 0.164 -0.005 0.213 0.366
BbF 0.227 0.248 0.051 0.427
BKF 0.182 0.691 0.212 0.680
BjF 0.188 0.536 0.161 0.647
BeP 0.118 0.581 0.150 0.728
BaP 0.132 0.598 0.226 0.769
Per -0.071 0.489 0.051 0.549
NO 0.057 0.342 0.046 0.455
NO» -0.036 0.509 0.152 0.659
NOx -0.025 0.496 0.147 0.656
Os -0.040 -0.377 -0.070 -0.238
PM2.5 -0.240 0.101 0.295 0.440
S‘r‘n”:)el‘_f‘ HAP<228 0.134 0.382 0.330 0.387
(Szuzrging:sqgi;c 0.159 0.665 0.220 0.806
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Figura 9. Correlaciones de Spearman entre
oxi-HAP, HAP y contaminantes criterio.
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La tabla IV muestra las tasas de diagnoéstico entre pares con similares propiedades fisicoquimicas
empleadas para identificar fuentes de emision (Ravindra et al. 2008). Amador-Mufioz et al. (2020a)
propusieron las relaciones Ret/(Ret+Cris) vs Ret/(Ret+Trif) para asignar el dominio de la fuente por
quema de madera o vehicular. Valores de Ret/(Ret+Cris)>0.45 y Ret/(Ret+Trif)>0.65 fueron
relacionados especificamente con quema de biomasa suave, mientras que tasas inferiores, se
relacionaron con emisiones vehiculares. Los resultados sugieren que las principales fuentes de
emision de HAP a la atmdsfera en el suroeste de la Ciudad de México durante mayo 2020 fueron las
vehiculares principalmente por combustion de gasolina y la quema de biomasa.

Tabla IV. Tasas de diagnéstico entre marcadores de HAP para la identificacién de fuentes. En rojo
se muestran los valores que empatan con los valores de estudios previos

Relacion de HAP | Mediana Promedio + | Tasade Fuente de emision Referencia
DE referencia sugerida
Ant/(Ant+Fen) 0.17 0.23+0.21 <0.1 | Fuentes de petréleo Yunker et al. (2002)
>0.1 | Fuentes pirogénicas
FIt/(FIt+Pir) 0.42 0.39+0.17 <0.5 | Emisiones de gasolina | Tobiszewski y Namiesnik
(2012)
>0.5 | Emisiones de diesel
BaA/(BaA+Cris) 0.47 0.45+0.12 <0.20 | Petrogénico
0.20-0.35 | Combustién gasolina Tobiszewski y Namiesnik
(2012)
>0.35 | Emisiones vehiculares
Ret/(Ret+Cris) 0.69 0.65+0.21 >0.45 | Quema de biomasa Amador-Mufioz et. al
(2020a)
Ret/(Ret+Trif) 0.80 0.76+0.18 >0.65 | Quema de biomasa Amador-Mufioz et. al
(2020a)

Las correlaciones para la mayoria de las asociaciones entre HAP y oxi-HAP con la temperatura, la
humedad relativa y la velocidad del viento fueron, de no significativas a débiles (R<0.05). En este
sentido, las rosas de vientos y retrotrayectorias se emplean ampliamente para ver el origen de los
contaminantes, aunque estas Ultimas se emplean para identificar fuentes regionales (transporte a
gran escala), dispersion y depdsito de contaminantes.

Figura 10. Retrotrayectorias del 4 de mayo a las 8 h (a) y 20 h (b); y del 19 de mayo alas 8 h (c) y 20 h (d). A
100 m (linea verde), 200 m (linea azul) y 500 m (linea roja) con 6 h previas.
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Figura 11. Rosas de vientos del 4 de mayo entre 2hy 8 h (a) y entre 14 hy 20 h (b); y del 19 de mayo entre 2
hy8h (c)yentre 14 hy 20 h (d).

La figura 10 muestra las retrotrayectorias de los dias 4 y 19 de mayo de 2020 a las 8:00 h'y 20 h,
seleccionadas por presentar altas concentraciones de HAP carcindégenos (Figura 7). Aunque las
rosas del viento de la figura 11 obtenidas con los datos de 6 h previas a las 8 h y 20 h, no coinciden
con las rosas de viento durante la noche-mafiana (2 am a 8 am) (a y c), si coinciden con las rosas
durante la tarde (2 a 8 pm) (b y d). En general, la principal aportacién de contaminantes al sitio de
muestreo proviene del norte-noreste de la Ciudad durante el dia y del sur durante la noche

6.4 Evaluacion del impacto de la calidad del aire por HAP
y oxi-HAP debido a larestriccion de la movilidad

En una campafia de muestreo previa llevada a cabo del 19 al 25 de mayo 2019 en el mismo sitio de
medicién que el presente trabajo, también se midieron HAP y oxi-HAP, entre otras especies
organicas con el TAG-CG-EM. Aungque el analisis de datos alin esta en proceso y no se han
publicado, la informacién relacionada con HAP y oxi-HAP ya fue procesada para satisfacer los
propdsitos del presente estudio. Debido a que durante 2019 se presenté un evento inusual de alta
contaminacion por particulas y ozono provocado por incendios forestales provenientes del sur,
Suroeste y Este del pais
(https://www.gob.mx/cms/uploads/attachment/file/541242/DOCUMENTO 14 MEDIDAS NECESA
RIAS VvFINAL 2.pdf), s6lo se consideraron los resultados de la primera semana (19-25 mayo 2019)
sin influencia de los incendios y considerada periodo en condiciones “normales”. Con estos datos,
se compararon las concentraciones de HAP y oxi-HAP determinados en 2020, Unicamente
considerando el periodo de no incendios (2-13 de mayo).

La figura 12 compara las medianas de los HAP y oxi-HAP en PMzs determinados en los periodos
de no incendios de cada afio. Del 19 al 25 de mayo 2019 y del 2 al 13 de mayo del 2020. La figura
también ilustra el cambio porcentual de la concentracién de 2019 a 2020. Todos los contaminantes

18


https://www.gob.mx/cms/uploads/attachment/file/541242/DOCUMENTO_14_MEDIDAS_NECESARIAS_vFINAL_2.pdf
https://www.gob.mx/cms/uploads/attachment/file/541242/DOCUMENTO_14_MEDIDAS_NECESARIAS_vFINAL_2.pdf

mostraron reducciones. Para los HAP oscilaron entre 44y 93 %, con promedio en 68+17 % mientras
que para los oxi-HAP entre 52 y 99 %, con promedio en 77£20 %.

1800
1700
1600
1500
1400
1300
1200
1100
1000

900

£ 800
700

Q 600
500
400
300
200
100

0

— 2019 100
O I 2020 90
poOO =
OO @ Reduccion 80
O 70
O O o
- 60 9
(@)
= mm s 8
30 ®
Q.
20 @
)
10 8
I I..---I.-_. - -._-.O %
o 2o 2L ow Lo Q.
E582255555 2535588888 o
< 202 59g i S
ch EEE.UI-E’
& < 2 = < HAPYy oxi-HAP

Figura 12. Medianas de las concentraciones de HAP y oxi-HAP en 2019 (2-13 de mayo, periodo normal) y 2020

(2-13 de mayo, periodo COVID-19) en los periodos de no incendios. Porcentajes de reduccién en
2020 con respecto a 2019.

Las gréaficas de la figura 13 muestran la comparacién de las concentraciones de las medianas de
los HAP y oxi-HAP entre 2019 y 2020. En todas las variables, las concentraciones en 2020 fueron
menores que en 2019 (p<0.002) (1-fenalenona, p<0.03).
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Las medidas impuestas por los gobiernos para controlar y evitar la propagacioén del virus SARS COV-
2 durante el periodo de distanciamiento y aislamiento incrementaron la calidad del aire, disminuyendo
la concentraciéon de HAP y quinonas considerados contaminantes organicos téxicos no regulados.
Estos resultados concuerdan con las reducciones reportadas de los contaminantes criterio, NOz,
SOz, CO, PM2sy PMio, no sélo en la ciudad de México (SEDEMA 2020a) sino para las 20
megaciudades del mundo (Fu et al. 2020). Reducciones directamente relacionadas con el
decremento de las emisiones provocada por el confinamiento debido a la restricciéon de la movilidad
ciudadana. Tanto en ciudades italianas (Coccia 2020) como en Wuhan (Liu et al. 2020) se observé
gue, a través del distanciamiento y aislamiento social, la contaminacion del aire se vié impactada de
manera positiva (Xiao et al. 2020). Por ejemplo, en Wuhan, los niveles de PM2s se redujeron en 44%,
en Delhi 60% y en Mumbai en 34% (Sharma y Balyan, 2020) En la Ciudad de México el porcentaje
de reduccién del trafico vehicular registrado fue 59%, 70% y 49%, en las fases de aislamiento y
contingencia, por bloqueo de actividades no indispensables. (SEMOVI, 2020). La actividad y las
emisiones reducidas de la industria y el sector de servicios también redujeron los niveles de
contaminacion del aire. Cada una de las ciudades incluidas tiene sistemas climéticos claramente
diferentes que afectan la calidad del aire. La meteorologia en la Ciudad de México esta fuertemente
influenciada por su gran altitud (SEDEMA 2020b). Las concentraciones promedio de PM2s fueron
20% mas bajas. Las concentraciones promedio de NO2 fueron 30% menores con respecto al 2019,
mientras que las concentraciones promedio de CO fueron 39% mas bajas en comparacion con 2019
(Vega et al. 2021).

7/ CONCLUSIONES

El desempefio instrumental mostré r=0.94, con limites de deteccion entre 1y 13 pg en scan completo.
En mayo del 2020, durante en el periodo de la pandemia por COVID-19, se cuantificaron 27 HAP de
33 analizados, y 5 oxi-HAP de 7 analizados. La variacion diaria de los HAP de bajo peso molecular
(178-202 g mol?!) y de los oxi-HAP siguieron el comportamiento del reteno, conocido marcador de
quema de biomasa suave. La variaciéon horaria de los HAP cancerigenos siguié el patron de
circulacién vehicular, observado previamente durante noviembre 2018. La concentracion de HAP
(mediana) oscilé entre 1 pg m= (perileno) y 356 pg m3 (fenantreno). Las concentraciones mas altas
de HAP carcinogénicos se observaron durante dos periodos, diurno: 8:00-10:00 h y nocturno: 18:00-
22:00 h.

Las principales fuentes de emision de HAP a la atmdésfera en el suroeste de la Ciudad de México
durante mayo 2020 fueron fuentes vehiculares principalmente por combustién de gasolinay la quema
de biomasa.

La concentracion de oxi-HAP (mediana) varié entre 18 pg m= (benzantrona) y 195 pg m-
(antraquinona). Los oxi-HAP mas abundantes fueron antraquinona y 9 fluorenona. Los datos
sugieren que la 1-fenalenonay la benzantrona se emitieron por la quema de combustible fésiles de
origen vehicular. Por el contrario, la 9-fluorenona y la antraquinona ademas de ser emitidos por
distinta fuente a la vehicular, probablemente se formaron en la atmdsfera por oxidacion via radicales
con NOz- o bien via con radicales OH-. Siendo sus concentraciones entre 6 y 7 veces mas
abundantes que las de 1-fenalenona y benzantrona.

La pandemia provocada por la COVID-19 provocd restricciones a la movilidad sin precedentes.
Aunque el presente estudio no considera la influencia de la meteorologia para saber con mayor
precisién la contribucién de la pandemia al decremento de los contaminantes analizados, se observo
reducciones con respecto a mayo 2019 (en el mismo sitio y medidos con el mismo procedimiento).
Los HAP redujeron entre 44 y 93 %, con promedio en 68+17% mientras que los oxi-HAP
disminuyeron entre 52 y 99 %, con promedio en 77+20%. Este decremento también se observo para
los contaminantes criterio primarios reportados para la Ciudad de México y las principales
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megal6polis del mundo. El resultado fue tener mejor calidad del aire, a costa de la vida de millones
de personas.
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