
Rev. Int. Contam. Ambie. 42, 271-291, 2026
https://doi.org/10.20937/RICA.55677

PERFILES DE EMISIÓN DE COMPUESTOS ORGÁNICOS VOLÁTILES DE VEHÍCULOS 
AUTOMOTORES EN TÚNELES DE MONTERREY Y GUANAJUATO, MÉXICO

Emission profiles of volatile organic compounds from motor vehicles in tunnels of Monterrey and Guanajuato, Mexico

Miguel MAGAÑA-REYES1, Jorge Luis PALMA-JAIMES2, Víctor Hugo PÁRAMO-FIGUEROA1, 
Salvador BLANCO-JIMÉNEZ1, Claudia Adriana MARTÍNEZ-REYES2 y Violeta MUGICA-ÁLVAREZ2*

1	Instituto Nacional de Ecología y Cambio Climático, Boulevard Adolfo Ruiz Cortines 4209, Colonia Jardines 
en la Montaña, 14210 Ciudad de México, México.

2	Departamento de Ciencias Básicas, Universidad Autónoma Metropolitana-Azcapotzalco, Av. San Pablo 420, 
Colonia Nueva El Rosario, 02128 Ciudad de México, México.

*	Autora para correspondencia: vma@azc.uam.mx

(Recibido: agosto de 2025; aceptado: abril de 2026)

Palabras clave:	 ozono, reactividad incremental, emisiones vehiculares, aerosoles orgánicos secundarios, 
hidrocarburos.

RESUMEN

Este estudio evaluó los perfiles de emisión de compuestos orgánicos volátiles (COV) de 
vehículos a gasolina en dos túneles urbanos de México: uno ubicado en Monterrey y otro 
en Guanajuato. Se realizaron campañas de muestreo utilizando recipientes para muestreo 
de aire y se analizaron 56 COV mediante cromatografía de gases, de acuerdo con los 
métodos TO-14A y TO-15 de la Agencia de Protección Ambiental de Estados Unidos 
(EPA, por su sigla en inglés). Se identificó una alta presencia de hidrocarburos aromá-
ticos y alcanos, siendo el tolueno, el isopentano, los xilenos y el etileno los compuestos 
dominantes. Las diferencias con un estudio previo en el túnel de Monterrey sugieren 
cambios en la calidad de los combustibles, en la composición del parque vehicular y en la 
tecnología automotriz de los autos nuevos. El cálculo del potencial de formación de ozono 
(PFO) mostró que los aromáticos son los principales precursores de ozono, al igual que 
en la formación de aerosoles orgánicos secundarios. Los alquenos y los aromáticos más 
reactivos (especialmente el etileno y los xilenos) fueron los principales contribuyentes a 
la reactividad del radical hidroxilo (kOH), lo que evidencia su papel central en la foto-
química atmosférica. La actualización de los perfiles de COV vehiculares incrementa el 
conocimiento y comprensión de la contribución de dichas emisiones en la formación de 
ozono y pueden utilizarse en modelos fotoquímicos de pronóstico y diagnóstico de este 
contaminante secundario. Asimismo, este trabajo refuerza la importancia de los estudios 
en túneles como herramienta para caracterizar las emisiones vehiculares en condiciones 
reales de manejo y orientar estrategias de control de emisiones a la atmósfera.
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ABSTRACT

This study evaluated the emission profiles of light-duty vehicle-derived volatile organic 
compounds (VOCs) in two urban tunnels in Mexico, one located in Monterrey and 
the other in Guanajuato. Sampling campaigns were conducted using canisters, and 

https://doi.org/10.20937/RICA.55677
mailto:vma@azc.uam.mx


M. Magaña-Reyes et al.272

56 VOCs were analyzed by gas chromatography following the United States Environmen-
tal Protection Agency (EPA) Methods TO-14A and TO-15. A high presence of aromatic 
hydrocarbons and alkanes was identified, with toluene, isopentane, xylenes, and ethylene 
being the dominant compounds. The estimation of ozone formation potential (OFP) using 
maximum incremental reactivity factors showed that aromatic compounds are the main 
ozone precursors and key contributors to the formation of secondary organic aerosols. 
Temporal variations were identified relative to a previous study conducted in the same 
tunnel in Monterrey, suggesting changes in fuel quality, vehicle fleet composition, and 
possibly in tunnel ventilation. In addition, the hydroxyl radical reactivity (kOH) of each 
species and the total reactivity in both tunnels were determined. The most reactive alkenes 
and aromatics (especially ethylene and xylenes) were the main contributors to kOH, 
highlighting their central role in the atmospheric photochemistry. The measurements 
presented here update the profiles of vehicular VOC emissions, increasing knowledge 
and understanding of the contribution of exhaust emissions to ozone formation, as they 
can be used in photochemical models for forecasting and diagnosing this secondary 
pollutant. Likewise, this work reinforces the importance of tunnel studies as a tool for 
characterizing vehicular emissions under real driving conditions and guiding atmospheric 
emission control strategies.

INTRODUCCIÓN

La contaminación atmosférica se ha convertido 
en un tema primordial a nivel mundial debido a 
los impactos que tiene en la salud humana y en los 
ecosistemas (Lovett et al. 2009, Sharma et al. 2013, 
Manisalidis et al. 2020, Ma et al. 2021). Entre los 
contaminantes que impactan la salud se encuentran 
los compuestos orgánicos volátiles (COV), constitui-
dos principalmente por carbono e hidrógeno, aunque 
pueden incluir otros elementos como oxígeno, nitró-
geno y azufre. Entre las afectaciones que los COV 
producen en el ambiente destaca su papel como pre-
cursores en la formación de ozono (O3) en presencia 
de luz solar y óxidos de nitrógeno; estas involucran 
complejas reacciones fotoquímicas que incluyen la 
generación de radicales libres que compiten por el 
óxido nítrico (NO) con el O3, provocando que este 
último se acumule (Atkinson 2000, Sun et al. 2016, 
Wu et al. 2017, Li et al. 2020). La contaminación 
por O3 provoca irritación en vías respiratorias y ojos, 
y agrava enfermedades respiratorias preexistentes 
(Nuvolone et al. 2018, Zhang et al. 2019). En las 
principales zonas urbanas mexicanas como la Ciudad 
de México (CDMX), Monterrey y Guadalajara, se 
excede con frecuencia la norma de ozono, princi-
palmente entre marzo y junio cuando se incrementan 
las emisiones de COV por las altas temperaturas 
(Cerón-Bretón et al. 2015, Jaimes-Palomera et al. 
2016, Hernández-Paniagua et al. 2017). 

Sin embargo, no todos los COV presentan la 
misma reactividad química en la atmósfera, porque 
reaccionan a diferentes velocidades con el radical 
hidroxilo (OH); por ello, para cuantificar el impacto 

relativo de cada COV en la formación y acumulación 
de O3 se utiliza la escala de reactividad incremental 
(MIR, por su sigla en inglés), desarrollada por Carter 
(1994, 2009). La producción de O3 en la troposfera 
es no lineal y puede tener dos tipos de régimen: 
limitado por óxidos de nitrógeno (NOX), cuando se 
incrementa al aumentar estos compuestos, o limita-
do por COV, cuando aumenta con las emisiones de 
estas especies. Para evaluar si una región es sensible 
a NOX o COV, se emplean distintos modelos, ya 
que cada uno captura dimensiones diferentes del 
sistema. Los modelos de transporte-químico, como 
CMAQ, CAMx y CHIMERE, permiten analizar la 
formación de O3 considerando la meteorología y la 
química en detalle, pero dependen de inventarios 
completos y de una alta demanda computacional. 
En contraste, métodos empíricos como EKMA y 
los gráficos de isopletas O3-NOX-COV ofrecen una 
lectura rápida de la sensibilidad del sistema, aunque 
con menor resolución (Mazzuca et al. 2016, Han et 
al. 2018, Kuo y Fu, 2023). Por ello, se recomienda 
el uso complementario de ambos enfoques para 
obtener un diagnóstico más robusto. Por ejemplo, la 
Zona Metropolitana del Valle de México (ZMVM) 
ha sido identificada como región sensible a COV; 
por lo tanto, debe procurarse la reducción de estos 
compuestos para disminuir de manera efectiva las 
concentraciones de O3 (Peralta et al. 2021, Akther 
et al. 2025).

Además de ser precursores de la formación del 
ozono troposférico, los COV también son precursores 
de la formación de aerosoles orgánicos secundarios 
(AOS), ya que pueden oxidarse en la atmósfera, for-
mando compuestos con baja presión de vapor que se 
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adsorben en las partículas atmosféricas y contribuyen 
al incremento de la concentración de partículas finas 
(Atkinson 2000, Sun et al. 2016). Por ello, se han 
determinado factores de potencial de formación de 
aerosol orgánico secundario relativos al tolueno en 
algunos COV (Derwent et al. 2010).

Entre las diversas fuentes emisoras de COV están 
las fuentes móviles, principalmente en las grandes 
ciudades por la quema y evaporación de los com-
bustibles, que emiten compuestos tóxicos como los 
BTEX: benceno (clasificado como carcinógeno por 
la Agencia Internacional para la Investigación sobre 
el Cáncer [IARC]), tolueno (especie neurotóxica y 
mutagénica), etilbenceno y xilenos (Adamović et al. 
2013, Bolden et al. 2015, Saunois et al. 2016, Macedo 
et al. 2017, Muda et al. 2023).

Para determinar la composición y los perfiles 
de las emisiones vehiculares, se utilizan diferentes 
métodos: pruebas en dinamómetro, mediciones en 
carretera y estudios en túnel, entre otros (Song et 
al. 2020, Fang et al. 2021, Hata et al. 2022). Estos 
últimos tienen la ventaja de determinar el promedio 
de las emisiones de un gran número de vehículos du-
rante el manejo en tráfico real (Stemmler et al. 2005, 
Hung-Lung et al. 2007) y de aislar las emisiones 
vehiculares de otras fuentes, ya que estas no se ven 
afectadas por la degradación fotoquímica (Mugica 
et al. 1998, Zhang et al. 2018). Sin embargo, dentro 
del túnel suelen registrarse velocidades de crucero 
relativamente constantes y no se reproducen algunas 
condiciones reales de conducción, como el ralentí 
prolongado, el frenado y el arranque frecuentes, las 
aceleraciones bruscas o los arranques en frío, que 
contribuyen a las emisiones de COV. Por ello, los 
perfiles de emisión obtenidos no reflejan fielmente 
las condiciones reales de operación de la flota ve-
hicular.

xxEl objetivo de este trabajo fue caracterizar y 
comparar los perfiles de emisión de COV generados 
por vehículos automotores a gasolina que circulan 
en los túneles de Monterrey y Guanajuato, para 
comprender la variación de las emisiones vehiculares 
en entornos con condiciones físicas y dinámicas de 
tráfico distintas, así como determinar el potencial de 
formación de ozono y de aerosoles orgánicos secun-
darios que pueden generar las emisiones vehiculares. 
La hipótesis fue que los perfiles químicos observados 
reflejan diferencias sistemáticas atribuibles a facto-
res locales, como la altitud, el tipo predominante de 
combustible, las características del túnel, los patrones 
generales de circulación, la flota vehicular, etc., que 
permitirán distinguir las emisiones representativas 
de cada sitio.

MATERIALES Y MÉTODOS

Sitios de muestreo
Se muestrearon túneles para identificar los COV 

emitidos por vehículos a gasolina.

Túnel Loma Larga en Monterrey
Este túnel une los municipios de Monterrey y 

San Pedro Garza García. En 2025 se modificó su 
nombre a Agustín Basave. Está constituido por dos 
túneles paralelos de 532 m de longitud, de tres carri-
les y un sendero peatonal cada uno, con recorrido de 
aproximadamente 5 min, uno en dirección norte-sur 
y el otro sur-norte (Fig. 1). Se encuentra en el Eje 
Metropolitano 11 (25º 39’ 32.1” N, 100º 20’ 11.2” O), 
a 1.5 km del sitio donde se tomó una muestra am-
biental que sirvió de referencia (25º 40’ 23.0” N, 
100º 20’ 32.6” O).

Túnel El Barretero en Guanajuato
Se encuentra en el municipio de Guanajuato. Es 

uno de los 23 túneles subterráneos que conforman 
una red de más de 9 km. Mide 815 m de longitud en 
dirección oeste-este y cuenta con un sendero pea-
tonal con un recorrido de aproximadamente 9 min 
(Fig. 2). Se encuentra entre la Glorieta Monumento 
a Cervantes y la avenida Paseo de la Presa (21º 00’ 
39.0” N, 101º 15’ 16.7” O), a 600 m del sitio (21º 00’ 
60.0” N, 101º 15’ 14.2” O), donde se tomaron mues-
tras ambientales como referencia.

Fig. 1.	 Ubicación del túnel Loma Larga en Monterrey, Nuevo 
León, México. El punto amarillo indica el sitio de las 
muestras ambientales (El Obispado). Fuente: elaboración 
propia con el programa QGIS a partir de imágenes de 
Google Maps (GM 2026a).
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Muestreo de compuestos orgánicos volátiles
Se utilizaron recipientes para muestreo de aire 

SUMMA de acero inoxidable de 6 L. Las muestras 
de Monterrey fueron tomadas durante la primavera 
del 2018, mientras que en Guanajuato se tomaron 
durante el verano del mismo año. En ambos casos se 
muestreó entre las 07:00 y las 10:00 a.m. (con mayor 
flujo vehicular). El recorrido a lo largo del túnel de 
Monterrey duró 3 min a una velocidad de 10.6 km/h 
con los carriles completamente llenos; el tránsito de 
autobuses, carga pesada y motocicletas no está per-
mitido, pero se registró el paso ocasional de algunos 
de estos vehículos, siendo la cantidad inferior a 30, 

tanto para motocicletas como para carga pesada, por 
lo que su impacto se consideró despreciable frente 
a los cerca de 6000 vehículos a gasolina estimados 
por hora. Durante tres días consecutivos en cada 
túnel, se realizaron muestreos instantáneos (3 min) 
e integrados (con flujo de 8.33 × 10–7 m3/s durante 
2 h). Se tomaron muestras a la entrada del túnel, a la 
mitad y, en el caso de Guanajuato, a lo largo del eje 
longitudinal del túnel; es decir, se abrió el recipiente 
para muestreo y se recorrió el túnel, cerrándolo al 
final del mismo, ya que en sistemas de ventilación 
pasiva como los túneles, las concentraciones ob-
servan el siguiente patrón: [mitad] > [a lo largo] > 
[entrada]. El tiempo de recorrido fue de 4.1 min a 
una velocidad promedio de 12 km/h, y se estimó que 
durante el muestreo circularon alrededor de 3700 
vehículos por hora. Aunque no se permite la entrada 
a vehículos pesados ni a motocicletas, hubo presencia 
esporádica de estas últimas. Con el fin de eliminar 
ruido de fondo asociado a fuentes externas y asegurar 
que el perfil reflejara solamente las emisiones vehi-
culares, se restaron las concentraciones medidas en 
la entrada del túnel de aquellas obtenidas a la mitad 
del túnel, como sugieren diversos autores (Hsu et al. 
2001, Gertler et al. 2002, Grosjean y Grosjean 2002, 
Ho et al. 2009).

Los muestreos se describen en el cuadro I: 30 
en Monterrey (seis ambientales) y 24 en Guanajuato 
(seis ambientales).

Análisis de compuestos orgánicos volátiles
Las muestras se analizaron mediante un croma-

tógrafo de gases con detector de ionización de flama 

Fig. 2.	 Ubicación del túnel El Barretero, Guanajuato, Guana-
juato, México. El punto amarillo indica el sitio de las 
muestras ambientales (Plaza de la Paz). Fuente: elabora-
ción propia con el programa QGIS a partir de imágenes 
de Google Maps (GM 2026b).

CUADRO I.	 RELACIÓN DE MUESTREOS EN LOS TÚNELES DE MONTERREY Y 
GUANAJUATO, Y MUESTRAS AMBIENTALES DE REFERENCIA.

Túnel Tipo de muestreo Posición Dirección Número de muestras

Loma Larga,
Monterrey

Instantánea Mitad
N-S 3 (1 × día)
S-N 3 (1 × día)

Integrada

Entrada N-S 3 (1 × día)
S-N 3 (1 × día)

Mitad N-S 6 (2 × día)
S-N 6 (2 × día)

De fondo NA 6 (2 × día)

El Barretero,
Guanajuato

Instantánea A lo largo O-E 6 (2 × día)

Integrada
Entrada O-E 6 (2 × día)
Mitad O-E 6 (2 × día)
De fondo NA 6 (2 × día)

NA: no aplica.
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(GC-FID, HP 6890 Series Plus, Agilent), de acuerdo 
con el protocolo TO-14A de la Agencia de Protección 
Ambiental (EPA) y con un cromatógrafo de gases 
(6890N, Agilent) acoplado a un espectrómetro de 
masas GC-MS (5975B, Agilent), de acuerdo con 
el protocolo TO-15 de la EPA (USEPA 1999a, b). 
Ambos cuentan con un sistema de preconcentración 
criogénica ENTECH 7100A, que utiliza nitrógeno 
líquido de ultra alta pureza para enriquecer las mues-
tras mediante un método de micropurga y trampa. Se 
inyectaron 400 mL de la muestra y se hicieron pasar a 
través de trampas criogénicas, donde se adsorbieron 
los COV a –150 ºC. Posteriormente, se desorbieron 
a 20 ºC a un volumen menor (40 mL) para concen-
trarlos (INECC 2018, Palma-Jaimes 2018, Mugica-
Álvarez et al. 2020). El GC-FID utilizó una columna 
GS-ALUMINA (30 m, 0.53 mm de diámetro interno) 
y el GC-MS una columna GS-GasPRO (60 m × 
0.32 mm × 1.0 µm); el gas portador fue helio. Se 
cuantificaron 56 COV (Cuadro II).

Control de calidad (QA/QC)
Antes de la toma de muestras, los recipientes 

para muestreo de aire se calentaron y se purgaron 
al vacío con un sistema ENTECH (Modelo 3000, 
Entech Instruments). Tres blancos, consistentes en 
recipientes llenados con nitrógeno de ultra alta pure-
za, se procesaron en las mismas condiciones que las 
muestras para verificar la ausencia de contaminación, 
evaluar el ruido de fondo instrumental y asegurar la 
integridad del procedimiento cromatográfico.

La calibración del GC-FID se realizó con estándar 
certificado de una mezcla de 58 COV (PAMS J58, 
Sumitomo Seika Chemicals, Osaka, Japón) y se prepa-
raron curvas de calibración con nitrógeno (99.995 %) 
utilizando un diluyente de gas dinámico que mostró una 
elevada linealidad, exactitud y precisión (R2 > 0.99). Los 
límites de cuantificación variaron de 0.43 ppbV para el 
isobutano a 1.09 ppbV para el propano y el propileno.

La calibración del cromatógrafo GC-MS, se 
realizó con un patrón certificado de una mezcla de 

CUADRO II. COMPUESTOS ANALIZADOS EN EL PRESENTE ESTUDIO.

Saturados Insaturados
Aromáticos Porcentajes de 

recuperación (%)Alcanos Porcentajes de
recuperación (%)

Alquenos Porcentajes de
recuperación (%)

Etano 94.64 Etileno 92.55 Benceno 120.31
Propano 98.79 Propileno 106.12 Tolueno 131.45
Isobutano 104.22 1-Buteno 83.85 Etilbenceno 90.50
Butano 109.38 Trans-2-buteno 88.03 p-Xileno 95.00
Isopentano 83.82 Cis-2-buteno 89.48 m-Xileno 95.00
n-Pentano 92.70 1-Penteno 97.77 Estireno 88.00
2,2-Dimetilbutano 96.08 Trans-2-penteno 101.32 o-Xileno 87.30
2,3-Dimetilbutano 87.18 Isopreno 112.61 Isopropilbenceno 121.39
Ciclopentano 90.60 Cis-2-penteno 101.72 n-Propilbenceno 122.97
2/3-Metilpentano 105.40 1-Hexeno 90.48 1-Etil-4-metilbenceno 129.72
n-Hexano 120.80 Alquinos Porcentajes de

recuperación (%)
1-Etil-3-metilbenceno 125.51

2,4-Dimetilpentano 94.28 1,3,5-Trimetilbenceno  84.10
Metilciclopentano 104.87 Acetileno 94.04 1-Etil-2-metilbenceno 127.25
2-Metilhexano 99.91 1,2,4-Trimetilbenceno 86.50
Ciclohexano 101.74 1,2,3-Trimetilbenceno 130.78
2,3-Dimetilpentano 106.26 1,3-Dietilbenceno 138.16
3-Metilhexano 98.44 1,4-Dietilbenceno 141.66
2,2,4-Trimetilpentano 111.65
n-Heptano 99.29
Metilciclohexano 120.75
2,3,4-Trimetilpentano 99.91
2-Metilheptano 105.11
3-Metilheptano 103.90
n-Octano 103.58
n-Nonano 116.57
n-Decano 97.75
n-Undecano 111.30
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gases con 62 COV (Linde Spectra Environmental 
Gases). Los límites de cuantificación variaron de 
0.19 ppbV para el cis-2-penteno a 0.77 ppbV para 
el n-decano en el estudio de Monterrey, mientras 
que en Guanajuato variaron de 0.19 ppbV para 
el cis-2-penteno a 0.86 ppbV para el tolueno. En 
ambos casos, se tuvo alta linealidad, exactitud y 
precisión (R2 > 0.99). Para fines de comparación 
con otros estudios, se convirtieron las unidades a 
µg/m3, usando condiciones estándar de presión y 
temperatura. Una vez sincronizado y limpiado el 
GC-MS, se probó su funcionamiento corriendo una 
muestra con 1-bromo-3-fluorobenceno (BFB) líqui-
do, para asegurar el cumplimiento de los requisitos 
de desempeño antes de analizar muestras.

Determinación de potencial de formación de 
ozono (PFO)

Se determinó el potencial de formación de ozo-
no a partir de los valores de máxima reactividad 
incremental (MIR). Si bien estos factores fueron 
determinados en las condiciones de California (Carter 
1994, 2009), son una escala de referencia que se ha 
utilizado en numerosos estudios en el mundo, como 
China, Inglaterra, México, Tailandia, entre otros (Li 
et al. 2009, Mugica-Álvarez et al. 2020, Zou et al. 
2021, Pinthong et al. 2022, Zhao et al. 2023, Wang 
et al. 2025). Para la estimación, se multiplican las 
concentraciones en masa de cada compuesto por su 
valor MIR correspondiente (ecuación 1).

PFO = [COV ]i
  × MIRi	 (1)

donde [COV]i es la concentración del COV de interés 
(µg/m3); MIRi es la máxima reactividad incremen-
tal determinada por Carter para el COV de interés 
(g O3/g COVi), y PFO es la máxima concentración de 
ozono formado a partir del COV de interés (µg/m3).

Determinación de la reactividad de COV con el 
radical •OH

De acuerdo con Jaimes-Palomera et al. (2016), 
los COV presentan reactividad con radicales (como 
•OH), lo cual indica que pueden ser precursores de 
procesos fotoquímicos, entre ellos la formación de 
ozono. Para calcular la reactividad de los COV con 
el radical •OH (ecuación 2), se emplearon constantes 
de reacción de la literatura (McGillen et al. 2020, 
Shaw et al. 2020, Xin et al. 2024). Posteriormente, 
se determinó el porcentaje de contribución de cada 
COV a la reactividad total (Atkinson, 1997).

Ri i= kȮH*[COV] 	 (2)

donde Ri reactividad al •OH del COV de interés 
(1/s); [COV]i es la concentración del COV de inte-
rés (molec/cm3), y kOHi es la constante de velocidad 
de reacción del COV de interés con el radical •OH 
(cm3/molec × s).

Determinación de la formación de aerosol orgá-
nico secundario

Para estimar la formación de aerosol orgánico 
secundario (FAOS) se utilizaron las constantes deter-
minadas por Derwent et al. (2010). Para la estimación 
del FAOS, se multiplicaron las concentraciones en 
masa de cada compuesto por su respectivo potencial 
de formación de aerosol orgánico secundario (PFAOS) 
relativo al tolueno, y por el rendimiento absoluto de 
formación de AOS a partir de tolueno (ecuación 3). 
Este último se determina considerando las concen-
traciones de NOx en la zona de estudio y algunos 
parámetros meteorológicos del día de muestreo 
(temperatura, humedad relativa, radiación y presión 
atmosférica).

[AOS] = [COV ]i
× (

PFAOSi

100 )	 (3)

donde [AOS] es la concentración de aerosol orgánico 
secundario (µg/m3); [COV]i es la concentración del 
COV de interés (µg/m3), y PFAOSi es el potencial de 
formación de aerosol orgánico secundario respecto 
al tolueno determinado por Derwent para el COV de 
interés (g AOS/g COVi)

RESULTADOS

Comparación entre mediciones a la entrada y a 
la mitad del túnel

Las composiciones promedio del perfil de COV a la 
entrada presentaron diferencias significativas respecto 
de las determinadas a la mitad del túnel, lo que evidencia 
orígenes distintos. Al comparar el orden de contribución 
de los COV antes y después de corregir las concentra-
ciones a mitad de los túneles mediante la sustracción 
de las concentraciones de entrada, se observó que los 
principales compuestos (xilenos, tolueno, isopentano, 
trimetilbencenos, etileno y etilmetilbencenos) mantu-
vieron sus posiciones dominantes, lo que indica que es-
tos compuestos provienen de emisiones vehiculares. En 
contraste, la contribución relativa de compuestos como 
propano y butano disminuyó, lo que demuestra que una 
fracción importante de su concentración proviene del 
aire exterior y no del escape vehicular. Finalmente, los 
compuestos que terminaron en posiciones muy bajas 
no mostraron incrementos atribuibles al tránsito, por 
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lo que no forman parte del perfil de emisión vehicular. 
Lo anterior confirma la utilidad de corregir las concen-
traciones del punto medio restando las de entrada para 
eliminar la influencia del fondo atmosférico y obtener 
un perfil vehicular representativo. Asimismo, se verificó 
que la dinámica interna del túnel fue consistente con lo 
reportado en la literatura, lo que valida que la muestra 
del punto medio representa adecuadamente el tramo 
de mayor acumulación de emisiones (Deng et al. 2018, 
Hwang et al. 2023).

Comparación entre mediciones a la mitad y a lo 
largo del túnel

La medición a lo largo del túnel se realizó con el 
objetivo de comparar la composición obtenida en ese 
recorrido con la composición promedio registrada 
en el punto medio del túnel. El análisis mostró que 
la composición de más del 97 % de los compuestos 
no presentó diferencias significativas entre ambas 
estrategias de muestreo. Tampoco hubo diferencias 
significativas en el 98 % de la composición de los 
muestreos instantáneos comparada con la de los 
muestreos integrados. Este comportamiento es con-
sistente con lo reportado por Mugica-Álvarez et al. 
(2020), quienes documentaron que con los muestreos 
instantáneos se obtiene el mismo perfil de emisiones 
promedio en el túnel que con las muestras integra-
das y demostraron que, aunque las concentraciones 
cambian con la variación del número de vehículos 
que transitan por el túnel o el sitio de muestreo en 
la ciudad, el perfil de emisiones es relativamente 
constante cuando el tipo de vehículos es de gasolina. 
Para obtener los perfiles definitivos se promediaron 
tanto las composiciones de COV de las muestras 
integradas como las instantáneas (Cuadro III). 
Se corroboró que es posible obtener perfiles de COV 
representativos con una logística más sencilla me-
diante muestreos instantáneos, ya sea a lo largo del 
túnel o a mitad del mismo. Cabe mencionar que la 
variabilidad en la cuantificación de los compuestos, la 
cual también es reportada en estudios similares (Chen 
et al. 2003, Hung-Lung et al. 2007, Cui et al. 2018, 
Mugica-Álvarez et al. 2020), se atribuye a que la flo-
tilla que transita en los túneles es heterogénea, ya que 
los vehículos tienen tecnologías, edades y prácticas 
de mantenimiento distintas y que adicionalmente se 
presentan en segundos aceleraciones instantáneas y 
variaciones repentinas en el flujo del tráfico y del aire.

Perfil de emisión vehicular de COV en el túnel 
de Monterrey

La figura 3 compara la concentración promedio 
encontrada en los tipos de toma, así como en los 

distintos puntos de muestreo del túnel y del ambiente 
del túnel Loma Larga. Los COV más abundantes 
en el túnel fueron isopentano (37.5 µg/m3), tolueno 
(30.4 µg/m3), butano (24.1 µg/m3), propano (20.6 µg/m3) 
y p-xileno (19.4 µg/m3), mientras que los que mos-
traron una mayor concentración en las muestras 
ambientales fueron tolueno (60.8 µg/m3), p-xileno 
(17.1 µg/m3), etano (11.3 µg/m3), propano (7.9 µg/m3) 
y o-xileno (7.2 µg/m3).

A partir de las mediciones a mitad del túnel, 
sustrayendo las mediciones a la entrada del mismo, 
se determinó la concentración promedio de cada 
COV en el túnel. Al comparar los perfiles del tú-
nel y del ambiente de Monterrey, se observa en la 
figura 4 un dominio de alcanos (53 %w), seguido 
de aromáticos (31 %w) y alquenos (13 %w) en el 
primer perfil, mientras que en el segundo hubo un 
predominio de aromáticos (56 %w), seguido de 
alcanos (37 %w).

Al comparar el perfil obtenido del túnel de Monte-
rrey (Fig. 4) con el determinado en 2009 por Araizaga 
et al. (2013), se observa que disminuyeron las emisio-
nes de alquenos, pero hubo un aumento de emisiones 
de aromáticos respecto a 2009. La concentración de 
COV reportada en el túnel en 2009 fue de 332.3 µg/m3 
(Araizaga et al. 2013), mientras que en 2018 se en-
contró una concentración promedio de 409.2 µg/m3.

Perfil de emisión vehicular de COV en el túnel de 
Guanajuato

La figura 5 compara las concentraciones de los 
muestreos instantáneos en los distintos puntos del 
túnel de Guanajuato. Los COV con mayor con-
centración en el túnel fueron tolueno (112 µg/m3), 
isopentano (86.1 µg/m3), etileno (67.4 µg/m3), 
p-xileno (60.8 µg/m3) y 1,2,4-trimetilbenceno 
(47.5 µg/m3), mientras que en la muestra ambiental 
los compuestos más abundantes fueron propano 
(21.8 µg/m3), n-undecano (9.8 µg/m3), 1-buteno 
(7.5 µg/m3), 1,4-dietilbenceno (5.8 µg/m3) y 1,3-die-
tilbenceno (5.2 µg/m3).

Al igual que en el caso del túnel de Monterrey, 
se determinó la concentración promedio de cada 
COV, utilizando las mediciones obtenidas a la mitad 
del túnel y sustrayendo las mediciones a la entrada 
del mismo. Al comparar los perfiles del túnel y del 
ambiente de Guanajuato, se observa en ambos un 
dominio de alcanos (44 %w) y aromáticos (42 %w) 
en el primer perfil, mientras que en el segundo se 
observó mayor abundancia de alcanos (55 %w), 
principalmente propano y n-butano (Fig. 6). La 
concentración de COV encontrada en el túnel fue 
de 1116.6 μg/m3.
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CUADRO III. CONCENTRACIÓN PROMEDIO Y DESVIACIÓN ESTÁNDAR DE COV EN TÚNELES.

Compuestos
Túnel Monterrey Túnel Guanajuato

Concentración  
(μg/m3)

Composición  
(%w)

Concentración  
(μg/m3)

Composición  
(%w)

Etano 8.63 ± 9.88 2.1 ± 2.5 9.84 ± 3.66 0.9 ± 0.3
Etileno 19.86 ± 16.66 4.9 ± 6.7 67.36 ± 20.19 6 ± 1.9
Propano 20.64 ± 38.64 5 ± 3.6 44.04 ± 37.74 3.9 ± 3.4
Propileno 10.53 ± 16.19 2.6 ± 1.4 29.16 ± 9.38 2.6 ± 0.9
Isobutano 10.16 ± 17.67 2.5 ± 4.4 14.88 ± 11.61 1.3 ± 1
n-Butano 24.06 ± 14.71 5.9 ± 11.1 39.18 ± 26.88 3.5 ± 2.4
Acetileno 13.15 ± 11.07 3.2 ± 2.3 35.48 ± 8.25 3.2 ± 0.8
1-Buteno 9.14 ± 14.89 2.2 ± 3.7 12.2 ± 12.28 1.1 ± 1.1
Trans-2-buteno 3.14 ± 5.82 0.8 ± 1.4 2.08 ± 0.82 0.2 ± 0.1
Cis-2-buteno 1.67 ± 4.45 0.4 ± 1.1 1.91 ± 0.61 0.2 ± 0.1
Isopentano 37.47 ± 64.59 9.2 ± 6.1 86.07 ± 36.55 7.7 ± 3.3
1-Penteno 1.17 ± 3.68 0.3 ± 0.9 2.04 ± 1.02 0.2 ± 0.1
n-Pentano 14.75 ± 25.25 3.6 ± 2.3 43.48 ± 18.96 3.9 ± 1.7
Trans-2-penteno 6.06 ± 10.03 1.5 ± 2.5 4.55 ± 1.99 0.4 ± 0.2
Isopreno 0.08 ± 3.69 0 ± 0.9 1.9 ± 0.69 0.2 ± 0.1
Cis-2-penteno 2.56 ± 4.15 0.6 ± 1 2.13 ± 0.95 0.2 ± 0.1
2,2-Dimetilbutano 2.42 ± 4.22 0.6 ± 1 12.55 ± 4.4 1.1 ± 0.4
2,3-Dimetilbutano 2.93 ± 4.47 0.7 ± 1.1 10.62 ± 3.18 1 ± 0.3
Ciclopentano 5.4 ± 8.43 1.3 ± 2.1 16.82 ± 4.41 1.5 ± 0.4
2/3-Metilpentano 17.58 ± 28.24 4.3 ± 7 44.67 ± 11.68 4 ± 1.1
1-Hexeno  DLD DLD 1.32 ± 0.18 0.1 ± 0
n-Hexano 9.14 ± 18.85 2.2 ± 4.7 25.72 ± 5.97 2.3 ± 0.6
2,4-Dimetilpentano 1.81 ± 2.42 0.4 ± 0.6 3.75 ± 0.68 0.3 ± 0.1
Metilciclopentano 5.01 ± 8.24 1.2 ± 2.1 10.57 ± 2.45 0.9 ± 0.2
Benceno 14.08 ± 19 3.4 ± 4.8 38.99 ± 8.33 3.5 ± 0.8
2-Metilhexano 5.2 ± 7.43 1.3 ± 1.9 17.54 ± 3.03 1.6 ± 0.3
Ciclohexano 0.89 ± 1.74 0.2 ± 0.4 5.64 ± 0.99 0.5 ± 0.1
2,3-Dimetilpentano 2.39 ± 3.2 0.6 ± 0.8 5.86 ± 1.1 0.5 ± 0.1
3-Metilhexano 5.59 ± 8.08 1.4 ± 2 20.11 ± 3.52 1.8 ± 0.3
2,2,4-Trimetilpentano 19.1 ± 25.74 4.7 ± 1.5 16.29 ± 3.53 1.5 ± 0.3
n-Heptano 4.67 ± 6.41 1.1 ± 1.6 18.04 ± 2.68 1.6 ± 0.3
Metilciclohexano 1.85 ± 2.65 0.5 ± 0.7 4.04 ± 0.89 0.4 ± 0.1
2,3,4-Trimetilpentano 6.46 ± 8.34 1.6 ± 2.1 6.26 ± 1.6 0.6 ± 0.1
2-Metilheptano 2.41 ± 3.13 0.6 ± 0.8 7.82 ± 1.43 0.7 ± 0.1
Tolueno 30.4 ± 45.02 7.4 ± 4.3 112.02 ± 14.75 10 ± 1.5
3-Metilheptano 3.45 ± 4.88 0.8 ± 1.2 13.32 ± 2.24 1.2 ± 0.2
n-Octano 3.17 ± 3.29 0.8 ± 0.8 9.47 ± 1.97 0.8 ± 0.2
Etilbenceno 10.39 ± 13.58 2.5 ± 1.4 27.88 ± 5.18 2.5 ± 0.5
p-Xileno 19.36 ± 24.7 4.7 ± 2.2 60.81 ± 13.74 5.4 ± 1.3
m-Xileno 10.38 ± 14.1 2.5 ± 1.5 30.32 ± 4.77 2.7 ± 0.5
n-Nonano 1.66 ± 2.3 0.4 ± 0.6 5.54 ± 1.22 0.5 ± 0.1
Estireno 3.15 ± 5.71 0.8 ± 1.4 7.02 ± 2.79 0.6 ± 0.3
o-Xileno 10.44 ± 13.43 2.6 ± 3.4 38.09 ± 7.04 3.4 ± 0.7
Isopropilbenceno  DLD DLD 1.37 ± 0.67 0.1 ± 0.1
n-Propilbenceno 0.95 ± 3.2 0.2 ± 0.8 6.95 ± 1.44 0.6 ± 0.1
1-Etil-4-metilbenceno 6.59 ± 10.66 1.6 ± 2.7 26.14 ± 5.82 2.3 ± 0.5
1-Etil-3-metilbenceno 2.69 ± 5.33 0.7 ± 1.3 13.1 ± 2.73 1.2 ± 0.3
1,3,5-Trimetilbenceno 3.01 ± 6.08 0.7 ± 1.5 12.2 ± 2.98 1.1 ± 0.3
1-Etil-2-metilbenceno 1.4 ± 4.62 0.3 ± 1.1 10.69 ± 2.69 1 ± 0.3
1,2,4-Trimetilbenceno 12.11 ± 19.44 3 ± 1.8 47.53 ± 11.13 4.3 ± 1
1,2,3-Trimetilbenceno DLD DLD 12.05 ± 5.11 1.1 ± 0.5
1,3-Dietilbenceno DLD DLD 3.05 ± 9.36 0.3 ± 0.8
1,4-Dietilbenceno DLD DLD 16.21 ± 6.83 1.5 ± 0.6
Total 409.17 ± 130.5 1116.62 ± 76.98

DLD: debajo del límite de detección.
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Fig. 3.	 Concentración de contaminantes entre las muestras del túnel de Monterrey 
y la muestra ambiental.
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Fig. 4.	 Comparación de los perfiles de compuestos orgánicos volátiles en el túnel 
de Monterrey (Mty) en 2009 (Araizaga et al. 2013) y en 2018 (este estudio), 
y con el perfil ambiental de 2018.
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Fig. 5.	 Concentración de contaminantes en las muestras del túnel de Guanajuato y 
en la muestra ambiental.
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Comparación entre los perfiles de emisión vehi-
cular de COV

Se compararon los perfiles de vehículos a gasolina 
en ambos túneles, encontrando diferencias significati-
vas en 36 de los 54 compuestos. Los compuestos que 
no tuvieron diferencias significativas aplicando las 
pruebas t-Student, t-Welch y Mann-Whitney, según 
corresponda, entre ambos perfiles, fueron: propano 
(M-W, p: 0.74), propileno (t-Student, p: 0.47), bu-
tano (M-W, p: 0.05), acetileno (t-Student, p: 0.19), 
isopentano (t-Student, p: 0.74), n-pentano (t-Student, 
p: 0.21), 2/3-metilpentano (t-Student, p: 0.87), ben-
ceno (M-W, p: 0.05), 2,3-dimetilpentano (t-Student, 
p: 0.72), tolueno (t-Student, p: 0.62), n-octano (M-W, 
p: 0.26), etilbenceno (t-Student, p: 0.26), p-xileno 
(t-Student, p: 0.99), m-xileno (t-Student, p: 0.06), 
n-nonano (t-Student, p: 0.14), n-decano (t-Student, 
p: 0.55), 1,3-dietilbenceno (M-W, p: 0.71) y n-unde-
cano (t-Welch, p: 0.67). Asimismo, al compararlos 
con el perfil obtenido en la CDMX por Mugica-
Álvarez et al. (2020), los tres COV dominantes son 
alcanos, seguidos por tolueno, mientras que en los 
túneles de Monterrey y Guanajuato predominan 
los xilenos y el tolueno seguidos por el isopentano 
(Fig. 7).

Los perfiles de COV obtenidos en los túneles de 
Monterrey y Guanajuato, así como el de vehículos a 
gasolina en la CDMX (Mugica-Álvarez et al. 2020), 
confirman que los compuestos orgánicos volátiles 
emitidos por fuentes vehiculares en México están 
dominados por alcanos y aromáticos (Cuadro III). 
Esta tendencia concuerda con estudios previos, los 
cuales han identificado a los BTEX e isopentano 
como los principales compuestos derivados de la 
combustión incompleta y evaporación de gasolina 
(Adamović et al. 2013, Macedo et al. 2017) y con lo 
reportado en estudios en túneles alrededor del mundo 
(Cuadro IV).

Potencial de formación de ozono
Se determinó el potencial de formación de ozono 

de los COV medido con los perfiles promedio de 
cada túnel, encontrando que los compuestos que más 
contribuyen a la formación y acumulación de este 
contaminante secundario en Monterrey y Guanajua-
to fueron xilenos (19.5 y 20.9 %w), etileno (11.9 y 
13.5 %w), trimetilbencenos (9.5 y 15.7 %w), butenos 
(10.6 y 3.9 %w), tolueno (8.1 y 9.9 %w), propileno 
(8.1 y 7.5 %w), etilmetilbencenos (3.8 y 6.0 %w), 
pentenos (6.6 y 1.9 %w), isopentano (3.6 y 2.8 %w) 
y etilbencenos (2.1 y 1.9 %w), respectivamente. La 
figura 8 muestra que no necesariamente los compues-
tos de mayor abundancia son los que más contribuyen 
a la formación de ozono.

Se encontró un dominio de compuestos aro-
máticos y alquenos en la formación de ozono 
(Fig. 9), lo cual coincide con los mecanismos des-
critos por Solaz-Portolés (2001) y con lo reportado 
por Mugica-Álvarez et al. (2020) en túneles de la 
CDMX.

Reactividad de los COV con el radical •OH
La evaluación de la reactividad de los COV frente 

al radical hidroxilo (•OH), con base en sus constan-
tes cinéticas reportadas, mostró que los compuestos 
más reactivos fueron etileno y propileno, los cuales, 
además de su alta velocidad de reacción, se ubicaron 
dentro de los cinco compuestos con mayor contribu-
ción a la potencial formación de ozono. Este grupo 
también incluyó a los xilenos, trimetilbencenos y 
tolueno, lo que refleja que tanto los alquenos ligeros 
como los aromáticos de alto rendimiento fotoquímico 
dominan el potencial oxidante de la mezcla observada 
(Cuadro V). Lo anterior coincide con lo reportado 
por Velasco et al. (2007) y Jaimes-Palomera et al. 
(2016), quienes encontraron que los compuestos más 
reactivos son los alquenos, principalmente el etileno 
y el propileno.

Potencial de formación de aerosol orgánico se-
cundario

La estimación del potencial de formación de ae-
rosol orgánico secundario de los COV medidos en 
los túneles de Monterrey, Guanajuato y la CDMX 
(Mugica-Álvarez et al. 2020) mostró que los COV 
que más aportaron fueron tolueno (30.8, 34.4 y 
40.4 %w), xilenos (32.2, 31.6 y 28.5 %w), benceno 
(13.2, 11.1 y 11.1 %w) y etilbenceno (11.7, 9.6 y 8.9 %w). 
En la figura 10 se observa que, al igual que en el caso 
de la formación de ozono, los COV más abundantes 
no fueron los que más contribuyeron en la formación 
de aerosol orgánico secundario.

Perfil del túnel (Gto, 2018)
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Fig. 6.	 Composición de compuestos orgánicos volátiles en el 
túnel de Guanajuato (Gto) y la muestra ambiental (2018).
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DISCUSIÓN

Las diferencias observadas en las concentra-
ciones de COV entre los túneles y las muestras 
ambientales permiten distinguir el aporte vehicular 
del de otras fuentes. En Monterrey, se presentó una 
alta concentración de aromáticos en las muestras 
ambientales, principalmente tolueno y p-xileno, 
que puede ser indicativo de la contribución de otras 
fuentes de emisión de estos compuestos, como 
son uso de disolventes, pinturas, desengrasantes 
y emisiones de la zona industrial, mientras que en 
el caso de los alquenos hay poca contribución de 
otras fuentes y las concentraciones presentes se 
deben a la fuente vehicular que se ha diluido en 
el ambiente.

En contraste, en Guanajuato, el predominio de 
propano y butano en las muestras ambientales, lo 
que incrementa la contribución de los alcanos, se 
atribuye a la distribución y manejo del gas licua-
do de petróleo (gas LP), con base en estudios que 
documentan la presencia de estos compuestos en 
áreas urbanas mexicanas debido a su uso doméstico 
(Montero-Montoya et al. 2018). De acuerdo con el 
inventario de emisiones de contaminantes criterio y 
precursores de Guanajuato (SAMA 2021), el manejo 
y distribución de gas LP contribuyó con un 7.9 %w 
de emisión de COV en el estado. Esta diferenciación 
refuerza la utilidad del muestreo en túneles para aislar 
y caracterizar de manera específica las emisiones de 
origen vehicular. Las altas concentraciones de COV 
cuantificadas en los túneles son un indicador de 
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exposición a estos compuestos de los peatones que 
atraviesan estos túneles diariamente, ya que inhalan 
de 5 a 15 min estas emisiones, incrementando los 
riesgos a la salud, principalmente por el benceno 
que llega a alcanzar hasta 35 y 50 μg/m3 en los an-
dadores de los túneles de Monterrey y Guanajuato, 
respectivamente.

Al comparar los resultados del túnel de Monterrey 
con lo reportado por Araizaga et al. (2013), se observa 
un leve aumento en la concentración total de COV 
entre 2009 (332.26 μg/m3) y 2018 (409.17 μg/m3), lo 
cual puede depender del horario en el que se mues-
trearon las emisiones de COV. También se detectó un 
cambio en la composición relativa de los compuestos: 
los aromáticos se incrementaron del 21 al 31 %w, 
lo cual podría vincularse con el envejecimiento del 
parque vehicular o con una gasolina con mayor can-
tidad de aromáticos para aumentar su octanaje; esto 
debería ser analizado por los encargados de la toma 
de decisiones con acceso a datos de composición de 
los combustibles. Estos resultados subrayan la im-
portancia de contar con la evolución de los perfiles 
de COV a lo largo del tiempo para evaluar la posible 
eficacia o el fracaso de las medidas implementadas 
por las autoridades. Sería recomendable efectuar un 
nuevo estudio que analice el impacto de la NOM-
016-CRE-2016 (CRE 2016) a más de seis años de 
su entrada en vigor, ya que en ella se estableció la 
disminución de los aromáticos en los combustibles.

En 2018, el perfil de vehículos a gasolina en la 
ZMVM tuvo una contribución de aromáticos del 
16.2 %w (Mugica-Álvarez et al. 2020), mientras que 
en Monterrey fue de 31 %w y en Guanajuato se elevó 
hasta el 42 %w, lo cual puede representar también 
un problema de salud pública por las implicaciones 
de riesgo que tienen estos compuestos. Si bien existe 
una norma oficial mexicana que regula la propor-
ción de benceno (1 %v/v en la ZMVM, la ZMM y 
la Zona Metropolitana de Guadalajara [ZMG], así 
como 2 %v/v en el resto del país) y la de compuestos 
aromáticos en la gasolina (25 %v/v en la ZMVM y 
32 %v/v en el resto del país), las pruebas de control 
de porcentaje de contribución de benceno, olefinas 
y aromáticos en la composición de la gasolina, así 
como de su presión de vapor, solo se aplican durante 
la importación o producción de la misma, no así para 
otras etapas como el transporte, almacenamiento, 
distribución y venta al público, por lo que pueden 
alterarse con algún agente como etanol o compuestos 
aromáticos, incumpliendo la NOM-016-CRE-2016 
(CRE 2016, OCCAAMM 2025). El hecho de que el 
perfil de emisiones de vehículos a gasolina en Monte-
rrey contenga casi el doble de aromáticos que el de la C
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ZMVM revela la importancia de que los encargados 
de la toma de decisiones consideren reducir también 
el contenido de aromáticos en las gasolinas que se 
venden en la ZMM. Aunque se comprende que es 
más difícil, sería pertinente discutir la importancia de 

reducir el contenido de aromáticos en la gasolina que 
se vende en Guanajuato, que es la misma que se ven-
de en el resto del país (con excepción de la ZMVM, 
la ZMM y la ZMG), ya que su alto contenido tiene 
un fuerte impacto en las emisiones vehiculares; al 
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Fig. 8.	 Relación entre la concentración de compuestos orgánicos volátiles (COV) y su potencial de for-
mación de ozono (PFO) en los túneles de Monterrey (izquierda) y Guanajuato (derecha).

0%

10%

20%

30%

40%

50%

60%

70%

80%

90%

100%

Túnel Monterrey Túnel Guanajuato Túnel CDMX

C
on

tri
bu

ci
ón

 e
n 

la
 fo

rm
ac

ió
n 

de
 o

zo
no

 (%
w

)

Aromáticos

Acetileno

Alquenos

Alcanos

44.1%
57.9%

31.0%

43.1%

24.6%

27.4%

13.9%

37.3%

17.8%
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et al. 2020). 
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CUADRO V. REACTIVIDAD DE LOS COV ESTUDIADOS CON EL RADICAL •OH.*

Compuestos Constante de velocidad de 
reacción con •OH 

(× 10–12 cm3/molec × s)

Túnel Monterrey Túnel Guanajuato

Reactividad al 
•OH (1/s)

Contribución relativa a la 
reactividad total (%w)

Reactividad al 
•OH (1/s)

Contribución relativa a la 
reactividad total (%w)

Etano 0.25 0.04 ± 0.05 0.12 0.05 ± 0.02 0.06 
Etileno 8.52 3.63 ± 4.88 10.34 12.32 ± 3.69 13.82 
Propano 1.11 0.31 ± 0.59 0.89 0.67 ± 0.57 0.75 
Propileno 24.40 3.67 ± 5.65 10.45 10.17 ± 3.27 11.41 
Isobutano 2.11 0.22 ± 0.39 0.63 0.33 ± 0.25 0.36 
Butano 2.38 0.59 ± 1.1 1.69 0.97 ± 0.66 1.08 
Acetileno 0.75 0.23 ± 0.37 0.65 0.62 ± 0.14 0.69 
1-Buteno 31.00 3.04 ± 4.95 8.65 4.06 ± 4.09 4.55 
Trans-2-buteno 63.10 2.13 ± 3.94 6.05 1.41 ± 0.55 1.58 
Cis-2-buteno 52.80 0.95 ± 2.52 2.69 1.08 ± 0.35 1.21 
Isopentano 3.74 1.17 ± 2.02 3.33 2.69 ± 1.14 3.01 
1-Penteno 32.20 0.32 ± 1.02 0.93 0.56 ± 0.28 0.63 
n-Pentano 3.76 0.46 ± 0.79 1.32 1.36 ± 0.59 1.53 
Trans-2-penteno 67.00 3.49 ± 5.77 9.92 2.62 ± 1.14 2.94 
Isopreno 100.00 0.07 ± 3.26 0.20 1.68 ± 0.61 1.89 
Cis-2-penteno 65.00 1.43 ± 2.32 4.07 1.19 ± 0.53 1.33 
2,2-Dimetilbutano 2.23 0.04 ± 0.07 0.11 0.2 ± 0.07 0.22 
2,3-Dimetilbutano 5.86 0.12 ± 0.18 0.34 0.44 ± 0.13 0.49 
Ciclopentano 4.77 0.22 ± 0.35 0.63 0.69 ± 0.18 0.77 
2/3-Metilpentano 5.40 0.66 ± 1.06 1.89 1.68 ± 0.44 1.89 
1-Hexeno 37.00  0.00 0.35 ± 0.05 0.39 
n-Hexano 4.97 0.32 ± 0.65 0.90 0.89 ± 0.21 1.00 
2,4-Dimetilpentano 5.76 0.06 ± 0.08 0.18 0.13 ± 0.02 0.15 
Metilciclopentano 7.56 0.27 ± 0.45 0.77 0.57 ± 0.13 0.64 
Benceno 1.20 0.13 ± 0.18 0.37 0.36 ± 0.08 0.40 
2-Metilhexano 6.69 0.21 ± 0.3 0.59 0.71 ± 0.12 0.79 
Ciclohexano 6.69 0.04 ± 0.08 0.12 0.27 ± 0.05 0.30 
2,3-Dimetilpentano 6.57 0.09 ± 0.13 0.27 0.23 ± 0.04 0.26 
3-Metilhexano 6.30 0.21 ± 0.31 0.60 0.76 ± 0.13 0.85 
2,2,4-Trimetilpentano 3.34 0.34 ± 0.45 0.96 0.29 ± 0.06 0.32 
n-Heptano 6.23 0.17 ± 0.24 0.50 0.68 ± 0.1 0.76 
Metilciclohexano 9.26 0.11 ± 0.15 0.30 0.23 ± 0.05 0.26 
2,3,4-Trimetilpentano 6.60 0.22 ± 0.29 0.64 0.22 ± 0.06 0.24 
2-Metilheptano** 9.10 0.12 ± 0.15 0.33 0.38 ± 0.07 0.42 
Tolueno 5.60 1.11 ± 1.65 3.17 4.1 ± 0.54 4.60 
3-Metilheptano*** 5.89 0.11 ± 0.15 0.30 0.41 ± 0.07 0.46 
n-Octano 8.48 0.14 ± 0.15 0.40 0.42 ± 0.09 0.47 
Etilbenceno 7.00 0.41 ± 0.54 1.17 1.11 ± 0.21 1.24 
p-Xileno 12.10 1.33 ± 1.69 3.77 4.17 ± 0.94 4.67 
m-Xileno 23.10 1.36 ± 1.85 3.87 3.97 ± 0.63 4.46 
n-Nonano 10.20 0.08 ± 0.11 0.23 0.27 ± 0.06 0.30 
Estireno 58.00 1.06 ± 1.91 3.01 2.35 ± 0.94 2.64 
o-Xileno 13.60 0.81 ± 1.04 2.29 2.94 ± 0.54 3.30 
Isopropilbenceno 6.30  0.00 0.04 ± 0.02 0.05 
n-Propilbenceno 5.80 0.03 ± 0.09 0.08 0.2 ± 0.04 0.23 
1-Etil-4-metilbenceno 12.30 0.41 ± 0.66 1.15 1.61 ± 0.36 1.80 
1-Etil-3-metilbenceno 20.40 0.27 ± 0.54 0.78 1.34 ± 0.28 1.50 
1,3,5-Trimetilbenceno  58.60 0.88 ± 1.78 2.52 3.58 ± 0.87 4.01 
1-Etil-2-metilbenceno 12.30 0.09 ± 0.29 0.25 0.66 ± 0.17 0.74 
n-Decano 13.10  0.00  0.00 
1,2,4-Trimetilbenceno 32.50 1.97 ± 3.17 5.61 7.74 ± 1.81 8.68 
1,2,3-Trimetilbenceno 32.70  0.00 1.97 ± 0.84 2.21 
1,3-Dietilbenceno** 22.00  0.00 0.3 ± 0.92 0.34 
1,4-Dietilbenceno** 16.00  0.00 1.16 ± 0.49 1.30 
n-Undecano 11.90  0.00  0.00 

 35.15 ± 13.77 100.00 89.18 ± 7.43 100.00 

*McGuillen et al. (2020); **Shaw et al. (2020); ***Xin et al. (2024).
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menos debe considerarse la reducción del contenido 
de benceno por sus propiedades cancerígenas. La 
reducción del contenido de aromáticos y el aumento 
del contenido de isoalcanos tendrían el beneficio adi-
cional de disminuir tanto el potencial de formación de 
ozono como la generación de aerosoles secundarios 
en las ciudades.

Al comparar las concentraciones de COV en 
ambos túneles, se observa que en Monterrey fue de 
409 μg/m3 y en Guanajuato de 1116.62 μg/m3. La 
diferencia entre las concentraciones encontradas 
puede deberse a que el túnel de Monterrey cuenta 
con mejor ventilación y a que su longitud es menor 
que la del túnel de Guanajuato. Además, este último 
está conectado en la entrada con la salida del túnel 
La Galereña, formando parte de una red de túneles y 
calles subterráneas, lo que propicia la acumulación 
de emisiones vehiculares. Asimismo, el flujo vehi-
cular en los túneles se detiene en ocasiones debido a 
lo angosto de los mismos, ocasionando el aumento 
en la concentración de contaminantes. Una medida 
relativamente rápida que protegería la salud de los 
peatones que transitan por el túnel, sería el aumento 
de la ventilación hacia el exterior para disminuir la 
concentración de las emisiones. En Monterrey, de 
acuerdo con la NOM-016-CRE-2016 (CRE 2016), 
se utiliza una gasolina de mejor calidad destinada a 
las zonas metropolitanas con parámetros regulados 
de contenido de azufre, olefinas y aromáticos, entre 

otros, mientras que en Guanajuato se aplican mayo-
res contenidos de azufre y parámetros generales de 
aromáticos y olefinas menos estrictos que para las 
metrópolis, lo que explica una mayor proporción de 
emisiones de compuestos aromáticos. La gasolina 
que se comercializa en primavera en Monterrey es 
B-2 (presión de vapor: 69 kPa), mientras que la de 
Guanajuato es de categoría “resto del país”; es decir, 
no hay restricción de volatilidad baja, por lo que pue-
de tener presiones de vapor mayores a las de clase B o 
C de hasta 79 kPa. Esto implica que ambas gasolinas 
tienen mayor volatilidad que las que se venden en la 
ZMVM, por lo que las emisiones evaporativas de 
COV se incrementan (CRE 2016). Aunque no hay un 
reporte oficial con las características particulares de 
las flotillas de vehículos en Monterrey y Guanajuato, 
es posible que en el primer caso, las flotillas sean 
más modernas debido a su cercanía con EUA; en el 
caso de Guanajuato, ProAire-Gto 2021-2030, reportó 
que a finales de 2022 había una flota envejecida cuyo 
año modelo promedio es de 2003, que aunado a un 
programa de verificación vehicular muy laxo, genera 
altas emisiones vehiculares como las obtenidas en 
este estudio.

Al comparar los perfiles de emisiones entre ambos 
túneles, se observaron diferencias significativas en 
muchos compuestos, con excepción de 18, entre los 
que destacan los BTEX, el isopentano, el n-pentano 
y el etileno, cuyas concentraciones no difirieron de 
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Fig. 10.	Relación entre la concentración de compuestos orgánicos volátiles (COV) y su contribución a la formación de aerosol orgánico 
secundario (AOS) en los túneles de Monterrey, Guanajuato y la Ciudad de México (Mugica-Álvarez et al. 2020).
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manera significativa. Este hallazgo es relevante, 
ya que respalda el uso de estos compuestos como 
trazadores de emisiones vehiculares en diversos en-
tornos urbanos. Sin embargo, el perfil de emisiones 
de gasolina en la CDMX difiere significativamente 
del obtenido en los túneles de otras ciudades, como 
se muestra en la figura 7. Las composiciones de 
aromáticos en las emisiones vehiculares de los tú-
neles de Guanajuato y Monterrey son 2 y 2.4 veces 
mayores para los xilenos, 2.3 veces en ambos sitios 
para etilbenceno, 1.3 y 1.8 veces para el tolueno, 
y 2 y 2.1 veces para el benceno, respectivamen-
te, comparadas con las de la CDMX. Como se 
mencionó, la gasolina que se vende en la ZMVM 
es diferente a la del resto del país; además de ser 
oxigenada, tiene un menor contenido de aromáticos 
y una proporción mayor de 3.3 y 3.1 veces de di-
metilpentano y trimetilpentano, respectivamente, en 
comparación con las de Monterrey y de Guanajuato, 
respectivamente. Otra diferencia en el perfil de la 
CDMX es el alto contenido de propano y butano, 
que es mayor en 0.7 y 0.6 veces que en Guanajuato 
y Monterrey, respectivamente. Aunque el escape de 
los vehículos también emite estos compuestos, su 
alta contribución puede deberse a una mayor con-
tribución por el transporte y manejo de gas LP, ya 
que la población de la CDMX es 0.45 veces mayor 
que la de Monterrey y 0.96 veces mayor que la de 
Guanajuato (Jaimes y Sandoval 2002).

El análisis del potencial de formación de ozono 
indica que compuestos como etileno, tolueno, xi-
lenos, propileno, 1,2,4-trimetilbenceno y 1-buteno 
son responsables de una proporción importante de la 
formación y acumulación de ozono troposférico. Por 
una parte, en Monterrey y Guanajuato, los aromáticos 
contribuyeron con el 44 y el 58 %w, y los alquenos 
con el 37 y el 27 %w del PFO, respectivamente; en 
contraste, en la CDMX los alquenos contribuyen 
con más del 40 %w y los aromáticos con el 31 %w.

La determinación de la reactividad con el radical 
•OH (kOH) permitió profundizar en el impacto foto-
químico de las emisiones. Tanto en Monterrey como 
en Guanajuato, los alquenos y algunos compuestos 
aromáticos contribuyeron de manera importante a la 
reactividad total, pese a no ser siempre los de mayor 
concentración. En este estudio, los mayores aportes 
al kOH provinieron del etileno, propileno, 1-bute-
no, trans-2-penteno y 1,2,4-trimetilbenceno, lo que 
confirma su papel determinante en la iniciación de 
las cadenas oxidativas que conducen a la formación 
de ozono y radicales secundarios. Sin embargo, los 
compuestos más reactivos no son necesariamente 
los que generan mayor cantidad de ozono, ya que la 

reactividad con el radical •OH refleja la rapidez con 
la que un COV inicia la cadena oxidativa, mientras 
que el PFO depende adicionalmente de los radicales 
peroxi formados y de su capacidad real para pro-
ducir ozono en presencia de NOX. Por ello, ambos 
indicadores son complementarios y permiten una 
evaluación más completa del papel de los COV en 
la formación de ozono.

En cuanto a la formación de aerosoles orgánicos 
secundarios, los compuestos aromáticos contribu-
yeron en las tres ciudades a su formación con el 
98 %w, siendo los BTEX los que aportaron hasta 
el 88 %w en Monterrey, 87 %w en Guanajuato 
y 89 %w en la CDMX, mientras que los alcanos 
aportaron entre 0.2 y 0.8 %w, y los compuestos 
insaturados entre el 0.6 y 1.4 %w, lo cual coincide 
con lo reportado por Sun et al. (2016), Gentner et 
al. (2017) y Zhang et al. (2024).

La identificación de los BTEX como contami-
nantes prioritarios es crucial, tanto por su toxicidad 
como por su reactividad, para que los encargados de 
la toma de decisiones adopten las medidas pertinentes 
que tengan un impacto significativo en la reducción 
de los niveles de ozono en áreas sensibles a los COV, 
en la producción de AOS y en la disminución de la 
presencia de compuestos tóxicos para proteger a la 
población. Podría considerarse la disminución de 
dichos compuestos en la formulación de las gasoli-
nas comercializadas en las dos ciudades estudiadas, 
tal como se hizo en la CDMX. Además, las altas 
concentraciones de COV determinadas en los tú-
neles indican que sería conveniente la verificación 
obligatoria, pues los resultados sugieren una flota 
vehicular envejecida y descuidada en ambas ciuda-
des, que requiere atención. Finalmente, en el caso 
de Guanajuato es importante mejorar los sistemas 
de ventilación de los túneles

CONCLUSIONES

Las concentraciones más elevadas de COV pro-
venientes de vehículos a gasolina en los túneles de 
Monterrey y Guanajuato se asociaron con compues-
tos aromáticos y alcanos. Las muestras ambientales 
permitieron identificar otras fuentes de COV, como 
el transporte y distribución del gas LP, así como 
fuentes industriales de compuestos aromáticos en 
Monterrey. A pesar de las diferencias geográficas y 
estructurales, los BTEX, el isopentano, el n-pentano 
y el etileno no mostraron variaciones significativas 
entre ambos túneles, lo que los consolida como tra-
zadores confiables para este tipo de fuentes en los 
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combustibles mexicanos. Con los resultados de este 
estudio se cuenta con perfiles de emisión de COV de 
vehículos a gasolina posteriores a un año de la publi-
cación de la NOM-016-CRE-2016 y su modificación 
en 2017 (CRE 2016), que podrán compararse con un 
nuevo estudio de túnel para estimar en qué medida se 
modificó la composición de las emisiones de COV a 
ocho años de su implementación.

Las estimaciones de los potenciales de forma-
ción de ozono y de aerosoles secundarios, permi-
tió identificar que el control de los BTEX debe 
priorizarse en las políticas de control tanto por su 
efecto toxicológico como para reducir los niveles de 
ozono troposférico y de partículas finas y ultrafinas 
en las zonas urbanas; por ello, sería recomendable 
considerar una política de reducción de BTEX en 
las gasolinas que se consumen en Guanajuato y en 
Monterrey (en primer lugar, el contenido de bence-
no, seguido por el de otros compuestos aromáticos), 
similar a la composición de las gasolinas que se 
venden en la ZMVM.

La comparación entre la reactividad al •OH y al 
PFO confirma que los COV más reactivos no siempre 
son los que más ozono generan. La primera describe 
la rapidez de oxidación, mientras que la segunda 
refleja la contribución real a la formación de ozono. 
Considerar ambos parámetros ofrece una evaluación 
más completa del efecto de los COV sobre la calidad 
del aire y orienta mejor las prioridades de control de 
emisiones.

Se recomienda el incremento en la ventilación de 
los túneles para disminuir la exposición de los tran-
seúntes a COV tóxicos en los senderos peatonales y 
considerar la disminución de compuestos aromáticos 
en las gasolinas, para disminuir riesgos a la salud de 
la población y el potencial de formación de ozono 
y aerosoles secundarios. Asimismo, se exhorta a las 
autoridades ambientales a realizar la determinación 
periódica de perfiles vehiculares en estas y otras ciu-
dades del país, aunada a la determinación de factores 
de emisión y la clasificación de la flota vehicular, 
para conocer la evolución de la composición de las 
emisiones; esto, con el fin de que los encargados de 
la toma de decisiones cuenten con elementos para 
proponer medidas efectivas de reducción de estos 
contaminantes.
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