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1 Resumen 

La irrigación con agua residual es una práctica común en sistemas agrícolas en zonas 
áridas y semiáridas. Dicha práctica representa una entrada constante de carbono (C) y 
nitrógeno (N) en el sistema, así como de contaminantes como metales que se acumulan en 
el suelo con el paso del tiempo. El riego con agua residual sin tratar implica además un 
riesgo sanitario, por lo que la Organización Mundial de la Salud recomienda tratar al agua 
para reducir potenciales patógenos. El amonio es una de las formas principales de 
nitrógeno en el agua residual, por lo que el riego constante con ésta aumenta la abundancia 
de las bacterias oxidadoras de amonio (AOB) y las arqueas oxidadoras de amonio (AOA) 
en el suelo. Sin embargo, existe poca información acerca del efecto de estos riegos sobre 
la composición de estas comunidades. El objetivo de este estudio fue determinar el efecto 
que tiene el riego con agua residual sobre la abundancia y diversidad de las comunidades 
oxidadoras de amonio en suelos agrícolas regados con agua residual a largo plazo, y sus 
posibles modificaciones ante el cambio en la calidad del agua por el tratamiento de la misma. 
En México, el Valle del Mezquital en Hidalgo es una zona agrícola con una práctica de riego 
con agua residual por más de 100 años, siendo un modelo ideal para este trabajo, debido 
a que además se está llevando a cabo un cambio en la calidad del agua de riego derivado 
del tratamiento por la Planta de Tratamiento de Agua Residual Atotonilco (PTAR-A).  

Se muestrearon suelos irrigados con agua residual por diferentes periodos de tiempo 
(25, 50 y 100 años) y uno de temporal (nunca regado con agua residual), y se estudiaron 
sus comunidades AOA y AOB a través de secuenciación de amplicones (16S rRNA y amoA), 

y enfoques metagenómicos. También, se analizaron los efectos del cambio en la calidad del 
agua de irrigación de agua residual a tratada en suelos regados por 100 años sobre las 
AOA y AOB. Finalmente se llevó a cabo la correlación de las variaciones en las propiedades 
fisicoquímicas de los suelos producto del tipo de agua usada en sus riegos, junto a los 
cambios en la microbiota de éstos.  

Los suelos regados con agua residual mostraron una mayor abundancia de AOA y AOB 
comparados con el suelo de temporal. Se observó que tras 100 años de riego la relación 
entre el gen amoA de AOA:AOB fue cercana a 1.5, mientras que, en los suelos de temporal 

ésta fue cercana a 9, sugiriendo que con el tiempo se enriquecen las comunidades AOB en 
mayor medida que las AOA. Además, la estructura de la comunidad de AOA y AOB cambió 
posterior al riego con agua residual, donde ciertos filotipos afiliados a Nitrososphaera y 
Nitrosocosmicus se incrementaron significativamente. Posteriormente, fue confirmada la 

correlación positiva significativa entre el pH del suelo y la estructura de la comunidad 
oxidadora de amonio, principalmente para las AOB. El índice de toxicidad calculado a partir 
de la concentración de metales pesados en el suelo mostró una correlación positiva con la 
abundancia de las AOB; mientras que, el contenido de C estuvo más asociado 
positivamente con la abundancia de AOA. Para comprobar que se estaba captando el total 
de la comunidad AOA y AOB por la secuenciación masiva del gen amoA, se analizaron 

cuatro metagenomas de suelo, uno para cada sitio con diferente tiempo de riego. Los 
análisis confirmaron que Nitrososphaera y Nitrosocosmicus (AOA), y Nitrosospira y 
Nitrosomonas (AOB) fueron los filotipos más abundantes en los suelos de la 
cronosecuencia. Sin embargo, fueron detectados otros grupos como Nitrosovibrio y 
Nitrosopolaris, o inclusive cepas ambientales no afiliadas aún, así como grupos Nitrospira 
afiliados a procesos de la oxidación completa de amonio (commamox). Así, los grupos 
previamente detectados con la secuenciación de amplicones fueron confirmados mediante 
los genes amoA obtenidos de este análisis, así como un nuevo grupo de AOB aún no 
definido, y bacterias commamox. Finalmente, en un experimento de columnas inalteradas 
con suelos regados por ~100 años, se vio que el uso del agua de la PTAR-A puede llevar a 
cambios en la estructura de la comunidad de las AOB y su abundancia, posiblemente por 
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la disminución en la entrada de amonio y contaminantes. No hubo una respuesta 

significativa en la comunidad de las AOA, particularmente en los suelos ligeramente ácidos, 
probablemente por su resiliencia o porque la tasa de cambio es de una temporalidad mayor 
a la estudiada en el presente estudio. En conclusión, este estudio muestra que el uso de 
agua residual y los cambios en su composición por su tratamiento si afectan a las 
comunidades oxidadoras de amonio, siendo diferenciales sus efectos en las AOA y las AOB, 
probablemente por sus diferencias fisiológicas. 
  



 3 

2 Abstract 

Wastewater irrigation is a common practice in agricultural systems in arid and semiarid 
zones. This practice represents a constant input of carbon (C) and nitrogen (N), as well as 
contaminants such as metals which accumulate in soil through time. Irrigation with untreated 
water represents a sanitary hazard, so the World Health Organization recommends irrigating 
with treated water to reduce health risks. Ammonia is one of the main N-forms in wastewater, 
hence, the constant irrigation with this kind of water increases the abundance of ammonia 
oxidizing bacteria (AOA) and ammonia oxidizing archaea (AOA). Nevertheless, the 
information about the effect of the irrigation with wastewater on these communities is still 
scarce. The objective of this study was to determine the effect of wastewater irrigation over 
the abundance and diversity of the ammonia oxidizer communities in long-term wastewater 
irrigated agricultural soils, and their possible modifications by a change in the quality of 
irrigation water. In Mexico, the Mezquital Valley, Hidalgo, is an agricultural zone irrigated with 
wastewater for more than 100 years, being an ideal model for this investigation because in 
the last few years, the establishment of the Atotonilco Wastewater Treatment Plant (PTAR-
A) is inducing an irrigation water quality change.  

Wastewater irrigated soils for different lengths of time (25, 50 and 100 years), and a 
rainfed soil (never irrigated with wastewater) were sampled, and their AOA and AOB 
communities were studied using amplicon sequencing (16S rRNA and amoA genes) and 

metagenomic approaches. Furthermore, the response of AOA and AOB to changes in water 
irrigation quality from wastewater to reclaimed water over 100 years irrigated soils were 
analyzed. Then, physicochemical soils properties were correlated with the microbial 
variables to detect determinants of the observed changes in the microbiota of the studied 
soils.  

Wastewater irrigated soils showed a higher abundance of AOA and AOB in comparison 
with rainfed soils. It was observed that amoA AOA:AOB ratio in 100 years irrigated soils was 

close to 1.5, while in rainfed soils the ratio was close to 9, suggesting an AOB enrichment 
with irrigation time. Besides, the AOA and AOB community structure changed after 
wastewater use for irrigation, where phylotypes affiliated to Nitrososphaera and 
Nitrosocosmicus increased significantly. Then, the positive significant correlation between 
soil pH and the ammonia oxidizing community was confirmed, mainly for AOB. A toxicity 
index calculated on behalf of the concentration of heavy metals in soils, showed a positive 
correlation with the AOB abundance, while C content was positively associated with the AOA 
abundance. A metagenomic approach was further used to verify the completeness of AOA 
and AOB communities as assessed by amplicon sequencing of the amoA gene, by 

considering the four metagenomes (one for each irrigation time). This analysis confirmed 
that Nitrososphaera and Nitrosocosmicus (AOA), and Nitrosospira and Nitrosomonas (AOB) 
were the most abundant phylotypes of the soil chronosequence. However, other groups 
such as Nitrosovibrio and Nitrosopolaris, or unidentified environmental strains, were 
detected, as well as other Nitrospira groups affiliated to the complete ammonia oxidation 
(comammox) process. In this way, the groups previously detected with amplicon sequencing 
were confirmed with amoA genes obtained from this approach, as well as a new not defined 

AOB group, and comammox bacteria. 
Finally, using an unaltered soil column experiment with ~100 years irrigated soils, we 

observed that water from PTAR-A could lead to changes in structure of the AOB community 
and their abundance, probably by diminishing the ammonia and contaminants input. There 
was no significant change in the AOA community, particularly in the slightly acid soil, possibly 
due to its resilience, or because the change rate needs a longer temporality than offered in 
the current study. In conclusion, the current study showed that the continuous use of 
wastewater and the changes in its composition after treatment do affect the ammonia 
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oxidizing communities, in different magnitude in AOA and AOB, probably due to their 
physiological differences.  
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3 Introducción 

La escasez de agua es un problema de índole mundial que se ha magnificado durante 
las últimas décadas debido al incremento poblacional, el crecimiento económico, la 
demanda en los sectores productivos, las técnicas de irrigación ineficientes y la deficiente 
infraestructura para el almacenamiento y tratamiento de agua, entre otros (Chitsaz y 
Azarnivand, 2017). Este problema se acentúa sobre todo en zonas áridas o semiáridas, 
donde la constante escasez de lluvia, acompañada de altas tasas de evaporación y 
evapotranspiración –producto de la radiación solar–, se reflejan en un estrés hídrico 
superior al observado en otras partes del planeta (Rodriguez et al., 2016). Estas áreas 
representan alrededor del 40% de la superficie terrestre (Fig. 1), y albergan más de la 
tercera parte de la población mundial (Mortimore et al., 2009). Los reportes estiman que 
estas regiones se encuentran cerca del límite anual de requerimientos hídricos por persona, 
el cual está establecido en 1000 m3 per cápita, sin embargo, en algunas zonas podría ser 
de solo 500 m3 per cápita (Wallace, 2000), que representa un déficit hídrico del 50%. 
Aunado a ello, se ha predicho que en los próximos años estas regiones no tendrán las 
reservas hídricas suficientes para mantener la producción de alimentos procedentes de la 
agricultura (Seckler et al., 1999).  

 

Figura 1 Regiones a nivel global con algún nivel de estrés hídrico. (Modificado de FAO 

(2021)). 

 
Esta problemática de la escasez del agua compromete la producción agrícola en la 

actualidad y a futuro. Actualmente, la agricultura ocupa cerca del 12% de la superficie 
terrestre y consume aproximadamente el 70% del agua dulce, sin embargo, existen 
estimaciones de que este consumo podría elevarse hasta el 90% en un futuro cercano 
(Mancosu et al., 2015). En los últimos años se han sugerido alternativas desde el ámbito 

Sin estrés ( 0 – 25%) Bajo ( 25 – 50%) Medio ( 50 – 75%) Alto ( 75 – 100%) Crítico (> 100%)
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político, social e ingenieril para mitigar la falta de agua para el riego en estas zonas (Ingrao 
et al., 2023). 

Dentro de las propuestas para resolver la falta de agua, destaca la de reusar el agua 
residual para la irrigación de los campos de cultivo. Esta estrategia se usa desde hace siglos, 
y es una de las más empleadas hoy en día, especialmente en poblaciones en regiones 
áridas y semiáridas con un constante crecimiento poblacional y una acelerada 
industrialización, como en la India, China y México (Singh, 2021). Ante el constante 
incremento de esta práctica, los estudios sobre sus ventajas y desventajas comienzan a 
incrementarse. Actualmente, se sabe que existen beneficios varios, como el uso de una 
fuente de agua barata, con nutrientes y que fomenta el crecimiento de los cultivos (Zhang 
y Shen, 2019). Sin embargo, se ha observado que el constante uso de agua residual puede 
ocasionar la acumulación de contaminantes como antibióticos o metales, así como cambios 
en la microbiota de los suelos irrigados principalmente por las variaciones en su ambiente 
fisicoquímico (Broszat et al., 2014; Carrillo et al., 2016; Siebe, 1995). Dentro de este 
esquema, poco se ha investigado a las poblaciones específicas encargadas de procesos 
del ciclo del nitrógeno (N), y donde sus abundancias se ven aumentadas, como en las 
comunidades oxidadoras de amonio que son favorecidas por el constante ingreso de 
amonio y formas orgánica de N en el agua residual (Hernández-Martínez et al., 2018; 
Lüneberg et al., 2018). 

En México, la zona agrícola del Valle del Mezquital en Hidalgo representa una región en 
la que la práctica del riego de cultivos agrícolas con agua residual se remonta a principios 
del siglo XX. Hoy en día es una de las zonas más extensas y de mayor antigüedad en el 
mundo (Jiménez y Chávez, 2002). La presente investigación tuvo como objetivo determinar 
el efecto que ha tenido el riego con agua residual sobre la abundancia y diversidad de las 
comunidades oxidadoras de amonio de los suelos agrícolas del Valle del Mezquital a largo 
plazo, y sus posibles modificaciones ante el cambio de la calidad del agua usada para el 
riego. Para ello, se emplearon estrategias independientes del cultivo para explorar a las 
comunidades oxidadoras de amonio, cuantificando y secuenciando genes clave por 
técnicas de 2ª generación y haciendo un tamizaje metagenómico. Todas estas herramientas 
se emplearon en muestras de suelos agrícolas colectadas de una cronosecuencia de suelos 
agrícolas, es decir provenientes de parcelas que han sido irrigadas por 25, 50 y 100 años 
con agua residual. Adicionalmente se implementó un experimento bajo condiciones 
controladas en invernadero, donde columnas de suelo de 30 cm de largo y 15 cm de 
diámetro, extraídas de una parcela regada por 100 años con agua residual sin tratar, fueron 
regadas con agua residual de diferente calidad durante 180 días. Al término de este tiempo 
se analizaron las comunidades oxidadoras de amonio y las características fisicoquímicas 
de los suelos.  

 

3.1 El suelo y sus microorganismos 

El suelo es un compartimento de la geosfera que comprende la parte más externa de la 
corteza terrestre. Este es un cuerpo natural es dinámico, complejo y activo, ya que se 
encuentra en constante formación y evolución; así, las propiedades del suelo en un sitio 
específico de la corteza terrestre es la respuesta a diferentes factores formadores como el 
clima, la biota, la topografía, y el material parental, entre otros (Minami, 2021). De manera 
general, los suelos se componen de una parte mineral, que incluye minerales primarios y 
secundarios procedentes de los sedimentos o rocas sobre los que el suelo se está formando 
y de los procesos de intemperismo ocurrido in situ, así como por una fracción orgánica que 

corresponde al edafón (biota viva asociada) y las raíces vivas, así como a la materia 
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orgánica muerta en proceso de descomposición y a los compuestos húmicos resultantes 
del mismo (Costantini y Mocali, 2022). La evolución de las propiedades abióticas del suelo 
tiende a ser más lenta en relación con los tiempos en los que ocurren los cambios biológicos 
y ecológicos en el edafón. Mientras los cambios en la fracción orgánica del suelo pueden 
suceder en décadas a siglos, los relacionados con la fracción mineral pueden prologarse 
hasta milenios. En el caso específico de los cambios en el componente microbiano del suelo 
los tiempos pueden llegar a ser más cortos.  

El suelo es un compartimento clave en la zona critica, la zona externa del planeta 
primordial para el establecimiento de la vida en la Tierra (White et al., 2015). La zona crítica 
está delimitada por el límite superior de la cubierta vegetal hasta los compartimentos 
subterráneos donde fluye el agua subterránea. En particular, el suelo representa una zona 
de interacción entre la atmósfera, hidrosfera, biosfera y la litosfera. Por lo que es central en 
el establecimiento de diversos procesos biogeoquímicos y físicos que se llevan a cabo en 
la zona critica, y por lo tanto necesario para la vida (Banwart et al., 2019).  

Los suelos suelen diferenciarse en horizontes a medida que avanza la pedogénesis, la 
cual puede interrumpirse por procesos geomorfológicos que transportan sedimentos de un 
sitio a otro (Hartemink et al., 2020). Los horizontes O y A suelen ser las capas superiores 
donde ocurre la descomposición de la materia orgánica muerta. Por lo mismo, éstos 
muestran mayor actividad biológica y mayores contenidos de los nutrientes N y P. Además, 
al ser los horizontes más superficiales, la influencia de procesos de secado y 
humedecimiento, así como del oxígeno atmosférico suele ser mayor, por lo que son más 
propensos a cambios abruptos en tiempos cortos, lo que dificulta su estudio. La biota del 
suelo, i.e. el edafón, reacciona a estos cambios abruptos y su comportamiento es altamente 
variable en el tiempo. Por el otro lado, la fracción sólida y sobre todo la mineral, tiene tasas 
de cambio mucho más lentas, lo que facilita su estudio. La fracción sólida del suelo está 
formada por minerales primarios y secundarios heredados del material parental, o bien 
producto del avance de la pedogénesis, así como por una fracción orgánica muerta que se 
encuentra en proceso de transformación y acumulación en forma de compuestos húmicos. 
(Costantini y Mocali, 2022). 

La agricultura transforma a las propiedades de los suelos bajo coberturas naturales, y 
ocasiona cambios en los almacenes de nutrientes como el C y el N, lo que altera el ciclaje 
de estos elementos. Aunado a ello, del manejo antrópico puede generar cambios en las 
propiedades fisicoquímicas del suelo como en el pH o en la conductividad eléctrica 
(Falkengren-Grerup et al., 2006; Quinton et al., 2010). Se ha comprobado que las prácticas 
agrícolas como la labranza convencional, el uso de agroquímicos (como pesticidas o ciertos 
fertilizantes) y el mismo riego tienen un efecto sobre la estructura de la comunidad 
microbiana de los suelos agrícolas (Gupta et al., 2022). Finalmente, también se ha 
observado el efecto del cultivo sobre las propiedades del suelo y sobre sus comunidades 
microbiológicas 

 

3.1.1 Las comunidades microbianas del suelo 

El suelo es un sistema complejo que se encuentra en constante interacción con su 
entorno biológico, principalmente con su componente microbiológico (hongos, bacterias, 
arqueas, protozoarios, entre otros) (Schulz et al., 2013). La relación entre los sistemas 
edáficos y las comunidades microbianas es compleja y dinámica, ya que este sistema es 
considerado como uno de los principales reservorios de diversidad microbiana en el planeta 
(Curtis et al., 2002). Dicha diversidad microbiana le confiere al suelo la capacidad funcional 
para otorgar ciertos servicios ecosistémicos como la producción de alimentos y fibras, la 
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purificación de agua o la eliminación de contaminantes (Crawford et al., 2005). Las 
comunidades microbianas, compuestas por bacterias, arqueas y hongos, albergan una gran 
diversidad metabólica, y realizan variadas funciones de ciclaje y transformación de 
nutrientes y contaminantes (Lüneberg et al., 2018, 2019). Sin embargo, la composición de 
la comunidad microbiana y, por lo tanto, su capacidad funcional es altamente variable entre 
los diferentes tipos de suelos, ya que estas responden a sus propiedades fisicoquímicas, 
sus relaciones ecológicas y las condiciones ambientales (Castro et al., 2010; Custodio et 
al., 2022).  

Las condiciones fisicoquímicas del suelo que más influyen en el establecimiento de la 
biota son el pH, la humedad, la disponibilidad de oxígeno, la presencia de macronutrientes, 
la salinidad y la presencia de elementos traza (micronutrientes y contaminantes). Estas 
condiciones suelen ser dinámicas y están asociadas con el clima, la estructura del suelo, la 
cobertura vegetal o la injerencia humana (Abbas et al., 2019; Zhou et al., 2017). Además, 
existen procesos biológicos que influyen en el establecimiento y funcionamiento de la 
comunidad microbiana. En este caso se destacan las interacciones ecológicas que 
impactan directamente sobre los distintos niveles tróficos en función de la variabilidad 
genética (riqueza, equitatividad) presente en el sitio (Torsvik y Øvreås, 2002).  

La interacción entre el medio biótico y abiótico genera condiciones específicas variables 
en los suelos, y dicha heterogeneidad conlleva a una gran diversidad microbiana. Sin 
embargo, gran parte de esta diversidad es aún enigmática debido al poco alcance de las 
técnicas que se han usado para la identificación de los organismos en la mayor parte de la 
historia del estudio de la microbiología de los suelos. Se estima que en promedio podría 
haber 26 x 1028 células microbianas en los suelos del planeta (Rosselló-Mora y Amann, 
2001). Sin embargo, gran parte del componente microbiano es desconocido, aunque cada 
vez se conoce más por estudios dependientes e independientes de cultivo. Por ejemplo, los 
estudios fisiológicos han podido definir ciertas funciones principales llevadas a cabo por 
bacterias y arqueas, y con ello resalta su importancia en este sistema (Tiedje et al., 1999).  

Entre las funciones principales que llevan a cabo los microorganismos en el sistema 
suelo están (Nannipieri et al., 2003): 

· La promoción del crecimiento vegetal, 
· el ciclaje biogeoquímico, 
· la degradación de la materia orgánica, 
· la eliminación de contaminantes 

 

3.1.2 Los suelos agrícolas y su microbiología 

Los suelos agrícolas fértiles tienen una gran diversidad microbiana, que les permiten 
mantenerse productivos en el largo plazo, y con ello soportar los constantes ciclos de 
producción vegetal (Pankhurst et al., 1996); por lo que es crucial mantener la fertilidad de 
los suelos y un balance en el ciclaje de nutrientes. En los sistemas agrícolas se destacan 
las relaciones entre las plantas y la microbiota por lo que es común subdividir la diversidad 
microbiana en aquella del suelo sensu stricto y aquella asociada a las raíces de las plantas 

(rizosfera), siendo esta última la más diversa y con mayor abundancia microbiana (Xu et al., 
2021). Aunque esta afirmación puede variar según el tipo de suelo y agroecosistema 

(García‐Salamanca et al., 2013).   

En el suelo de sistemas agrícolas, gran parte de la diversidad microbiana es propia de 
los ambientes edáficos en general y se ve contenida en un núcleo definido por bacterias 
pertenecientes a Proteobacteria, Acidobacteria, Actinobacteria y Choloroflexi. Aunque, otros 
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grupos como Firmicutes, Nitrospirae y Gemmatimonadetes de igual forma son abundantes 
en suelos agrícolas (Jiao et al., 2019). Por otro lado, las arqueas no fueron tomadas en 
cuenta por mucho tiempo, sin embargo, recientemente se ha observado que son 
importantes en estos sistemas por su participación significativa en el ciclaje de nutrientes 
(v.g., Nitrososphaerales son arqueas oxidadoras de amonio), producción de hormonas de 
crecimiento vegetales (v.g., Sulfolobus acidocaldarius puede producir ácido indol-3-acético), 

o la producción de sideróforos para facilitar el acceso a hierro (por arqueas halófilas como 
Halococcus saccharolyticus) (Naitam y Kaushik, 2021).   

 

3.2 Los microorganismos del ciclo del N en el suelo, y la nitrificación 

La evolución de la Tierra ha estado acompañada de equilibrios dinámicos entre las 
especies químicas oxidadas y reducidas que previo a la vida, correspondían directamente 
a las condiciones ambientales. Sin embargo, con el surgimiento de la vida y su 
diversificación metabólica, los microorganismos se han convertido en ingenieros 
biogeoquímicos del ambiente a lo largo del tiempo (Falkowski et al., 2008; Madsen, 2011). 

El suelo, es uno de los mayores reservorios de diversidad y abundancia microbiológica 
del planeta. Esta reserva microbiológica posee un gran potencial metabólico que fomenta 
la interacción abiótica y biótica de las diferentes esferas de la zona crítica, lo que lo coloca 
como un sistema clave en el ciclaje biogeoquímico global. Consecuentemente, el ciclaje de 
elementos como el carbono, fósforo o nitrógeno tiene como actor principal el sistema suelo 
(Smith et al., 2015). Sin embargo, la injerencia antrópica en estos procesos ha provocado 
un aceleramiento de la mayoría de éstos o, al contrario, una inhibición de algunos. En 
ambos casos, estos cambios en las tasas de ciclaje podrían provocar cambios significantes 
a largo plazo y, por lo tanto, desequilibrios biogeoquímicos con impacto global (Hesterberg, 
1998; Rousk y Bengtson, 2014). 

 

3.2.1 El ciclo del N en suelos agrícolas 

Dentro de los ciclos biogeoquímicos del suelo destaca el del nitrógeno, debido a su 
relevancia en sistemas agrícolas, ya que estos se encuentran limitados por este elemento 
en primera instancia, relacionado estrechamente, por su valía como nutriente vegetal, su 
presencia en biomoléculas como proteínas y DNA, y su impacto en la generación de gases 
de efecto invernadero. Aunque cabe mencionar que, al estar interconectados los ciclos 
biogeoquímicos, la alteración del ciclo del nitrógeno puede desencadenar la alteración de 
otros como el del carbono, fósforo o azufre (Gruber y Galloway, 2008).  

El ciclaje microbiano del nitrógeno se basa en reacciones de óxido/reducción entre las 
diferentes especies de nitrógeno. Tradicionalmente, se reconocían tres procesos 
principales: la fijación de N2, la nitrificación y la desnitrificación, que se consideran la base 
de este ciclo. Sin embargo, nuevos datos proponen la existencia de otros procesos poco 
conocidos que podrían estar actuando de forma alternativa o a la par durante el ciclaje 
(Stein y Klotz, 2016). 

Entre las actividades antrópicas más relevantes que afectan el ciclo del N se encuentran 
la producción y el uso desmedido de fertilizantes nitrogenados en campos de cultivo debido 
a la creciente demanda de alimentos. Otra actividad es la asociada a la quema de 
combustibles fósiles, cuyas emisiones suelen contener especies de nitrógeno que 
posteriormente pueden ser fijadas en el suelo mediante organismos diazótrofos (43 Tg N 
por año en sistemas agrícolas), o de forma abiótica mediante descargas eléctricas 
(estimada en 2.6 × 109 kg N por año en general) (Borucki y Chameides, 1984; Herridge et 



 10 

al., 2008). Dichos procesos han conllevado a graves consecuencias ambientales entre las 
que destacan la eutrofización o la acidificación de sistemas terrestres, y la contaminación 
de cuerpos de agua subterránea, entre otros (Subba Rao et al., 2017). 

 

3.2.2 Nitrificación 

La nitrificación es un proceso biológico de generación de energía por algunas bacterias 
y arqueas, y el cual puede encontrarse en ambientes terrestres, acuáticos y sedimentarios 
(Schmidt, 2015). Este proceso consiste en la oxidación de amonio a nitrato teniendo como 
intermediario el nitrito, y es llevada a cabo por bacterias y arqueas (Alexander, 2015). Este 
proceso suele ser modular y está dividido en dos fases llevadas a cabo por diferentes 
microorganismos: i) oxidación de amonio a nitrito, y ii) oxidación de nitrito a nitrato; aunque 
se ha observado que el proceso completo puede ser llevado a cabo por una bacteria y se 
ha denominado oxidación completa del amonio (comammox, por siglas en inglés de 
complete ammonia oxidation) (Daims et al., 2015). 

La nitrificación es de suma importancia en el ciclaje de nitrógeno en el suelo, ya que es 
el proceso responsable de determinar el balance en la cantidad de amonio y nitrato que son 
nutrientes esenciales para las plantas. En este sistema, el amonio suele provenir de forma 
natural de la degradación microbiana de la materia orgánica, la fijación de N2 por diazótrofos, 
así como de la hidrólisis de la urea proveniente de la orina animal o directamente por la 
aplicación de fertilizantes de tipo inorgánico en suelos agrícolas. El nitrato generado por la 
nitrificación suele ser lixiviado porque su carga suele ser la misma que la de las partículas 
del suelo, además es soluble en un amplio rango de pH, representando así una pérdida de 
N del sistema (Prosser, 2014; Sahrawat, 2008). 

 

3.2.3 La oxidación de amonio 

La oxidación de amonio (nitritación) es el primer paso de la nitrificación y es reconocida 
como un paso determinante en la ruta nitrificante, ya que dirige el balance entre el amonio 
y el nitrito, el cual es limitante para el siguiente paso de la nitrificación. Anteriormente, se 
pensaba que este proceso estaba restringido a microorganismos aerobios, y por lo tanto 
era dependiente de la presencia de oxígeno (Beeckman et al., 2018). Sin embargo, desde 
finales del siglo XX, se descubrió otra ruta de oxidación de amonio. Esta es una ruta 
anaerobia llevada a cabo por bacterias dentro del filo Planctomycetota (orden Brocadiales), 
donde la oxidación se realiza usando el nitrato como aceptor electrónico, y la cual es 
conocida como la oxidación anaerobia de amonio o anammox por sus siglas en inglés 
(Jetten et al., 1998).  

La oxidación aerobia de amonio fue descrita desde finales del siglo XIX, con los 
aislamientos de bacterias con potencial oxidador de amonio como Nitrosomonas europaea, 

y por mucho tiempo se pensó que dicha ruta estaba restringido a solo bacterias (definidas 
como Bacterias Oxidadoras de Amonio o AOB) (Lehtovirta-Morley, 2018). Sin embargo, con 
la caracterización de Nitrosopumilus maritimus SCM1, se determinó que también arqueas 

pueden llevar a cabo este proceso (definidas como Arqueas Oxidadoras de Amonio o AOA) 
(Morimoto et al., 2011). Las AOB suelen ser proteobacterias pertenecientes a los géneros: 
Nitrosomonas, Nitrosospira, Nitroglobus, Nitrosovibrio, Nitrosoccus y Nitrosacidococcus. 

Mientras que, las AOA corresponden a arqueas del phylum Crenarchaeota, teniendo como 
representantes a los géneros: Candidatus Nitrosocaldus, Cenarchaeum, Nitrosarchaeum, 
Candidatus Nitrosopelagicus, Candidatus Nitrosotenuis, Candidatus Nitrosocosmicus, 
Candidatus Nitrososphaera y Candidatus Nitrosotalea (Hatzenpichler, 2012). Estos 
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microorganismos suelen tener una amplia distribución ambiental, incluyendo sistemas 
marinos, lacustres, terrestres, y hasta en plantas de tratamiento de agua residual, por lo 
que tienden a presentar adaptaciones especiales para cada tipo de ambiente. 

Las AOA y la AOB realizan entonces el mismo proceso biogeoquímico, aunque existen 
varias diferencias entre ellas. Por ejemplo, la ruta de la nitritación es diferente entre AOA y 
AOB, tanto a nivel genético como bioquímico. En el contexto bioquímico, la ruta canónica 
de las AOB comprende a la hidroxilamina (NH2OH) como intermediario, y es catalizada por 
la enzima AMO (monooxigenasa de amonio) que se encuentra unida a la membrana celular. 
En este caso, la reacción de oxidación requiere de oxígeno molecular (O2) y 2e- para formar 
una molécula de hidroxilamina y agua (H2O). Posteriormente, este compuesto es oxidado 
por la hidroxilamina oxidorreductasa (HAO) hacia óxido nítrico (NO) (Soliman y Eldyasti, 
2018). La enzima que oxida el NO hacia NO2

- aún no está bien definida, aunque autores 
han sugerido que podría ser una enzima cercana a la enzima nitrito reductasa (NirK) 
(Caranto y Lancaster, 2017). El resultado final de este proceso genera NO2

- y fuerza protón-
motriz. En el caso de las AOA se ha propuesto que el mecanismo de producción de NO2

-, 
donde la enzima AMO puede producir hidroxilamina de forma análoga a las AOB, para 
posteriormente ser transformada por enzimas putativas dependientes de cobre como una 
oxidorreductasa de hidroxilamina (Cu-HAO) o una reductasa de nitrito (Cu-NIR) (Lehtovirta-
Morley, 2018). Sin embargo, se ha hipotetizado que la enzima AMO de las AOA también 
podría estar generando nitroxilo (HNO) que estaría siendo usado como sustrato para 
generar N2O a partir de una oxidorreductasa de nitroxilo putativa (NXOR) (Wu et al., 2020). 
Asimismo, las AOB son generalmente bacterias autótrofas obligadas y fijan CO2 atmosférico 
por la ruta del Ciclo de Calvin–Benson–Bassham. Por otro lado, las AOA pueden ser 
autótrofas o mixótrofas dependiendo la especie, y estas pueden fijar HCO3

- por la ruta del 
Ciclo del 3 Hidroxipropionato–4 Hidroxibutirato, o bien, pueden asimilar pequeñas 
moléculas orgánicas (Lehtovirta-Morley, 2018).  
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La enzima AMO es primordial para la nitritación, por lo que es considerada como un 
marcador primordial para el monitoreo ambiental. El núcleo genético de la enzima AMO está 
conservado tanto en AOA y AOB, y está compuesto por tres genes: amoA, amoB y amoC, 
siendo amoA el gen codificante para la subunidad funcional de la proteína (Fig. 2) 
(Lehtovirta-Morley, 2018). En el caso de las AOB, el grupo de genes amoABC se encuentran 
de forma continua en su genoma en la misma dirección y pueden estar duplicados en 
algunas especies (Norton et al., 2002). Para las AOA, la organización de los genes amoA, 
amoB y amoC es dependiente de la especie, ya que en algunos casos éstos se encuentran 
agrupados de la forma amoACB (estando amoB en dirección contraria a amoA y amoC), 
mientras que, en otros se encuentran separados por varios genes en la arquitectura del 
genoma.  

Figura 2 Rutas de oxidación de amonio de arqueas, bacterias y bacterias comammox, 

sus reacciones, enzimas y genes involucrados. (AMO: Ammonia monooxigenasa, HAO: 
hidroxilamina oxidorreductasa; NirK: nitrito reductasa, NXOR: oxidorreductasa de nitroxilo 
putativa)  

 

De igual forma se ha observado que AOA del género Ca. Nitrososphaera pueden llegar 
a poseer hasta seis copias del gen amoC. Adicionalmente, recientes estudios han sugerido 
la presencia de otros genes amo dentro de genomas arqueanos. Entre estos se encuentran 
amoX, amoY y amoZ que, aunque no se ha comprobado de forma experimental su función, 

se ha predicho que codifican para hélices transmembrana que podrían estar involucradas 
en el anclaje del complejo catalítico (Hodgskiss et al., 2023).  
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Si bien la nitrificación había sido considerada un proceso modular, se había predicho que 
un organismo que puediera llevar a cabo la ruta completa, tendría ventajas energéticas 
sobre aquellos que solo pueden realizar parte del proceso (Costa et al., 2006). 
Posteriormente fue descubierto que la oxidación completa de amonio (Comammox) puede 
ser realizada exclusivamente por algunas bacterias del género Nitrospira como Nitrospira 
inopinata, Nitrospira nitrificans, Nitrospira kreftii, entre otras (Daims et al., 2015). De igual 

manera que las AOB, estas bacterias son autótrofas que fijan CO2 por la vía del rTCA (Ciclo 
reductivo de los ácidos tricarboxílicos) (Lehtovirta-Morley, 2018).  

Para el caso de los genes codificantes para la AMO, se ha observado que amoA es 
diferente para AOA y AOB, por lo que forman un agrupamiento diferente en árboles 
filogenéticos basados en secuencias de este gen. Además, el amoA de las bacterias 

comammox forma dos clados hermanos (clado A y clado B) basado en su filogenia por lo 
que presentan una gran diversidad propia del taxón (Hu y He, 2017). Cada uno de estos 
grupos a su vez está conformado por organismos cosmopolitas, que pueden responder de 
forma diferente a los estímulos ambientales. Esta capacidad de adaptación y respuesta al 
ambiente las convierte en buenos reporteros biológicos de cambios ambientales. 

 

3.2.4 Factores que influyen en la oxidación de amonio en suelo 

La oxidación de amonio es un proceso clave para evaluar el ciclo del N en el suelo, ya 
que es considerada un paso limitante para la nitrificación. Dicha característica aunada al 
respaldo bibliográfico ha permitido que sea un buen modelo para estudiar el impacto 
ambiental del manejo en un sistema como el suelo. Para la oxidación de amonio se han 
descrito diversos factores antrópicos que pueden influir de manera directa o indirecta en la 
dinámica del mecanismo. Además, de que se pueden evaluar los efectos de perturbaciones 
fisicoquímicas y biológicas en dos grupos microbianos diferentes: Archaea y Bacteria. Así, 
numerosos estudios se han enfocado en establecer el impacto de estas perturbaciones 
sobre la comunidad oxidadora de amonio, por lo que los marcadores de estudio están bien 
establecidos.  

Una de las variables edáficas más determinantes para los organismos oxidadores de 
amonio es el pH (Hu et al., 2013). En términos generales se ha establecido que tanto AOA 
y AOB pueden coexistir en sistemas edáficos con un amplio rango de pH, sin embargo, su 
abundancia y la estructura de la comunidad varían con relación a éste. Frecuentemente se 
asocia una mayor abundancia de AOA en suelos que tienen un pH ácido, mientras que las 
AOB suelen aumentar su número en suelo circumneutral y ligeramente alcalino (Nicol et al., 
2008; Shen et al., 2008; Zhang et al., 2012). De forma particular, diversos estudios han 
demostrado que Nitrososphaera, una AOA predominante en suelos, se inclina hacia suelos 
con condiciones neutras o alcalinas (Gubry-Rangin et al., 2011), caso contrario a la AOA 
Nitrosotalea, que es favorecida en ambientes ácidos (Hu et al., 2015; Zhang et al., 2012). 

No obstante, otros reportes han observado que la diversidad de las AOB es mayor en 
comparación a la de las AOA en suelos ácidos fertilizados por largos periodos de tiempo, 
indicando una mayor resistencia a los cambios de pH que las AOA (Sun et al., 2019).  

También se ha observado que la concentración de las especies de nitrógeno 
biodisponibles es determinante en la conformación y funcionalidad de la comunidad 
oxidadora de amonio. Aunque el amonio es la materia prima necesaria para llevar a cabo 
los primeros pasos de la nitrificación, puede resultar inhibitorio en altas concentraciones. 
En particular, se han observado casos como el de la AOA Nitrososphaera viennensis, cuya 
máxima tolerancia al amonio se aproxima a 15 mM (Stieglmeier et al., 2014); mientras que, 
bacterias como Nitrosomonas communis pueden tolerar hasta 250 mM (Kozlowski et al., 
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2016). Con base en ello se generaliza que las AOB dominan en sistemas donde hay 
grandes entradas de amonio como los suelos agrícolas fertilizados. Mientras que, las AOA 
suelen estar mejor adaptadas a suelos con concentraciones relativamente bajas de amonio 
como suelos forestales, ya que tienen una mayor afinidad a éste (Norton y Ouyang, 2019). 
También el nitrito puede funcionar como agente limitante de la nitrificación. La acumulación 
de nitrito lleva por lo regular a la activación de una ruta de desnitrificación parcial que genera 
N2O (Norton y Ouyang, 2019). En estos casos se ha determinado que arqueas como 
Candidatus Nitrosocosmicus franklandus o Candidatus Nitrosotalea devanaterra sólo son 

tolerantes hasta 50 mM de nitrito (Lehtovirta-Morley et al., 2011, 2016). Sin embargo, cabe 
recalcar que las adaptaciones a las concentraciones de amonio y nitrito son especie-
dependiente. 

La salinización de los suelos es otra característica por considerar, sobre todo porque en 
los últimos años se ha convertido en un problema en los suelos agrícolas. Diversos estudios 
han identificado la influencia de la salinidad sobre las comunidades microbianas, pudiendo 
inclusive tener un efecto más catastrófico que los metales pesados (Sardinha et al., 2003). 
Estudios han observado que algunas sales como el cloruro de amonio en altas 
concentraciones pueden inhibir hasta el 90% de la nitrificación, sobre todo por los cambios 
de pH y las presiones osmóticas (Darrah et al., 1987). Además, se ha observado un efecto 
negativo de la salinización sobre la comunidad nitrificante y su actividad, sin importar la 
presencia de tratamientos enmendadores (Omar y Ismail, 1999). 

Además de lo anterior, el suelo es propenso a recibir contaminantes provenientes de 
diversas fuentes incluyendo el agua de riego. Entre ellos destacan los metales con efectos 
inhibitorios de la nitrificación, inclusive en concentraciones cercanas a las normas 
regulatorias (Dahlin et al., 1997). Aunque, cabe resaltar que el efecto de los metales 
pesados sobre los organismos nitrificadores es dependiente de la concentración y forma de 
estos en el medio, ya que bajas concentraciones pueden solo disminuir la actividad 
enzimática, mientras que superando cierto umbral son completamente inhibitorias (Yan et 
al., 2013). Se ha observado que metales pesados como el Pb, Cd y Zn en altas 
concentraciones tienen efectos inhibitorios sobre la oxidación de amonio, y mayormente 
sobre la oxidación de nitritos (Rother et al., 1982). Aunque se ha propuesto que metales 
como el Fe, Mn y Zn en ciertas concentraciones pueden mejorar la actividad oxidadora de 
amonio ya que son aceptores electrónicos o cofactores enzimáticos, e inclusive 
correlacionarse positivamente con la abundancia de Nitrosomonas y Nitrospira (Zhang et 
al., 2021).  

Otros contaminantes emergentes importantes son los fármacos que pueden provenir del 
riego con agua residual y del uso de estiércol como fertilizante. De manera general, estos 
compuestos modifican a la comunidad microbiana existente, o como en el caso de los 
antimicrobianos, pueden generar mecanismos de resistencia. Se ha observado que algunos 
antibióticos a concentraciones mínimas pueden llegar a inhibir por completo el proceso de 
nitrificacón como es el caso de la sulfadimetoxina o la tetraciclina (Brown et al., 2019). En 
contraste, otros fármacos como ivermectina, difloxacino o cloranfenicol en dosis 
terapéuticas inclusive pueden incrementar la actividad nitrificante de los suelos (DeVries y 
Zhang, 2016). Dicho efecto podría deberse a un cambio en la comunidad microbiana 
oxidadora de amonio, aumentando la proporción de AOA sobre AOB (Campos et al., 2001). 

El medio abiótico tiene una gran influencia sobre la comunidad nitrificadora, ya que se 
ha observado que determina desde la estructura de la comunidad hasta la tasa de 
transformación de sus sustratos (Zhang y Shen, 2019). Esta correlación puede ser 
aprovechada como herramienta de monitoreo ambiental, sobre todo conociendo los efectos 
específicos de cada parámetro sobre los microorganismos nitrificadores. Sin embargo, 
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estos indicadores son indirectos y deben tratarse con cautela ya que hay otros factores 
compensatorios, como las interacciones con otros organismos, la redundancia funcional o 
cambios celulares que generan resultados que pueden interpretarse de manera errónea. A 
pesar de ello, el uso de indicadores microbianos como biodiversidad microbiana o la 
detección de microorganismos con funciones clave en el sistema mediante herramientas 
moleculares es una buena opción para el estudio del funcionamiento del suelo (Alkorta et 
al., 2003; Schloter et al., 2018). 

Cabe recalcar que también agentes biológicos como otras bacterias, arqueas, hongos o 
plantas influyen en la consolidación de la comunidad oxidadora de amonio. Con relación al 
componente procarionte, esta afectación puede ser por la competencia directa por el 
aprovechamiento de las fuentes de C y N, sobre todo con organismos heterótrofos como 
Pseudomonas. En el caso de las plantas, la competencia es en torno al amonio disponible, 
ya que ésta es una de las formas de nitrógeno principales de aprovechamiento vegetal, 
además del nitrato. Dependiendo de la especie de nitrógeno predilecta por las plantas 
presentes, será su relación con la comunidad nitrificadora. En el caso de que la planta tenga 
predilección por el amonio, ésta puede secretar inhibidores para los microorganismos 
oxidadores de amonio (Subbarao et al., 2013). Si la especie preferida es el nitrato, la planta 
puede secretar moléculas de carbono al medio para estimular el proceso de formación de 
nitrato por medio de la nitrificación (Phillips et al., 2011). Además, cabe recalcar que 
organismos asociados a plantas como hongos micorrízicos también compiten de forma 
plena por el amonio (Veresoglou et al., 2011), o generan formas inorgánicas aprovechables 
para los microorganismos oxidadores de amonio, como se ha demostrado para algunas 
AOA (Courty et al., 2010). Cabe mencionar que la coexistencia entre plantas y 
microorganismos ha llevado a la coevolución de mecanismos de cooperación y 
competencia en la captación de nutrientes, por lo que es necesario considerar el 
componente vegetal para una aproximación más precisa de la dinámica microbiana del 
suelo. 

Los virus también podrían tener una influencia directa sobre los microorganismos 
oxidadores de amonio, ya que en general son considerados como moduladores de la 
comunidad microbiana (Wu y Liu, 2009). Se ha observado que AOB como Nitrospira 
multiformis pueden tener integrados en su genoma profagos que pueden activarse ante 

situaciones de estrés (Choi et al., 2010). Además, se ha detectado de forma indirecta que 
AOA como Candidatus Nitrososphaera evergladensis tienen regiones CRISPR producto de 
la cercana relación con virus, en especial con el fago de Helicobacter phiHP33 (Zhalnina et 

al., 2014). Finalmente, se ha observado que existe una correlación entre la abundancia viral 
y la de algunas AOB en sistemas controlados (Brown et al., 2019). En el caso del suelo, se 
conoce que éste es un gran reservorio de partículas virales, sin embargo, el conocimiento 
aún es somero sobre las repercusiones reales de éstos en el funcionamiento del suelo. 

 

3.3 Efecto del riego con agua residual en el suelo 

3.3.1 Reúso de agua residual con fines agrícolas 

Hoy en día, el riego con agua residual es una práctica ampliamente distribuida y existen 
reportes de su uso en los cinco continentes; no obstante, tiene un especial valor en áreas 
urbanas o periurbanas y en regiones áridas y semiáridas. El agua residual suele ser de 
origen urbano e industrial, y puede usarse de forma tratada o cruda. El uso de agua residual 
tratada (por sus siglas en inglés, treated wastewater, TWW) es el estándar recomendado 

por las diferentes agencias de salud y agricultura, aunque suele enfrentar obstáculos 
económicos en relación con la infraestructura necesaria para la captación, tratamiento y 
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distribución (Duong y Saphores, 2015). Por lo anterior, el reúso del agua residual cruda 
predomina por su costo y su fácil accesibilidad sobre todo en países con pocas posibilidades 
de invertir en su tratamiento (Scott et al., 2004).  

Con base en lo anterior, el poder destinar las aguas residuales para el riego, conlleva a 
una estrategia de múltiples beneficios. Una de las principales contribuciones es el aporte 
hídrico para la agricultura, así como para ayudar a disminuir la presión hídrica sobre otras 
fuentes de agua dulce y su potencial explotación, como el caso de pozos de agua 
subterránea. También, esta práctica ha ayudado a mitigar el impacto ambiental de los 
drenajes urbanos, lo cuales son frecuentemente vertidos en cuerpos de agua superficiales 
ocasionando su contaminación. Con el reúso es posible redireccionar una descarga anual 
de aproximadamente 400 billones de m3 que pudiera contaminar más de diez veces su 
volumen de otros cuerpos de agua (Zhang y Shen, 2019). Además, otra ventaja importante 
es el aumento en la productividad de los cultivos por la incorporación de nutrientes (C, N, 
P) y, por lo tanto, la disminución en el uso de fertilizantes químicos, o de forma indirecta, la 
creación y recarga de acuíferos (El Ayni et al., 2011; Martijn y Redwood, 2005).  

Sin embargo, el reúso de esta agua también conlleva consecuencias negativas tanto 
para el ambiente como para la salud humana. Se ha observado que el constante uso de 
agua residual en el riego puede llevar a la acumulación de contaminantes como metales 
pesados, fármacos o microplásticos, así como favorecer la diseminación de organismos 
patógenos y resistencias a antibióticos (Qadir et al., 2010; Zhang y Shen, 2019). Aunado a 
lo anterior, también existen estudios que reportan cambios en las propiedades del suelo 
como variaciones en su pH, almacén de C y N, salinización o cambios en su estructura 
(Abegunrin et al., 2016; Rusan et al., 2007). Finalmente se ha observado que el uso 
periódico de agua residual puede llevar a una sobrecarga de nutrientes como especies 
reducidas de nitrógeno (amonio), cuyo excedente no aprovechado por los cultivos tras su 
asimilación y transformación en el suelo (oxidación a nitrito/nitrato), puede contaminar 
mantos acuíferos. 

 

3.3.2 Efecto del agua residual sobre la comunidad microbiana del suelo 

Los suelos son sistemas complejos, repositorios de una amplia diversidad biótica que 
incluye hongos, bacterias, arqueas, protistas y animales. Las comunidades microbianas en 
particular tienen un núcleo de especies definido que es esencial para el mantenimiento de 
la estabilidad funcional, y que a su vez se ve soportado por su redundancia funcional (Jiao 
et al., 2022). Sin embargo, las comunidades microbianas también presentan una capacidad 
funcional variable que puede responder a cambios en el sistema (Jia y Whalen, 2020).  

Estas comunidades son definidas por sus interacciones con el medio abiótico y biótico, 
entre las que se incluyen factores como la estructura del suelo, las condiciones 
fisicoquímicas, la humedad o el clima, o las relaciones ecológicas que se dan entre los 
organismos coexistentes. Sin embargo, el constante uso de agua residual para la irrigación 
puede ocasionar cambios en la composición y diversidad microbiana del suelo en el corto, 
mediano y largo plazo. Esto ocurre fundamentalmente por los cambios en las propiedades 
fisicoquímicas del suelo y al aporte de la microbiota propia del agua residual. 

Uno de los riesgos latentes más importantes es la introducción de nuevos 
microorganismos en el sistema, provenientes del agua de irrigación. Esto podría traer 
graves problemas, ya que, si el equilibrio que sostiene a la comunidad a través del tiempo 
se ve comprometido por fenómenos de competencia, podría tener graves consecuencias 
ecológicas por la sustitución de la microbiota nativa (Becerra-Castro et al., 2015). Sin 
embargo, la mayoría de las veces no existe un recambio profundo en la microbiota, 
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probablemente por la adaptación generada por los organismos y la capacidad 
amortiguadora del suelo (Li et al., 2019; Lüneberg et al., 2018). En particular se observó 
que la diversidad es un determinante importante en el amortiguamiento de entrada de 
microorganismos exógenos. Suelos con una baja diversidad son más sensibles a la adición 
y establecimiento de microorganismos provenientes de aguas residuales (Della-Negra et 
al., 2024).  

No obstante, se ha observado que el uso constante de agua residual puede ocasionar 
cambios en la microbiota de los suelos irrigados, principalmente por las variaciones en su 
ambiente fisicoquímico. Entre estos cambios se encuentra el incremento de grupos 
específicos. Por ejemplo, un estudio demostró que la irrigación continua en cortos periodos 
de tiempo (150 días) puede incrementar bacterias relacionadas a los géneros Acinetobacter, 
Legionella y Pseudomonas, así como la detección de Mycobacterium, Nocardia y 
Clostridium que han sido identificados como potenciales patógenos humanos (Ibekwe et al., 

2018). En periodos de tiempo más largos (alrededor de 100 años) se incrementa la 
abundancia de bacterias con potencial patogénico relacionadas con el taxón 
Gammaproteobacteria (Broszat et al., 2014). Aunado a ello, Lüneberg et al. (2018) reportó 
cómo la calidad del agua de riego influye de manera directa en la estructura y el perfil 
funcional de la comunidad bacteriana; siendo la humedad del suelo, el contenido de sodio 
y el pH los principales determinantes del cambio en la comunidad. En relación con los 
perfiles funcionales, algunos autores no han llegado a observar cambios en suelos regados 
por 40 años con aguas residuales (Li et al., 2019), aunque otras investigaciones han 
encontrado un incremento significativo en el número de bacterias nitrificadoras en suelos 
irrigados con agua residual, mientras que, las bacterias desnitrificadoras han disminuido su 
abundancia (Ibekwe et al., 2018; Xu et al., 2012).  

Otro factor que tomar en cuenta es la introducción de contaminantes como metales o 
fármacos. En el caso de los fármacos, los más estudiados en las aguas residuales son los 
antibióticos. De forma general se ha llegado a observar que la irrigación con agua residual 
incrementa la abundancia de genes de resistencia a antibióticos, y por ende de 
microorganismos resistentes a antibióticos (Slobodiuk et al., 2021). Esto puede provocar 
cambios en la estructura de la comunidad y su perfil genético. Por otro lado, se ha sugerido 
que el tratamiento de las aguas residuales podría atenuar dicho efecto, hasta el punto de 
no incrementar de forma significante las resistencias a antibióticos (Gatica y Cytryn, 2013). 
De igual manera se ha observado una correlación entre la introducción de metales pesados 
desde el agua residual, con la composición y diversidad microbiana de suelos irrigados (X. 
Xu et al., 2020). Por lo anterior, es necesario llevar a cabo monitoreos para conocer el 
impacto de esta práctica y conocer su probable influencia en la microbiota del suelo. 

 

3.3.3 Ciclaje de nitrógeno en suelos regados con agua residual 

Los cambios en los perfiles funcionales de la comunidad microbiana suelen ser una 
respuesta al ambiente en el que coexisten (Mansfeldt et al., 2020). De forma específica se 
ha observado que los cambios en la estructura y diversidad de microorganismos se puede 
correlacionar con cambios en las propiedades edáficas de los suelos irrigados con agua 
residual. Para la nitrificación se ha visto que en el corto plazo el uso de agua residual podría 
no tener un efecto significativo (Liu et al., 2019). Sin embargo, en el largo plazo, cuando el 
agua residual haya cambiado las propiedades fisicoquímicas del suelo su potencial genético 
y funcional se aumenta por el incremento en la entrada de amonio y materia orgánica (Ndour 
et al., 2008). En el caso de la desnitrificación se ha visto que la introducción de 
contaminantes, y cambios en el pH y las entradas de C y N tienen un efecto directo sobre 
su funcionamiento, reflejado en su potencial genético (Guo et al., 2013).  
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El uso de agua residual para la irrigación de parcelas tiende a alterar la concentración 
de nutrientes propios del suelo, siendo el C y el N aquellos que sufren cambios de mayor 
magnitud (Friedel et al., 2000; Tsigoida y Argyrokastritis, 2019). Dichas fluctuaciones en la 
concentración y diversidad de especies de nitrógeno traen consigo cambios en los perfiles 
metabólicos asociados a ciclajes biogeoquímicos (Leal et al., 2010). En general, se ha 
observado que la irrigación con agua residual aumenta el potencial nitrificador de suelos 
agrícolas, y privilegia el establecimiento de grupos relacionados a Nitrosomonas, que junto 
a Nitrosospira son los grupos mayoritarios en suelos (Oved et al., 2001). A la par, la 

acumulación de nitratos provenientes de la oxidación de amonio, o su entrada directa con 
el agua de riego también puede incrementar el potencial desnitrificador. Además de inducir 
cambios en la comunidad que lleva a cabo dicho proceso (Wafula et al., 2015). Por lo 
anterior es necesario comprender el tipo de variación que pueden sufrir organismos 
relacionados con el ciclaje biogeoquímico por efectos directos e indirectos del reúso del 
agua residual.  

El ciclo del N ha sido alterado por la actividad humana, por ejemplo, el ocasionado por 
el riego con agua residual, donde uno de los grandes problemas es la alteración por la 
entrada de nitrógeno al ecosistema. En un esquema general, el agua residual es rica en 
compuestos nitrogenados dependientes de su origen, siendo el amonio (NH4

+) la forma más 
abundante de N en aguas residuales de origen municipal (Sengupta et al., 2015). Durante 
el riego, una parte del amonio es asimilada directamente por las plantas, mientras que otra 
parte es oxidada a nitrito (NO2

-) y posteriormente a nitrato (NO3
-) en las capas más 

superficiales del suelo, donde la concentración de oxígeno es mayor (Fig. 3). Dicho proceso 
suele estar gobernado por organismos nitrificadores (Li et al., 2020). Del nitrato generado, 
una proporción es aprovechada por los organismos presentes, mientras que, los 
excedentes percolan hacia capas más profundas del suelo. También se ha observado que 
parte del nitrato puede perderse en forma de gas, principalmente como NOx o N2 por la 
acción de organismos desnitrificadores (González-Méndez et al., 2015; Hernández-
Martínez et al., 2018). Adicionalmente, se ha sugerido que otros procesos como la oxidación 
anaerobia de amonio (anammox) podría ser parte de los procesos removedores de nitrato 
del sistema, sobre todo en la zona vadosa o en suelos inundados con ausencia de oxígeno 
(Aguilar-Rangel et al., 2020; Nie et al., 2019).  
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Figura 3 Modelo del ciclaje de nitrógeno en suelo irrigados con agua residual. Basado 

en Hernández-Martínez et al., (2018). 

 

3.4 El uso de herramientas moleculares para el monitoreo del suelo. 

Los índices biológicos son de las variables más importantes en la evaluación de la 
calidad del suelo. De forma clásica los más estudiados están basados en la participación 
microbiológica en el sistema, como la biomasa microbiana, respiración del suelo y las 

actividades enzimáticas (Paz‐Ferreiro y Fu, 2016). Sin embargo, la información 
microbiológica que aportaba dichas pruebas era insuficiente, por sus limitaciones en la 
identificación de los microorganismos asociados o los mecanismos moleculares 
involucrados en dichos procesos. Por lo que, fue necesario llevar a cabo diferentes estudios 
que describieran la biología del sitio de una manera más específica. 

Los estudios tradicionales de las comunidades microbianas han permitido conocer el 
funcionamiento de diferentes sistemas entre los que se encuentra el suelo. Dentro de estos 
se encuentran análisis dependientes de cultivo como el cultivo, o a la microscopía, tinciones 
o pruebas bioquímicas como los análisis de actividad mediante la actividad enzimática. 
Estas técnicas presentan ventajas en cuanto a la identificación de los microorganismos por 
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su alta resolución en los análisis, y por ello muchas de estas pruebas aún son 
imprescindibles para la descripción y propuesta de nuevos taxones (Demko et al., 2021). 
En la actualidad dichas técnicas actualmente aún representan una gran opción en la 
caracterización de los suelos, o inclusive en el estudio de comunidades microbianas 
específicas. Sin embargo, estos métodos llegan a presentar algunas limitaciones o sesgos 
por su limitada cobertura y su enorme esfuerzo de trabajo que podrían influir en la 
caracterización microbiana del suelo. 

Los nuevos avances tecnológicos en el área de biología molecular, principalmente 
basados en los ácidos nucleicos han aprovechado las deficiencias en las técnicas 
dependientes de cultivo y se han acoplado a los estudios de ecología microbiana (Ranjard 
et al., 2000). La inclusión de técnicas como la reacción de cadena de la polimerasa (PCR 
por sus siglas en inglés), y la secuenciación masiva, aunado al mejoramiento en las 
extracciones de DNA total de muestras ambientales, ha permitido en primera instancia el 
descubrimiento de nuevos grupos microbianos, genes y rutas metabólicas, datos 
cuantitativos, así como la exploración de sistemas remotos o inaccesibles entre otras. 

Dicha revolución ha sido aprovechada para el monitoreo del componente microbiano del 
suelo, principalmente en cuanto a su composición y abundancia, ya que ambas son 
determinantes para evaluar la calidad del suelo. Las principales herramientas moleculares 
usadas para el monitoreo del suelo incluyen la extracción de los ácidos nucleicos, la 
reacción en cadena de la polimerasa (PCR) y la secuenciación. 

La extracción de los ácidos nucleicos es considerada un paso crucial para diversos 
métodos de la ecología molecular del suelo (Changey et al., 2021). Tanto el DNA como el 
RNA son moléculas informativas presentes en todas las células, sin embargo, los métodos 
clásicos de extracción de ácidos nucleicos fueron establecidos para muestras de cultivos 
microbianos. Por lo que fue necesario desarrollar nuevos métodos para el suelo, ya que al 
ser una matriz compleja puede contener moléculas como las sustancias húmicas o iones 
que podrían interferir en la medición o detección del DNA (Lakay et al., 2007). Dichos 
métodos garantizan la extracción de DNA y RNA total de muestras ambientales con una 
calidad adecuada para su posterior análisis.  

La PCR (por sus siglas en inglés Polymerase Chain Reaction) es una técnica 

ampliamente utilizada en diversos campos de la ecología microbiana y a su vez ha sido 
adaptada a los análisis microbiológicos del suelo. Esta técnica en su variante de punto final 
involucra la amplificación del número de copias de un fragmento especifico de DNA, que ha 
sido aprovechado para obtener fragmentos específicos correspondientes a marcadores 
filogenéticos como el gen del 16S rRNA y que son posteriormente secuenciados.  

Además de la PCR de punto final, existe una variante (qPCR) que puede ser acoplada 
para la cuantificación de objetivos específicos, particularmente de genes funcionales (Fierer 
et al., 2005). Así, la qPCR (del inglés quantitative PCR), es una técnica en la que se puede 

determinar el número de copias genéticas de una muestra ambiental. Esta variante se ha 
usado ampliamente en estudios microbiológicos, ya que permite la cuantificación de genes 
o transcritos presentes en una muestra muchas veces de origen ambiental o médico, sin 
necesidad de preservar las células (Kim et al., 2013). Esta qPCR puede dividirse en dos 
tipos con base en el método de detección que usa: SYBR Green o TaqMan. La primera 
detecta productos de PCR y cuantifica su acumulación conforme a los ciclos determinados, 
mientras que, la segunda usa sondas específicas para el gen a cuantificar, y con base en 
ello detecta y cuantifica su acumulación. Esta aproximación ha permitido extrapolar las 
cuantificaciones absolutas de genes específicos a la actividad específica del gen, 
informando sobre todo su respuesta a estímulos externos (Postollec et al., 2011).  
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La secuenciación es un método para determinar la secuencia nucleotídica de los ácidos 
nucleicos. Diversas técnicas de secuenciación se han desarrollado a partir del método de 
Sanger que permite la determinación de fragmentos en singular a partir de métodos como 
el de terminación de cadena y separación por electroforesis, hasta llegar a las técnicas de 
alto rendimiento que permiten la secuenciación masiva de diversos fragmentos, al mismo 
tiempo en plataformas de secuenciación con microchips más sofisticados (Mignardi y 
Nilsson, 2014).  

Dentro de las tecnologías de secuenciación masiva de nueva generación (por sus siglas 
en inglés NGS, next-generation sequencing), la plataforma Illumina se destaca por su 
amplia distribución en estudios microbianos. Su universalidad en relación con el número de 
hebras de DNA a analizar y su relación de costo y beneficio la han vuelto una de las más 
empleadas en estudios de diversidad microbiana (Caporaso et al., 2012; Wen et al., 2017). 
Este sistema utiliza la tecnología NGS de secuenciación por síntesis, un método basado en 
un terminador reversible, que lleva a cabo la extensión por base (sencilla) y la adición 
competitiva de nucleótidos (Modi et al., 2021). A su vez, esta tecnología puede dividirse en 
varios sistemas dependiendo del secuenciador utilizado, siendo MiSeq y HiSeq de los más 
usados, aunque recientemente se añadió NovaSeq, diferenciándose entre sí por cantidad 
de secuencias obtenidas (Caporaso et al., 2012; Modi et al., 2021). La tecnología MiSeq es 
de las más ampliamente usadas y genera hasta 15 Gb, traducidas en 25 millones de 
secuencias sencillas con una longitud máxima de 2 x 300 pb.  

Estas tecnologías se han aprovechado para la secuenciación de amplicones 
provenientes de DNA total, o inclusive se han adaptado para poder secuenciar 
metagenomas. La secuenciación de amplicones mediante NGS es probablemente de las 
aplicaciones más usadas y mejor establecidas, sobre todo en la exploración de la diversidad 
microbiana (Hugerth y Andersson, 2017). Uno de los ejemplos clave en el uso de esta 
metodología es la secuenciación del gen que codifica para la subunidad 16S del RNA 
ribosomal (rRNA) (Poretsky et al., 2014). Dicho gen fue desarrollado como marcador 
molecular para la identificación taxonómica, ya que es ubicuo, conservado, pero con 
variaciones entre especies y sobre todo brinda una alta reproducibilidad metodológica 
(Amiteye, 2021). Esto se ha reflejado en proyectos de índole mundial como el Earth 
Microbiome Project, que buscó homologar los estudios de diversidad microbiana y generar 

un catálogo de ésta a través de las secuencias del gen 16S rRNA (Gilbert et al., 2014). Sin 
embargo, la secuenciación de amplicones también se puede ocupar en otros genes. 
Principalmente, se ha aplicado en genes que codifican para proteínas con alguna función 
específica, aquí llamados genes funcionales. Esto ha ayudado a descifrar el potencial 
funcional microbiano de diversos sistemas, así como a descubrir la diversidad genética de 
los genes involucrados en los procesos estudiados. Finalmente, también puede 
desembocar en aplicaciones biotecnológicas a partir del esclarecimiento de la comunidad 
y su perfil funcional (Cholet et al., 2022).  

De igual forma, las tecnologías de NGS se han adaptado para analizar el conjunto 
genómico completo de alguna muestra ambiental. La secuenciación de metagenomas ha 
cobrado importancia en los últimos años debido al mejoramiento en la capacidad de los 
secuenciadores y el acceso a este tipo de servicios, así como al poder de cómputo 
necesario para llevar a cabo sus análisis (Taş et al., 2021). Comúnmente los análisis de los 
metagenomas suelen estar enfocados en 2 vertientes: la estructural y la funcional. El 
enfoque estructural estudia la estructura de la comunidad microbiana (diversidad y 
abundancia), sobre todo de aquellos organismos no cultivables. Con base en ello se pueden 
establecer redes ecológicas o entender el efecto de factores externos sobre una comunidad 
especifica. Por otro lado, el enfoque funcional se usa para la identificación de genes 
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involucrados en procesos específicos, y que representan la respuesta funcional de la 
comunidad ante el ambiente (Alves et al., 2018). Ambos enfoques han permitido el 
descubrimiento de nuevos microorganismos a partir de la consolidación de genomas 
ensamblados a partir de metagenomas (MAGs), o inclusive de nuevas rutas metabólicas 
(Alteio et al., 2020). Sin embargo, el estudio de los metagenomas aún tiene problemas a 
diferentes niveles, como los metodológicos con relación a la calidad del DNA (DNA 
fragmentado) y la calidad de la secuenciación, o los de análisis, ya que gran parte de los 
genes encontrados corresponden a secuencias cuya función aún es desconocida o con 
alguna propuesta putativa (Cowan et al., 2005). 

En general, los avances logrados con la incorporación de dichas técnicas han permitido 
simplificar el proceso de obtención de datos, pero sobre todo han llevado al descubrimiento 
de nuevos taxones y metabolismos que podrían tener una gran influencia sobre los 
procesos del suelo.  

 

3.5 Valle del Mezquital y su relación con el agua residual 

El Valle del Mezquital es una región semiárida de amplio aprovechamiento agrícola que 
se ha beneficiado de las descargas de aguas residuales provenientes de la Zona 
Metropolitana de la Ciudad de México por más de un siglo. Ésto debido a que más del 70 % 
de las aguas residuales generadas por los habitantes de la cuenca de México desembocan 
en esta área (Lesser et al., 2018). Este aprovechamiento aunado a su localización, han 
llevado a los distritos de riego del Valle del Mezquital a ser la zona más amplia regada con 
agua residual del mundo, abarcando alrededor de 90,000 ha (Vázquez-Salvador et al., 
2020). 

Dichas características han hecho del Valle del Mezquital un lugar óptimo para el estudio 
de la influencia del agua residual sobre el suelo agrícola, y otros factores correlacionados. 
Los estudios pioneros se llevaron a cabo para estudiar las propiedades del agua y sus 
potenciales efectos sobre los suelos nativos, los cuales indicaron los riesgos potenciales 
por la alta cantidad de solidos disueltos, metales, surfactantes o microorganismos con 
potencial patógeno (Urroz, 1977). Posteriormente, otros estudios confirmaron la presencia 
de otros contaminantes como compuestos orgánicos volátiles como fenol o tolueno, o 
metales. Además de una amplia variedad de fármacos entre los que se destacan 
antibióticos, hormonas, analgésicos entre otros (Lesser et al., 2018). De igual manera se 
estableció un vínculo entre el uso del agua residual por parte de la comunidad y la presencia 
de enfermedades entéricas como la diarrea (Contreras et al., 2017).  

Aunque bajo otra perspectiva se ha establecido que el agua residual es rica en 
compuestos ricos en nitrógeno, fósforo, potasio, cobre, hierro y zinc. Estos compuestos en 
conjunto pueden actuar como nutrientes ayudando a reducir la necesidad de fertilizantes 
(Pérez Díaz et al., 2018). Ésto ha llevado a un incremento significante en la fertilidad de 
algunos suelos de la región, significando mayores rendimientos (Ponce-Lira et al., 2020). 
Lo anterior ha derivado en un constante desarrollo económico en las regiones irrigadas con 
agua residual, en comparación con aquellas que se mantienen con manejos de temporal 
(Durán-Álvarez et al., 2021). 

Otra perspectiva en los análisis en la región está enfocada en el efecto directo del uso 
del agua residual sobre los suelos. Primeramente, algunos estudios sostienen que el uso 
del agua residual ha llevado a un mejoramiento en la estructura del suelo, y que podría 
funcionar como un filtro natural para los microorganismos patógenos y otras sustancias 
contaminantes como detergentes provenientes de los efluentes (Naranjo Pérez de León y 
Biswas, 1997). Además de aportar al almacén de carbono, ya que la acumulación de años 



 23 

bajo este manejo incrementa el contenido de carbono orgánico total y el disuelto (Siebe y 
Fischer, 1996). Sin embargo, la gran mayoría de los estudios se han enfocado en identificar 
las posibles consecuencias del uso de agua residual sobre sus suelos agrícolas.     

Con el tiempo, el riego con agua residual ha llevado a la acumulación de una gran 
variedad de contaminantes en los suelos agrícolas del Valle del Mezquital. Uno de los más 
importantes es la acumulación de metales pesados como el cobre, plomo, zinc entre otros 
en los suelos irrigados (Cajuste et al., 1991). Aunado a ello, algunos autores han encontrado 
que algunos metales pesados terminan siendo absorbidos por el tejido vegetal de los 
cultivos propios de la zona como la alfalfa o el maíz, superando los límites permisibles por 
las normas locales (Mireles et al., 2004). Asimismo, en las últimas décadas se ha destacado 
la acumulación de fármacos en el suelo, específicamente de antimicrobianos. Diversos 
estudios han reportado la acumulación de antibióticos como ciprofloxacino o sulfametoxazol, 
así como de genes de resistencia asociados a éstos (Dalkmann et al., 2012). Dicho 
incremento en la abundancia de los genes de resistencia a antimicrobianos, en conjunto 
con el aumento de patógenos potenciales en los suelos agrícolas representan una fuente 
de riesgo a la salud de los habitantes de la zona (Broszat et al., 2014). 

Con relación a lo anterior, se ha observado que el uso de agua residual en el Valle del 
Mezquital no solo ha impactado el suelo, sino también cuerpos de agua subterránea. En 
general, gran parte de los contaminantes se acumulan en los suelos irrigados, aunque se 
ha llegado a detectar la presencia de fármacos como la carbamazepina o el sulfametoxazol 
en pozos de uso doméstico (Lesser et al., 2018). De igual forma se ha detectado una 
acumulación de nitratos producto de la oxidación del amonio proveniente de las aguas 
residuales (Hernández-Martínez et al., 2018). Esta contaminación por nitratos puede llegar 
a derivar en enfermedades como la metahemoglobinemia, resultando en un riesgo indirecto 
del uso del agua residual para el riego (Li et al., 2021).  
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4 Justificación 

La escasez de agua y la demanda de este recurso a futuro han llevado al establecimiento 
de estrategias como el uso de agua reciclada para el riego agrícola. Se prevé que el reúso 
del agua residual en zonas agrícolas será cada vez más común en zonas áridas y 
semiáridas. Así, diversos estudios se han centrado en determinar el impacto de esta 
práctica en la salud humana o ambiental, o por descargas en otros sistemas acuáticos 
(Cifuentes et al., 2000; Downs et al., 1999; Siebe y Cifuentes, 1995). Sin embargo, los 
análisis de las consecuencias del uso del agua residual a largo plazo son pocos, en especial 
los enfocados a comunidades microbianas que realizan procesos clave en los ciclos de los 
nutrientes como el N y P. Uno de los nutrientes más importantes en el suelo es el nitrógeno 
(N), el cual puede ser introducido al suelo en forma de fertilizante o como parte de los 
nutrientes en el agua de riego con agua reclamada, donde promueve los procesos de 
nitrificación. En específico, se ha observado que la aplicación constante de agua residual a 
suelos agrícolas incrementa la abundancia de las comunidades oxidadoras de amonio del 
suelo; sin embargo, poco se sabe de los cambios en la diversidad y abundancia de estas 
comunidades en el largo plazo.  

Además, los estudios sobre el efecto de la irrigación en distritos de riego en México en 
las comunidades microbianas son escasos, y se desconoce el efecto que tendrá el cambio 
del uso del agua residual a tratada en la irrigación de suelos agrícolas en las comunidades 
microbianas del suelo, sobre todo en las relacionadas al ciclo del nitrógeno, como las 
oxidadoras de amonio. Los suelos del Valle de Mezquital son ejemplo de una zona agrícola 
con una larga historia de riego con agua residual que llega a casi 100 años bajo esta 
práctica, donde la constante adición de nutrientes ha impulsado los procesos de nitrificación. 
A la fecha se ha observado cómo el riego en campo incrementa la actividad nitrificante 
(Hernández-Martínez et al., 2018), y cómo los suelos regados por casi 100 años con agua 
residual tienen un mayor potencial de nitrificación que suelos de la zona regados con agua 
de pozo (Lüneberg et al., 2018). Sin embargo, poco se sabe de la diversidad y abundancia 
de las bacterias nitrificantes en estos suelos, sus cambios derivados del riego a largo plazo 
y sus posibles cambios por el empleo de agua tratada.  

A la fecha, existen varios estudios que describen metodologías para determinar la 
actividad nitrificante del suelo, sin embargo, con el avance tecnológico se ha replanteado el 
panorama para su análisis. La inclusión de las técnicas moleculares para la cuantificación 
de genes y estudios metagenómicos asociados a procesos biogeoquímicos y como 
análogos, podría atraer ventajas como la propia identificación de los microorganismos 
responsables.  

Para llenar este hueco de información en el conocimiento, el presente estudio plantea 
estudiar a los microorganismos oxidadores de amonio en suelos del Valle del Mezquital, 
desde una perspectiva de cambio de uso de suelo con base en el tiempo que han sido 
regados con agua residual. Para ello se empleará una cronosecuencia de riego con agua 
residual (0, 25, 50 y 100 años) y se estudiarán los cambios en la diversidad y abundancia 
de la comunidad nitrificadora mediante el uso de marcadores filogenéticos. Asimismo, se 
empleará una estrategia metagenómica para conocer de forma más amplia este potencial 
genético.  
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5 Hipótesis 

 

Para el presente proyecto, se presentan tres hipótesis de trabajo: 

1. Conforme se incrementen los años bajo riego con agua residual en un suelo, la 
diversidad de oxidadores de amonio (bacterias y arqueas) decrecerá, pero su 
abundancia relativa y potencial genético (como cuentas del gen amoA) 

aumentará. 

 

2. El uso de herramientas metagenómicas permitirá la identificación de grupos 
oxidadores de amonio que no fueron detectados mediante la secuenciación de 
amplicones de los genes amoA y 16S rRNA. Además, permitirá una mayor 

profundidad en la definición taxonómica de los grupos oxidadores de amonio.   
 
 

3. El riego continuo con agua de la planta de tratamiento de Atotonilco (PTAR-A) en 
suelos con 100 años de riego involucrará una disminución en el aporte de 
carbono y nitrógeno al sistema, afectando la estructura y abundancia de las 
comunidades microbianas involucradas en la oxidación de amonio.   
 

  



 26 

6 Objetivos 

 

6.1 General 

 

Determinar el efecto que ha tenido el riego con agua residual sobre la abundancia y 
diversidad de las comunidades oxidadoras de amonio de los suelos agrícolas del Valle del 
Mezquital a largo plazo, y sus posibles modificaciones ante el cambio de la calidad del agua 
usada para el riego. 

 

 

6.2 Específicos 

I. Identificar suelos agrícolas irrigados con aguas residuales por diferentes periodos 
de tiempo (25, 50 y 100 años), así como un sitio de temporal (0 años) que no 
haya sido irrigado previamente, para determinar de forma gradual los cambios en 
las comunidades oxidadoras de amonio producto del uso de agua residual en los 
suelos agrícolas.  

 

II. Determinar los cambios en la diversidad, estructura y composición de la 
comunidad oxidadora de amonio de suelos agrícolas producto del tiempo que 
han sido irrigados con agua residual.  

 

III. Identificar los cambios en la composición y abundancia de los organismos 
involucrados en el ciclaje de nitrógeno en la cronosecuencia usando 
herramientas metagenómicas. 

 

IV. Evaluar los cambios en la estructura y composición de la comunidad oxidadora 
de amonio de suelos irrigados por 100 años con agua residual después de 
cambiar la calidad de agua de riego por agua de la planta de tratamiento 
Atotonilco. 
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7 Antecedentes 

El Valle del Mezquital es una extensa zona semi-árida que abarca alrededor de         
90,000 ha localizada al norte de la Ciudad de México. Dicha región ha recibido las 
descargas de agua residual (60 m3/s) provenientes de la Zona Metropolitana del Valle de 
México por más de 100 años a la fecha, por lo cual se considera uno de los casos de reúso 
de agua residual urbana más antiguos (Jiménez y Chávez, 2002). Su sistema de 
distribución y almacenaje se basa en 9 presas y 850 km de canales abiertos que abarcan 
toda la región (Lesser et al., 2018). La gran mayoría de esta agua (alrededor del 70%) no 
ha recibido ningún tratamiento o solo tratamientos primarios, ya sea mediante 
sedimentación en presas o mediante transporte (Jiménez et al., 2001).   

Sin embargo, a finales de la década pasada entró en funcionamiento una planta de 
tratamiento de aguas residuales (PTAR) en la región. Dicha planta tiene capacidad nominal 
de 35 m3/s, con una máxima capacidad de hasta 50 m3/s (García-Sánchez y Güereca, 2019). 
El objetivo de dicha planta es el de tratar alrededor del 60 % de los flujos provenientes del 
emisor oriente de la Ciudad de México para usarla después en el riego agrícola. Así, la 
finalidad de la PTAR es remover sólidos y patógenos, pero conservar los nutrientes 
disueltos mediante dos tipos de tratamientos: i) coagulación, floculación y sedimentación, y 
ii) tratamiento biológico mediante lodos activados, ambos seguidos por una etapa de 
desinfección mediante cloración (Rodríguez-Varela et al., 2021).  

El uso de esta agua residual está ampliamente distribuido y ha permitido el 
establecimiento agrícola en la zona, ya que además de resolver el estrés hídrico, el agua 
es rica en materia orgánica y formas reducidas de N funcionando como fertilizante. Los 
principales cultivos corresponden a forrajes como la alfalfa y maíz, aunque de igual forma 
se producen frijoles, tomates, cebollas o chiles, entre otros (Lesser et al., 2018). Sin 
embargo, el uso continuo de esta agua conlleva riesgos ambientales y para la salud humana 
de forma directa e indirecta. Se ha reportado que el uso continuo ha llevado a la salinización 
del suelo (Ramirez-Fuentes et al., 2002), así como a la acumulación de contaminantes 
como metales y fármacos (Carrillo et al., 2016; Siebe, 1995). Estos efectos pueden 
representar una amenaza a la salud humana en el mediano y largo plazo. Además, el 
contacto directo del agua residual con los agricultores y la comunidad en general ha 
acarreado problemas gastrointestinales como diarreas por el contacto directo con 
patógenos entéricos (Contreras et al., 2017). Sin embargo, el efecto que tiene sobre otros 
componentes del suelo como la microbiota aún es ampliamente desconocido, aunque 
estudios ya comienzan a dar respuesta a estas preguntas. 

Estudios previos describieron la correlación existente entre la calidad de agua usada 
para el riego y la comunidad microbiana que habita el suelo. En primer lugar, se sabe gran 
parte de la carga microbiana proveniente del agua residual es filtrada por el suelo, ya que 
ésta no tiende a infiltrarse en mantos acuíferos subterráneos (Chávez et al., 2011).  
Posteriormente, se observó que el uso de agua residual para el riego puede incrementar 
hasta casi 27% la abundancia relativa de Proteobacteria, incluyendo patógenos potenciales 
como Pseudomonas spp., Stenotrophomonas spp. y Acinetobacter spp. (Broszat et al., 

2014). De forma más amplia, igualmente se descubrió que el tipo de agua usada para el 
riego tiene un efecto significante sobre la estructura de la comunidad bacteriana y fúngica 
(Lüneberg et al., 2018, 2019), asociados a cambios fisicoquímicos del suelo. En estos 
estudios se analizó el efecto de irrigar los suelos mediante agua de lluvia (temporal), con 
agua de pozo o con agua residual, sobre la composición, diversidad y funcionalidad 
microbiana.   
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Dentro de los cambios en el perfil funcional, probablemente los más estudiados en la 
zona corresponden a resistencias a antimicrobianos. En ellos se observa un incremento en 
la abundancia de genes sul1 (resistencia a sulfonamidas) en hasta dos órdenes de 

magnitud en suelos irrigados por 100 años en comparación con aquellos de temporal 
(Dalkmann et al., 2012). Mientras que, en un estudio más reciente se observó un incremento 
en los genes intl1 (asociado a genes que confieren resistencia a antibióticos, desinfectantes 
y metales pesados), qacE (resistencia a desinfectantes), aadA (resistencia a estreptomicina 
y espectinomicina), korB (asociado a plásmidos propios de sistemas alterados) y tetW (gen 

de resistencia a tetraciclinas) en suelos irrigados por 100 años con agua residual (Jechalke 
et al., 2015). Dichos cambios en el perfil funcional en relación con la resistencia contra 
antimicrobianos se han correlacionado con la acumulación de fármacos como el 
ciprofloxacino, sulfametoxazol y la carbamazepina, entre otros productos de la irrigación 
con agua residual (Dalkmann et al., 2012).  

Por otro lado, también fueron propuestos cambios en el perfil funcional relacionados con 
el ciclaje biogeoquímico del suelo. Una predicción que toma como base secuencias del gen 
16S rRNA sugiere un ligero decremento en procesos de descomposición de la lignina y 
quitina, sin embargo, la mayor diferencia recayó sobre el ciclaje de nitrógeno. En particular 
se predijo un incremento en la nitrificación en suelos irrigados con agua residual en 
comparación con los suelos nativos o de temporal (Lüneberg et al., 2018). Lo anterior, se 
ve relacionado con la constante entrada de nitrógeno, en formas reducidas (amonio) y 
orgánicas provenientes del agua de riego.  

Anteriormente, se había sugerido la nitrificación como un proceso microbiano importante 
sobre todo en los eventos de riego. En ellos se describió que la irrigación con agua residual 
aportar entre 500 – 700 kg/ha de N en un ciclo anual, siendo 40 % la fracción orgánica y un 
60 % en forma de amonio. En un evento de riego el aporte individual de las especies de N 
se ha calculado entre 26 – 30 mg/L de N-NH4

+ y 20 – 27 mg/L de N orgánico. Estas cargas 
de N son rápidamente transformadas a nitrato en los primeros centímetros del suelo, esto 
se debe a la entrada constante de amonio en un sistema aerobio propicio para la oxidación 
biológica de este (Shen et al., 2014). Posteriormente, el nitrato generado percola a través 
del suelo hacia la zona saturada (Hernández-Martínez et al., 2018). 

Actualmente, pocos estudios se han enfocado en estudiar el efecto del agua residual 
sobre el perfil funcional involucrado en el ciclaje biogeoquímico. Particularmente, se ha 
estudiado el efecto que puede llegar a presentar en suelos irrigados con agua reclamada, 
sin embargo, al variar el contenido de amonio se espera un resultado diferente con base al 
tratamiento que sufrió esta clase de agua (Li et al., 2019). A la fecha, poco se sabe del 
efecto del agua residual cruda sobre la comunidad oxidadora de amonio en cuanto a 
estructura, abundancia de diferentes taxones y diversidad.  

De igual forma, el efecto sobre la comunidad oxidadora de amonio que podría 
desencadenar el uso de agua tratada en suelos regados con agua residual es aún escasa. 
En particular, se propone que la introducción de una planta de tratamiento de aguas 
residuales puede significar cambios en el corto y largo plazo sobre la comunidad microbiana. 
Esto se debe a que esta cambiaría las propiedades del agua de riego, llevando a una 
disminución en la entrada de nutrientes al suelo o la carga microbiana, entre otros. Aunque 
se espera que los cambios en las propiedades del suelo y su microbiota producto del riego 
con esta agua reclamada no sean inmediatos (Vázquez-Salvador et al., 2020).   
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8 Materiales y métodos 

Para el presente proyecto se establecieron varias estrategias acordes a los objetivos 
específicos planteados (Tabla 1). 

 

Tabla 1. Relación entre los objetivos particulares de investigación, estrategia metodológica y los 
análisis propuestos para el presente trabajo de investigación 

Objetivo específico Estrategia Desarrollo experimental 

1. Identificar los sitios de 
muestreo que representen 
suelos que hayan sido 
regados con agua residual por 
25, 50 y 100 años, así como 
un sitio de temporal (0 años) 
que no haya sido previamente 
regado con agua residual. 

 

Muestreo de una 
cronosecuencia basada en la 
antigüedad de riego con agua 
residual en el Valle del 
Mezquital con fines 
comparativos en los cambios 
de las comunidades amonio 
oxidadoras. 

 Muestreo. 

 Caracterización 
fisicoquímica (pH, 
conductividad eléctrica, C y 
N, y algunos metales 
totales).  

 Estadística descriptiva. 

2. Determinar los cambios 
en la diversidad, estructura y 
composición de la comunidad 
oxidadora de amonio de los 
suelos de estudio. 

Caracterización y 
exploración de las 
comunidades oxidadoras de 
amonio mediante amplificación 
y secuenciación masiva de 
genes amoA. 

 Obtención de DNA total de 
suelos de la 
cronosecuencia. 

 Amplificación y 
secuenciación de 
fragmentos del gen 16S 
rRNA y amoA. 

 Análisis de secuencias: 
diversidad alfa y beta, y 
asignación taxonómica. 

 Análisis estadísticos 
comparativos. 
 

3. Identificar los cambios 
en la composición y 
abundancia de los organismos 
involucrados en el ciclaje de 
nitrógeno en la 
cronosecuencia usando 
herramientas metagenómicas. 

 

Detección y caracterización 
de secuencias relacionadas 
con la oxidación de amonio en 
suelos de la cronosecuencia. 

 Obtención de cuatro 
metagenomas acorde a la 
cronosecuencia de estudio. 

 Identificación de 
comunidades oxidadoras 
de amonio. 
 

4. Determinar los cambios 
en la estructura y composición 
de la comunidad oxidadora de 
amonio suelos irrigados por 
100 años con agua residual 
después de riegos continuos 
con agua de la planta de 
tratamiento Atotonilco. 

Experimento de riego 
continuo de columnas 
inalteradas, empleando tres 
suelos regados por ~100 años, 
y bajo riegos continuos 
empleando agua residual y 
agua de la planta de 
tratamiento de Atotonilco. 

 Montaje de experimento y 
riegos continuos. 

 Amplificación y 
secuenciación de 
fragmentos del gen 16S 
rRNA. 

 Análisis de secuencias: 
diversidad alfa y beta, y 
asignación taxonómica. 

 Análisis estadísticos 
comparativos. 
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8.1.1 Sitio de estudio 

Los sitios de muestreo se encuentran localizados en la región conocida como Valle del 
Mezquital. Esta zona se encuentra en el altiplano mexicano, a 60 km al norte de la Ciudad 
de México en el estado de Hidalgo. El valle se encuentra a una altura entre los 1700 – 2100 
m s.n.m. dentro de las coordenadas 20º 07’ N, 99º 14 O. Tiene un clima predominantemente 
semiárido con índices de aridez entre 0.23 – 0.41. Su precipitación anual promedio se 
encuentra entre los 450 – 700 mm, limitada a una temporada que abarca entre mayo y 
octubre. La zona suele presentar altas tasas de evapotranspiración. Su temperatura anual 
promedio es entre 15 – 17 ºC, con diferencias entre verano e invierno entre los 5 – 6 ºC 
(Durán-Álvarez et al., 2021; González-Méndez et al., 2015). La vegetación nativa suele 
estar representada por flora xerofítica, principalmente en forma de arbustos espinosos 
como Prosopis spp., Acacia spp. y Mimosa spp., o matorrales rosetófilos como Agave 
lechuguilla, Agave striata y Hechtia podantha (Abd El-Ghani et al., 2017). 

Sin embargo, desde principios del siglo XX ha habido una transformación a suelos 
agrícolas de práctica intensiva, producto del riego con agua residual proveniente de la 
Ciudad de México. El agua residual es transportada en grandes canales abiertos sin 
tratamientos previos, a excepción de la sedimentación propia del transporte. Posteriormente, 
el agua es distribuida por una extensa red de canales secundarios a través de las parcelas. 
El riego de las parcelas se da mediante inundación, con láminas entre 1500 – 2000 mm por 
año dependiendo del cultivo y tipo de suelo, siendo entre 170-210 mm por evento de riego. 
Cabe recalcar que, en las regiones más socialmente marginales aún persiste agricultura de 
temporal, que solo depende del agua de lluvia. La producción agrícola de la zona 
comprende cerca de 90,000 ha, estando restringida al cultivo de forrajes, principalmente 
maíz y alfalfa (Durán-Álvarez et al., 2021; González-Méndez et al., 2015).   

 

8.1.2 Muestreo de suelos en una cronosecuencia de antigüedad de riego 

Para determinar el efecto paulatino que ha tenido el constante uso de agua residual 
sobre la comunidad oxidadora de amonio en suelos agrícolas, se muestreó una 
cronosecuencia de suelos (objetivos 1, 2 y 3). Esto se logró aprovechándose de la 
expansión de la infraestructura de distribución del agua residual en el Valle del Mezquital. 
La cronosecuencia estuvo integrada por suelos previamente clasificados como feozems 
encontrados en el distrito de riego Tula-03 en el Valle del Mezquital. Los suelos 
seleccionados han sido regados por 25, 50 y 100 años con aguas residuales provenientes 
de la zona metropolitana de la Ciudad de México. Adicionalmente se colectaron suelos que 
tienen manejo de temporal (0 años). En la tabla 2 se pueden observar la localización de las 

parcelas ocupadas para el presente experimento. 
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Tabla 2. Localización de las parcelas correspondientes a la cronosecuencia de estudio. 

Tiempo de 
muestreo 

Coordenadas 
 

Parcela (P) Latitud Longitud Localidad, Municipio 

0 años    

P1 20° 9' 48.45" N 99° 6' 25.76" O 
Santiago Tezontlale, 

Ajacuba 
P2 20° 9' 42.74" N 99° 6' 25.29" O 

P3 20° 9' 37.49" N 99° 6' 24.99" O 

25 años    

P1 20° 2' 24.63" N 99° 11' 38.52" O 
Texas, Atotonilco de 

Tula 
P2 20° 2' 24.05" N 99° 11' 35.15" O 

P3 20° 2' 23.47" N 99° 11' 33.40" O 

50 años    

P1 20° 2' 21.49" N 99° 11' 56.38" O 
San José Bojay, 

Atitalaquia 
P2 20° 2' 18.10" N 99° 11' 59.29" O 

P3 20° 2' 23.14" N 99° 11' 54.40" O 

100 años    

P1 20° 7' 29.08" N 99° 12' 47.80" O 
Tlahuelilpan, 
Tlahelilpan 

P2 20° 7' 30.01" N 99° 12' 51.23" O 

P3 20° 7' 33.68" N 99° 12' 48.60" O 

 

El muestreo se llevó a cabo en febrero del 2020, definiendo tres parcelas continuas sin 
cobertura vegetal para cada tiempo de la cronosecuencia. Para cada parcela se llevó a 
cabo un muestreo compuesto para asegurar la representatividad de la muestra. Para ello 
se trazaron cuatro transectos longitudinales y paralelos por cada parcela. En cada transecto 
se tomaban pequeños núcleos superficiales (0 -10 cm) de suelo usando un nucleador cada 
10 m. Por parcela fueron obtenidos entre 25 - 33 núcleos, que posteriormente fueron 
mezclados en contenedores asépticos, y mantenidos a 4 ºC en oscuridad para su transporte 
hasta el laboratorio.  

Las muestras fueron secadas a temperatura ambiente y a la sombra. Luego se le 
retiraron partículas mayores como basura, rocas o restos vegetales (raíces, hojas y tallos) 
mediante tamizaje, usando un cedazo de 2 mm. Las muestras tamizadas fueron 
homogenizadas y divididas. Una parte fue almacenada a -20 ºC para posteriores análisis 
moleculares, y la otra parte fue procesada para los posteriores análisis fisicoquímicos.  

 

8.1.3 Experimento de riegos continuos de columnas inalteradas de suelo 

Para determinar el efecto de cambiar la calidad del agua de riego sobre la comunidad 
microbiana de suelos regados por un aproximadamente siglo con agua residual, se 
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recolectaron columnas inalteradas de suelo, previamente clasificados como feozems que 
han sido regados por 100 años con agua residual de 3 localidades distintas dentro del 
distrito de riego Tula-03. Las localidades seleccionadas fueron: Bojayito (B), Ulapa-
Tetepango (UT) y Las Palmas (LP). De cada localidad fueron obtenidas 6 columnas, 
extraídas de forma continua en 2 parcelas (3 columnas por parcela). Las parcelas de las 
cuales fueron obtenidas las columnas contenían una cobertura vegetal de alfalfa, en estado 
joven para B y UT, mientras que en LP la alfalfa ya estaba en un estadio maduro.  

Las columnas inalteradas fueron colectadas en marzo del 2022. Cada columna de suelo 
fue esculpida en campo tratando de no alterar la estructura del suelo. Estas fueron 
contenidas en cilindros de acero, de 30 cm de largo por 15 cm de diámetro, y fueron 
almacenadas a 4 ºC en completa oscuridad y transportadas al laboratorio para su posterior 
establecimiento. 

 

Establecimiento de columnas y mantenimiento 

Las columnas fueron acondicionadas en el invernadero del Instituto de Geología de la 
UNAM. Allí, éstas fueron colocadas sobre una base que permitiera la salida de los lixiviados, 
dejando 4.5 cm entre el límite superior de la muestra de suelo y el de la columna. 
Posteriormente, las columnas recibieron un riego de adaptación con CaCl2 0.01 M, y fueron 
divididas de acuerdo con el siguiente diseño experimental (Fig. 4): 

 

 

Figura 4 Diseño experimental para el experimento de columnas. 

 

Las Palmas (P)

Bojayito (B)

Ulapa-Tetepango 

(UT)

P1 P2 P3 P4 P5 P6

B1 B2 B3 B4 B5 B6

UT1 UT2 UT3 UT4 UT5 UT6

Agua para 
irrigación

Agua residual (RWW) Agua tratada (TWW)
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Las columnas fueron regadas cada 10 días con 800 mL de agua residual y agua tratada 
por la PTAR-A según el caso, en 18 ocasiones. Al séptimo día posterior a cada riego se 
tomaron muestras de suelo superficial de alrededor de 5 g por columna, para 
posteriormente ser utilizadas en análisis de biología molecular. Estas se obtuvieron 
raspando la parte superficial del suelo, y depositando este suelo en tubos estériles de 
almacenamiento cónicos de 15 ml. En particular los análisis de biología molecular se 
realizaron con las muestras correspondientes a los riegos 0 (R0, condiciones iniciales), 3 
(R3), 8 (R8), 12 (R12), 15 (R15) y 18 (R18). Mientras que, para los análisis fisicoquímicos 
fueron tomadas muestras de suelo previo al inicio del experimento (R0) y después de los 
18 eventos de riego (R18).  

El agua utilizada para las columnas fue recolectada de forma directa en el municipio 
Atotonilco de Tula, Hidalgo. El agua residual fue tomada justo en la parte continua exterior 
del influente de la PTAR de Atotonilco en la localidad de San Antonio (19° 57' 11.196'' N, 
99° 17' 49.495'' O). El agua tratada fue recolectada en el municipio de San José Acoculco 
(19° 58' 17.04'' N, 99° 18' 8.87'' O) en un canal que procede del efluente de la PTAR-A, 
donde se mezcla el agua tratada de la planta y el agua no tratada. El agua fue transportada 
en bidones de plástico y almacenada en oscuridad a 4 ºC. El tiempo máximo de almacenaje 
de las aguas usadas para el riego fue de 20 días. Las características de las aguas de riego 
se encuentran en el Anexo A1.     

 

8.1.4 Caracterización fisicoquímica del suelo 

Para llevar a cabo los análisis fisicoquímicos, las muestras fueron secadas a temperatura 
ambiente en un sitio sin luz directa por 72 h, para posteriormente ser homogenizadas y 
tamizadas en una malla metálica de 2 mm. Los análisis de pH y conductividad eléctrica (CE) 
fueron llevados a cabo en las muestras previamente secadas utilizado el método de 
extractos saturados basado en los métodos de (Sparks, 1996). 

Para la determinación del Carbono Total (Ct), Carbono Orgánico (Corg) y Nitrógeno total 
(Nt), las muestras fueron pasadas nuevamente por una malla metálica de 0.180 mm. Para 
el Ct y el Nt, las muestras fueron cuantificadas directamente mediante un analizador 
elemental 2400 Series II CHNS (PerkinElmer). En el caso del Corg primero se llevó a cabo 
la remoción de carbonatos usando HCl 5N, posteriormente se llevó la determinación.  

La determinación de los metales (Cd, Co, Cu, Ni, Pb, and Zn) se llevó a cabo en muestras 
previamente digeridas con HNO3 (J.T. Baker 69 - 70%) y HCl (J.T. Baker 36.5 - 38%) 
mediante un ICP-OES (Perkin Elmer ICP-OES Optima 8300). 

 

8.1.5 Extracción de DNA y amplificación de genes de interés 

El DNA total de las muestras fue extraído usando el kit PowerSoil DNA isolation Kit de 
Qiagen a partir de 0.25 g de suelo, de acuerdo con las instrucciones del fabricante con 

pequeñas modificaciones en el volumen de elución final (50 L). La concentración 
resultante del DNA obtenido fue obtenida usando el kit Qubit dsDNA HS Assay en el 
fluorómetro Qubit 4, ambos de Thermo Fisher Scientific. Posteriormente, la muestra fue 

diluida en muestras de trabajo en concentraciones alrededor de 10 – 12 ng/L en 

volúmenes de entre 50 y 60 L, para su almacenamiento a -20 ºC hasta su uso.  

Para analizar la comunidad microbiana en general, se utilizó el amplicón que codifica 
para la región V4 del gen 16S SSU rRNA. El amplicón fue conseguido con base en los 
protocolos sugeridos por el Earth Microbiome Project, usando los cebadores 515F/806R 
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con un adaptador MiSeq en la región reversa y un protocolo de amplificación ya reportado 
(Caporaso et al., 2012). Mientras que, para investigar los cambios en la comunidad 
oxidadora de amonio fue seleccionado el gen amoA, tanto para Archaea, como para 

Bacteria. El gen fue amplificado usando los cebadores Arch-amoAF/Arch-amoAR para 
Archaea y amoA-1F/ amoA-2R para Bacteria, amoA con adaptadores MiSeq en la región 
reversa (Tabla 3). 

 
Tabla 3. Características de los cebadores utilizados para la amplificación de los genes 

de interés 

Gen 

Cebador 

Secuencia Tamaño 

(pb) 

Tm 

ºC 

Referencia 

rrn-16S rRNA 

515F GTGCCAGCMGCCGCGGTAA 
290 50 

Caporaso 
et al., 2012 806R GGACTACHVGGGTWTCTAAT 

amoA AOA 

Arch-amoAF STAATGGTCTGGCTTAGACG 
635* 53 

Francis et 
al., 2005 Arch-amoAR GCGGCCATCCATCTGTATGT 

amoA AOB 

amoA-1F GGGGTTTCTACTGGTGGT 
490* 60 

Rotthauwe 
et al., 1997 amoA-2R CCCCTCKGSAAAGCCTTCTTC 

* Este tamaño se incrementa si se usan cebadores con adaptadores MiSeq para la 

secuenciación masiva del gen, (incremento aproximado de 70 pb). 

 

Para llevar a cabo la amplificación de los fragmentos génicos mediante PCR punto final 

se prepararon reacciones individuales de PCR de 25 L teniendo como base la siguiente 
fórmula (Tabla 4): 

 

Tabla 4. Composición de las reacciones de PCR punto final empleadas. 

Componente Concentración final 

DNA templado  15 ng por reacción 

Buffer de PCR libre de Mg2+ (Takara Bio Inc) 1x 

MgCl2 1.5 – 2 mmol/L 

Cebadores 0.4 M por cada uno 

Trifosfato de desoxinucleósido (DNTPs) 200 M 

Dimetilsulfóxido (DMSO) 5% 

Polimerasa ExTaq (Takara Bio Inc) 1 U 

 



 35 

A partir de la mezcla para reacción anterior, los protocolos de amplificación consistieron 
en: i) una fase inicial de desnaturalización del DNA templado, seguido de ii) 35 ciclos de 
alineamiento y amplificación, entre los que se encuentran un ciclo de desnaturalización a 
95 ºC por 1 min, seguido de un ciclo de alineamiento y un ciclo de extensión a 72 ºC por 1 
min, y finalmente iii) un ciclo general de extensión a 72 ºC por 10 min. Cabe recalcar que la 
temperatura y tiempo de alineamiento de los cebadores para 16S rRNA y amoA eran 
específicos para cada gen, siendo de 30 s para 16S rRNA y de 60 s para los amoA de AOA 
y AOB (Tabla 3). Todos los amplicones fueron comprobados mediante electroforesis en gel 

de agarosa al 2%.  

Los amplicones de 16S rRNA y amoA para secuenciación, fueron purificados usando el 

sistema de purificación de perlas Agencourt AMXPure PCR (Beckman Coulter), y cuando 
se notaron bandas inespecíficas, por gel de agarosa al 2% usando el kit Wizard® SV Gel 
and PCR Clean-Up System (Promega). Finalmente, los amplicones correspondientes al gen 
16S rRNA fueron secuenciados de forma pareada utilizando la plataforma Illumina MiSeq 
en el Yale Center for Genome Analysis de la Universidad de Yale. Mientras que, los 
amplicones de amoA de AOA y AOB fueron procesados mediante el kit Nextera XT Index 

de Illumina para indexarlos de forma dual, siguiendo las condiciones del fabricante 
realizando (i.e., un segundo PCR con ocho ciclos), y finalmente volvieron a ser purificados 

y diluidos usando Tris 10 mM (pH 8.5) y agrupados a una concentración equimolar de 9 pM. 
Los amplicones de amoA fueron secuenciados de forma unitaria, solo siendo analizados los 

que se encuentran en dirección 5’  3’ en el Centro de Investigación y de Estudios 
Avanzados del IPN, Unidad Mérida. En este caso de igual forma se usó la plataforma MiSeq 
con el kit MiSeq Reagent kit V3 de Illumina.  

 

8.1.6 Análisis de las secuencias 

Gen 16S rRNA 

Las secuencias correspondientes al gen 16S rRNA fueron procesadas usando el paquete 
DADA2 de R (Callahan et al., 2016). Dichas secuencias al ser pareadas fueron 
primeramente evaluadas en cuanto a calidad de forma separada utilizando la instrucción 
“plotQualityProfile”. A partir de los resultados obtenidos de forma particular, fueron decididos 
los parámetros para el filtrado y corte de las secuencias mediante el comando 
“filterAndTrim”. Las secuencias preprocesadas fueron concatenadas y sometidas a una 
remoción de quimeras mediante “removeBimeraDenovo”. Posteriormente fueron sometidas 
a la asignación taxonómica tomando como referencia la base de datos SILVA 138 (Quast et 
al., 2012; Yilmaz et al., 2014). Finalmente, fueron construidos árboles filogenéticos usando 
el paquete Phangorn a partir del alinemiento producido por el paquete Decipher, ambos con 
R. Los árboles generados fueron basados en el método de Neighbor Joining.  

 

Gen amoA 

Para el procesamiento y análisis de las secuencias de amoA provenientes de la 

secuenciación masiva de amplicones por metabarcoding, se utilizó de igual manera el 
paquete DADA2 de R (Callahan et al., 2016). En este caso en específico, el procesamiento 
fue llevado a cabo de forma sencilla en la hebra forward. Fueron 314,755 lecturas obtenidas 
de ambos genes amoA provenientes de la secuenciación. La calidad de las secuencias 
sencillas fue analizada usando “plotQualityProfile”, y posteriormente con “filterAndTrim” 
fueron removidas las secuencias de baja calidad y recortada la secuencia correspondiente 
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a los adaptadores para su secuenciación masiva (250 pb). Finalmente, fueron retiradas las 
secuencias quiméricas mediante la instrucción “removeBimeraDenovo”.  

Posterior al procesamiento de calidad resultaron en 144,696 lecturas que se pudieron 
agrupar en 300 secuencias representativas únicas. Las secuencias resultantes fueron 
posteriormente curadas de forma manual para retirar todas aquellas secuencias 
codificantes que no estuvieran relacionadas al gen amoA. Posteriormente, para 

estandarizar el número de lecturas mínimas para AOA y AOB fue realizada una rarefacción 
de las secuencias usando la herramienta “rarefy_even_depth” del paquete “Phyloseq” de R 
(McMurdie y Holmes, 2013). El número de secuencias obtenidas y resultantes posterior a 
la rarefacción fue de 1,446 cuentas para AOA, y 2,587 para AOB. Posteriormente fueron 
agrupadas las secuencias en un porcentaje de identidad del 95% basado en el reporte de 
Yu et al. (2016). Estos OTUs fueron obtenidos a partir de la herramienta q2-vsearch 
contenida en la plataforma QIIME2 (Bolyen et al., 2019).   

La aproximación taxonómica de las secuencias se realizó mediante cercanía basada en 
la identidad de las secuencias. Primeramente, las secuencias fueron alineadas usando el 
método MUSCLE en el software SEAVIEW (Edgar, 2004; Gouy et al., 2010). A partir del 
alineamiento múltiple, fueron generados un par de árboles. El primer árbol fue construido 
con base en el algoritmo Neighbor Joining a partir de una matriz de distancia obtenida por 
el modelo Jukes-Cantor, y que sería ocupado para los análisis de alfa y beta diversidad. El 
segundo fue generado mediante un algoritmo modificado de Neighbor Joining conocido 
como BIONJ (Bio Neighbor Joining). En este caso el árbol fue construido usando el método 
de distancia Kimura two-parameter (K2P) con 1000 iteraciones. 

 

8.1.7 Cuantificación de los genes amoA y 16S rRNA 

Los genes amoA de AOA y AOB fueron cuantificados usando la técnica de la PCR 

cuantitativa. A la par también fue cuantificado el gen 16S rRNA, para ser utilizado como 
control constitutivo. Todos los genes fueron cuantificados en muestras de DNA total de suelo 
teniendo en cuenta su concentración exacta, así como el volumen del cual fue extraído.   

El DNA total fue utilizado como templado para generar amplicones a través de PCR 
punto final utilizando los cebadores de la tabla 3, que servirían para generar la curva 

estándar necesaria para la cuantificación. Estos fueron sometidos a una electroforesis en 
gel de agarosa para confirmar que fueran una banda única, posteriormente purificados 
mediante. Posteriormente fueron cuantificados y diluidos serialmente en razón 1:10.    

La cuantificación génica fue llevada a cabo en un termociclador StepOne Real-time PCR 
System de Thermo Fisher Scientific, usando la tecnología de SYBR Green. Cada reacción 

constaba de 10 L y fue preparada de la siguiente manera (Tabla 5): 

 

Tabla 5. Composición de las reacciones de PCR en tiempo real. 

Componente Concentración final 

DNA templado 1 ng 

Buffer Premix Ex Taq Bulk (Takara Bio Inc) 1X 

Tinte de referencia ROX (Takara Bio Inc) 1X 

Conjunto de cebadores 0.2 mol/L 
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Para la amplificación fue añadido un control negativo en la placa. El programa de 
amplificación/cuantificación consistió en: i) una primera fase de desnaturalización a 95 ºC 
por 5 min, seguida de ii) una fase de alineamiento y cuantificación que consistía en 40 ciclos 
de 95 ºC por 1 min, la temperatura de alineamiento por 1 min y una fase de extensión de 
72 por 1 min. Posterior, a los cuarenta ciclos fue incluido un nuevo programa donde se 
aumentaría de forma escalonada la temperatura para generar una curva de fusión para 
asegurar la presencia de solo un tamaño de amplicón y con ello confirmar la especificidad 
de la prueba. El programa consistió en: i) ciclo sencillo de desnaturalización a 95 ºC por 15 
s, seguido por ii) un aumento gradual de 0.5 ºC cada 15 s, iniciando en 60 ºC y terminando 
en 95 ºC.  

 

8.2 Procesamiento, secuenciación y análisis de los metagenomas 

Se obtuvieron cuatro metagenomas representativos de la cronosecuencia. Para ello, 
muestras de pools de DNA procedente de las tres parcelas representativas por cada tiempo. 
El DNA se extrajo acorde a lo reportando en la sección 6.1.5, y se envió a secuenciación a 
la compañía de Macrogen (República de Corea del Sur). Las librerías se prepararon por el 
secuenciador empleando kits TruSeq nano DNA library (350 bp) y se secuenciaron de forma 
paired-end por la plataforma NovaSeq, 150bp PE, ~10Gb por muestra. Los archivos en 

crudo fueron analizados. 

 

8.2.1 Análisis de secuencias obtenidas de los metagenomas 

Primeramente, fue evaluada la calidad de las secuencias crudas mediante la herramienta 
FastQC de forma pareada (https://www.bioinformatics.babraham.ac.uk/projects/fastqc/). A 
partir del reporte generado de forma individual, fueron evaluadas las variables de calidad 
por secuencia de bases, por contenido en su secuencia de bases y el número de N 
contenidas en las secuencias principalmente. Los estadísticos resultantes fueron tomados 
en cuenta para el filtrado de calidad mediante la herramienta Trim Galore 
(https://www.bioinformatics.babraham.ac.uk/projects/trim_galore/)., fijando la calidad de las 
secuencias en 30, y realizando un corte en la posición 1 en las lecturas forward y en la 
posición 10 en las lecturas reverse, para asegurar el recorte de adaptadores que pudieran 

permanecer en las secuencias. Finalmente, fue revisado que éstos no contuvieran N en su 
contenido. 

Posteriormente, las secuencias pareadas fueron concatenadas usando la herramienta 
shuffleSequences de MetaVelvet para crear un nuevo archivo que contuviera las lecturas 
forward y reverse (Namiki et al., 2011). Estas secuencias fueron posteriormente 
formateadas para transformar las salidas fastq en fasta mediante fq2fa. Los concatenados 
pre-ensamblaje fueron utilizados como base para la aproximación taxonómica, llevada a 
cabo por el programa Kaiju (Menzel et al., 2016a). A partir de los archivos generados se 
obtuvieron documentos visuales que pueden ser analizados mediante Krona (Ondov et al., 
2011), así como nuevas salidas con formato de datos separados por tabulaciones. La 
clasificación obtenida de Kaiju fue analizada mediante Phyloseq (McMurdie y Holmes, 
2013) para conocer la composición microbiana de los sitios.  

Estas secuencias filtradas y concatenadas fueron usadas como base para el ensamblaje 
metagenómico, usando la opción metagenómica de SPAdes: metaSPAdes, y MEGAHIT (D. 
Li et al., 2015; Nurk et al., 2017). Para el caso de metaSPAdes, fueron realizados diversos 
ensamblajes usando por lo menos 12 k-meros por corrida para cada muestra. Para 
MEGAHIT los ensamblajes fueron llevados a cabo usando 11 k-meros. Al final, la calidad 
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de los ensamblajes fue evaluada mediante la herramienta QUAST. Los reportes de dicha 
herramienta eran de modo comparativo, por lo que fueron definitivos en la elección del mejor 
ensamblaje basado en los k-meros usados (Anexo A2). Dicha elección fue tomada en 

consideración del ensamblaje que presentara un N50 mayor, el mayor número de contigs y 
que estos fueran de gran tamaño. En la tabla 6 se observan cuáles fueron los k-meros que 

arrojaban un mejor ensamblaje para cada muestra.  

 

Tabla 6. K-meros seleccionados para el ensamblaje metagenómico.   

Ensamblador 

Muestra 

 

K-meros utilizados 

metaSPAdes  

0 años 23,31,39,49,63,73,87,97,105,113,121,127 

25 años 23,27,35,45,51,63,73,87,95,103,117,125 

50 años 23,27,35,45,51,63,73,87,95,103,117,125 

100 años 23,31,39,49,63,73,87,97,105,113,121,127 

MEGAHIT  

0 años 27,37,47,57,67,77,87,97,107,117,127 

25 años 27,37,47,57,67,77,87,97,107,117,127 

50 años 27,37,47,57,67,77,87,97,107,117,127 

100 años 27,37,47,57,67,77,87,97,107,117,127 

 

Para la búsqueda masiva de genes relacionados a la oxidación de amonio se adaptó la 
herramienta ABRicate (https://github.com/tseemann/abricate), usando bases de datos de 
genes pertenecientes al clúster génico amoABC de AOA y AOB. Dichas bases de datos 

fueron creadas para el presente trabajo a partir de secuencias obtenidas de genomas de 
referencia, o de genomas completos e incompletos de AOA y AOB reconocidos. Todas las 
secuencias genómicas fueron obtenidas del GenBank del National Center for Biotechnolgy 
Information (NCBI) de la National Institutes of Healt (NIH), y la longitud de los genes 
integrados en la base de datos oscilaba entre 80 - 100% del tamaño esperado del gen.  

Las búsquedas con ABRicate fueron divididas a su vez en dos. La primera fue llevada a 
cabo usando las secuencias procesadas no ensambladas para poder identificar la 
diversidad general del gen, manteniendo el parámetro estándar de identidad en 80% y 
ajustando la cobertura mínima en 10%. La segunda búsqueda fue llevada a cabo usando 
los ensamblajes, manteniendo los estándares de identidad y ajustando la cobertura en 40%. 
Lo anterior generó una base de datos de la que se pudo rastrear y extraer fragmentos 

génicos  40% del tamaño original del gen en cuestión, y que serían usados para evaluar 
la diversidad intergénica dentro de las diferentes muestras analizadas. 

A partir de los archivos de salida de ABRicate, se pudo conocer la localización de las 
secuencias del gen amoA dentro de los concatenados y ensamblajes. Estas fueron 

obtenidas mediante el comando “grep”, curadas y colocadas en la misma dirección (5’  
3’). Las secuencias obtenidas fueron analizadas a la par con las secuencias previamente 
obtenidas mediante secuenciación de amplicones. 
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La base de datos conjunta fue complementada con las secuencias amoA provenientes 

de los genomas de referencia del NCBI. Estas fueron alineadas de forma múltiple mediante 
el método MUSCLE en Seaview (Edgar, 2004; Gouy et al., 2010). Posteriormente, se 
elaboró un árbol filogenético de Bio-Neighbor Joining como fue previamente descrito.  

 

8.3 Análisis estadísticos 

El índice de diversidad de Shannon-Weaver fue calculado a partir de las secuencias 
procesadas de 16S rRNA y amoA en el programa de Phyloseq (McMurdie y Holmes, 2013). 
Dicho análisis fue llevado a cabo a partir de las cuentas por ASV u OTU mediante la función 
“estimate_richness” del paquete Phyloseq en R. De igual manera se utilizó el paquete 
Phyloseq en R para llevar a cabo análisis multivariados basados en la métrica de distancia 
UniFrac ponderado mediante la ordenación del Análisis de Coordenadas Principales 
(PCoA). Los análisis de CCA se llevaron a cabo con la paquetería “Vegan” de R usando la 
función “cca”, y mediante la función “envfit” se filtraron los parámetros fisicoquímicos no 
significantes con una p.max de 0.05. 
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9 Resultados 

 

9.1 Cambios en la estructura de la comunidad oxidadora de amonio debido a la 
irrigación con agua residual por largos periodos de tiempo. 

9.1.1 Alteraciones en el ambiente fisicoquímico del suelo 

Para este estudio fue establecida una cronosecuencia de suelos regados por 25, 50 y 
100 años con agua residual, así como un control que corresponde a suelos de temporal 
que no han tenido contacto con agua residual. Para cada tiempo evaluado fueron 
seleccionadas tres parcelas contiguas, cuyos suelos habían sido previamente clasificados 
como feozems vérticos o háplicos.  

De forma general, se observaron cambios en los parámetros fisicoquímicos con relación 
a los suelos que habían sido regados con agua residual o no (Fig. 5). El pH se incrementó 
de forma significativa después del uso de agua residual yendo de un promedio de 7.70 en 
suelos de temporal, a 8.51 en suelos regados por 100 años con agua residual. En la 
conductividad eléctrica (CE) se pudo observar un fenómeno similar. En cuanto al contenido 
de carbono total (Ct) este casi se duplicó después de la aplicación de aguas residuales, 
caso que de igual forma se ve reflejada en su fracción orgánica (Corg). En ambos casos, el 
incremento tuvo su pico máximo en los suelos irrigados por 50 años, sin embargo, no hubo 
diferencias significativas entre los suelos irrigados. La cantidad de nitrógeno total (Nt) 
también se incrementó, aunque de forma gradual hacia los 50 años de riego, teniendo su 
pico en 100 años.  

Finalmente, para conocer la influencia de los contaminantes en el medio se realizó el 
cálculo de un índice de toxicidad (IT) basado en Azarbad et al. (2013). Este se basa en la 
concentración de metales presentes en el medio (Anexo A3). En él se puede observar la 

acumulación constante de metales a través de los años de riego. Particularmente, el índice 
indica que hacia los 100 años de riego la acumulación de metales es casi siete veces mayor 
a cuando no ha sido regado con agua residual. 
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Figura 5. Propiedades fisicoquímicas de los suelos estudiados. Diferentes letras 

expresan diferencias significativas (p<0.05). Prueba de Kruskal-Wallis 

 

 

9.1.2 Cambios en la abundancia de los oxidadores de amonio en una cronosecuencia 

Los cambios en la abundancia de los microorganismos oxidadores fueron abordados 
desde dos perspectivas: una basada en la secuenciación del gen 16S rRNA, y otra absoluta 
en la que fueron cuantificados los genes amoA. 

La aproximación relativa del gen 16S rRNA mostró la presencia de grupos arqueanos 
(AOA) y bacterianos (AOB) en todos los suelos estudiados. En cuanto a las AOA, los grupos 
asociados pertenecieron al filo Crenarchaeota y fueron delimitados a los géneros 
Candidatus Nitrocosmicus y Candidatus Nitrososphaera, así como a otras arqueas no 
cultivables de la clase Nitrososphaeria y la familia Nitrososphaeraceae (Fig. 6a). La 
abundancia de éstas en los suelos de temporal (0 años) en promedio no superaba el 7.5%. 
Mientras que, posterior al uso de agua residual la abundancia de estas se incrementó por 
encima del 12% en todos los suelos regados con agua residual, teniendo su máximo en los 
suelos regados por 50 años con un pico de más del 15%. Por otro lado, entre las AOB 
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potenciales se incluían aquellas que pertenecían a la familia Nitrosomonadaceae, así como 
a las del género Nitrospira que son conocidas como bacterias comammox (Fig. 6b). En 
general, la abundancia relativa de AOA se incrementó gradualmente posterior al uso de 
agua residual para irrigar desde alrededor de 1.1% hasta 1.9%. siendo que la presencia de 
grupos como Nitrosomonas es más notable en los suelos que fueron irrigados, mientras 
que, Nitrosospira se incrementó hacia los últimos años de riego (50 y 100 años).   

 

Figura 6. Abundancias relativas de potenciales grupos oxidadores de amonio basadas 

en su abundancia relativa acorde a las secuencias 16S rRNA. a) Arqueas oxidadoras de 
amonio, b) bacterias oxidadoras de amonio. *Grupo asociado a comammox, (nc) = no 
cultivable. 

 

Las variaciones en la abundancia absoluta de los genes amoA de AOA y AOB mostraron 

un comportamiento similar a la abundancia obtenida en la cuantificación del gen 16S rRNA. 
En ambos casos, el número de copias se incrementó con la acumulación de riegos con los 
años (Fig. 7). Para las AOA, las secuencias amoA se incrementaron en promedio por 

encima de las 7 × 106 copias/g de suelo en los suelos regados por 50 años, siendo éste el 
tiempo con el mayor número de copias y siendo significativamente diferente a las muestras 
de 0 y 25 años. Para las AOB, las copias amoA se incrementaron de forma gradual, 
iniciando en menos de 4 × 105 copias/g de suelo en los suelos de temporal y terminando en 
más de 2 × 106 copias/g de suelo en los suelos regados por 100 años.  
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Figura 7. Abundancia absoluta de los genes amoA de AOA y AOB, y 16S rRNA en suelos 

regados con agua residual por diferente tiempo, y las relaciones entre el número de copias 
de cada gen. Letras diferentes expresan diferencias significativas (p<0.05) de acuerdo con 
la prueba de Kruskal-Wallis.    

 

A la par, se cuantificó el gen 16S rRNA como control nativo de la comunidad microbiana 
en general, además de ser considerado como una aproximación de la biomasa procarionte. 
Con base en dicha cuantificación, se puede observar un incremento en la abundancia 
general del componente microbiano en los suelos regados con agua residual, siendo los 
suelos regados por 50 y 100 años significativamente diferentes a los suelos de temporal 
(Fig. 7). En particular se observa que en los suelos de 50 años es donde hay una mayor 

abundancia procarionte en comparación con los otros suelos regados con agua residual. 
Dicha abundancia fue tomada en cuenta para calcular la proporción de AOA y AOB sobre 
la comunidad procarionte. Con relación a las AOA, ésta tuvo un incremento significativo a 
los 50 años, mientras que, para las AOB el crecimiento con base en el gen 16S rRNA se 
mantiene gradual, siendo los suelos con 100 años estadísticamente mayores a los suelos 
de temporal. Finalmente, en la proporción de AOA:AOB en los diferentes suelos se denota 
una disminución en la razón de estos de casi 10 AOA por cada AOB en los suelos de 
temporal hasta 1.6 AOA por cada AOB en los suelos regados por 100 años (Fig. 7).  

 

9.1.3 Cambios en la diversidad y estructura de la comunidad oxidadora de amonio 

Para evaluar el efecto del riego con agua residual sobre la comunidad oxidadora de 
amonio se llevó a cabo una secuenciación de amplicones realizada a los genes amoA de 

AOA y AOB en los suelos de la cronosecuencia. Producto de la secuenciación se pudieron 
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obtener 154 secuencias únicas pertenecientes al gen amoA asociado a AOA, y 112 para 

AOB. Estas fueron colapsadas al 95% de identidad (Yu et al., 2016), resultando en 22 OTUs 
arqueanos y 30 bacterianos. El índice de diversidad de Shannon fue calculado para AOA y 
AOB con base en los resultados anteriores. Se puede observar que AOB posee una mayor 
diversidad que AOA (Fig. 8). En concreto, se observó que la diversidad de los oxidadores 
de amonio no cambia en relación con el tiempo que ha sido usada el agua residual para el 
riego, ya que solo decrece de forma significativa a los 25 años para AOA y AOB, sin 
embargo, existe una ligera tendencia de incremento de la diversidad de AOB hacia los 100 
años.    

 

 

Figura 8. Índices de diversidad de Shannon de los oxidadores de amonio con base al 
gen marcador amoA para AOA (izquierda) y AOB (derecha). Letras diferentes expresan 

diferencias significativas (p<0.05) de acuerdo con la prueba de Kruskal-Wallis.    

 

Primeramente, mediante un análisis de PERMANOVA se observó que existen diferencias 
significativas en la estructura de las comunidades oxidadoras de amonio de los suelos 
regados con agua residual con los de temporal (diversidad beta). Sobre todo, se ve reflejado 
en la presencia y ausencia de AOA, y en menor proporción de AOB. Sin embargo, no hubo 
diferencias significativas entre los suelos cuando se tomó en cuenta la abundancia de estos 
grupos (Tabla 7).   
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Tabla 7. Valores p del análisis de PERMANOVA comparando los suelos regados con 

agua residual vs los suelos de temporal (ST). Análisis de -diversidad (999 
permutaciones).  

AOA  AOB 

unifrac   unifrac  

 Suelos irrigados con WW   Suelos irrigados con WW 

ST 0.020*  ST 0.075 

Pr(>F)= 0.018  Pr(>F)= 0.074 

   

wunifrac   wunifrac  

 Suelos irrigados con WW   Suelos irrigados con WW 

ST 0.260  ST 0.089 

Pr(>F)= 0.310  Pr(>F)= 0.071 

* p-value < 0.05. Unifrac=algoritmo de distancia de Unifrac no ponderado, wunifrac: 

algoritmo de distancia de Unifrac ponderado. 

 

En general, la estructura de la comunidad de las AOA y AOB se vio afectada por el uso 
del agua residual (Fig. 9). Para el caso de la comunidad arqueana oxidadora de amonio, 

ésta formó dos agrupaciones separadas por un 88% de variación que corresponden a los 
suelos de temporal (0 años) y aquellos que han sido regados con agua residual (25, 50 y 
100 años) (Fig. 9a). Aunque no existen diferencias significativas en la estructura de la 

comunidad entre los suelos irrigados. Para la comunidad bacteriana se mantiene el 
agrupamiento de las muestras en 2 conjuntos separados por un 56.8% de variación. Sin 
embargo, el agrupamiento de los suelos irrigados es menos compacto en comparación con 
el de AOA, sobre todo por la ligera separación de las muestras correspondientes a 100 años 
de riego (Fig. 9b). 
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Figura 9. Análisis de componentes principales de la matriz de distancia Unifrac 
ponderada (PCoA-Wunifrac) de secuencias amoA de: a) AOA, y b) AOB.  

 

9.1.4  Aproximación taxonómica de los genes amoA 

Los OTUs previamente establecidos de AOA y AOB fueron afiliados a grupos 
taxonómicos previamente establecidos en la literatura a través de árboles filogenéticos 
(Figs. 10 y 11). Los 22 OTUs de AOA fueron afiliados a dos grandes grupos, uno para el 
género Nitrososphaera y otro para Nitrosocosmicus, ambos pertenecientes al phylum 
Crenarchaeota. El grupo mayoritario fue el asociado a Nitrososphaera, y agrupó 19 OTUs 

repartidos en cuatro subgrupos. El primer subgrupo contuvo 5 OTUs y estuvo relacionado 
con secuencias provenientes de aislados ambientales presentes en sitios como humedales 
o suelos costeros alcalinos. El segundo subgrupo de igual manera estuvo relacionado a 
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cepas no cultivables de ambientes edáficos con manejo agrícola como arrozales y contenía 
6 OTUs. El subgrupo III engloba 7 OTUs, que tiene una relación cercana con especies 
conocidas de Nitrososphaera como N. viennensis, N. gargensis y N. evergladensis. El 

último subgrupo sólo contiene un OTU y se encuentra cercanamente relacionado a un 
aislado ambiental. El grupo de Nitrosocosmicus contiene 3 OTUs en un solo subgrupo, que 
a su vez se correlaciona con especies como N. franklandus, N. hydrocola y N. oleophilus 
(Fig. 10).  

 

Figura 10. Árbol filogenético construido con secuencias amoA de AOA bajo el método 

Neighbor Joining usando el modelo de Kimura 2-P (K2P) como modelo de distancia. 
Bootstrap ≥ 50% (1000 réplicas).  

 

Por otro lado, los 30 OTUs de AOB fueron asociados en 2 grupos, uno para Nitrosospira 
y el otro para Nitrosomonas. El grupo de Nitrosomonas solo contiene un subgrupo, y a su 
vez solo contiene un OTU que es cercano a N. stercoris. El grupo Nitrosospira fue 
dominante al contener 29 OTUs repartidos en cuatro subagrupaciones (Fig. 11) con base 

en su cercanía filogenética. El primer subgrupo contiene un OTU y está relacionado con 
Nitrosospira sp. NpAV. El subgrupo II es el más grande ya que agrupó a 17 OTUs, y a su 
vez albergó secuencias relacionadas a N. multiformis, Nitrosovibrio sp. Nv4 y otros aislados 
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de ambientes terrestres. El subgrupo III fue el segundo más grande al contener ocho OTUs, 
asociados fuertemente con secuencias de aislados de suelos agrícolas. El último subgrupo 
contenía secuencias relacionadas a especies definidas como N. tenuis y N. briensis, sin 

embargo, dos de sus tres OTUs estaban más cercanas a especies con caracterización 
incompleta como Nitrosospira sp. 56-18 y Nitrosospira sp. SCN18. 

 

Figura 11. Árbol filogenético construido con secuencias amoA de AOB bajo el método 
Neighbor Joining usando Kimura 2-P (K2P) como modelo de distancia. Bootstrap ≥ 50% 

(1000 réplicas).  

 

9.1.5 Abundancias relativas de los grupos taxonómicos identificados 

A partir de la afiliación taxonómica previamente realizada mediante los árboles, se llevó 
a cabo una aproximación cuantitativa mediante el cálculo de las abundancias relativas en 
los niveles de subgrupos y filotipo (Fig. 12). Para las AOA, el subgrupo II de Nitrososphaera 
fue el más abundante en todos los suelos estudiados, teniendo un crecimiento gradual 
conforme se acumulaban los riegos, yendo de poco más de 50% en suelos de 0 años, hasta 
más del 70% en los suelos regados por 100 años (Fig. 12a). El subgrupo I fue el siguiente 

con mayor abundancia, aunque esta decreció más de la mitad conforme el paso del tiempo 
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bajo riego. Los subgrupos III y IV fueron los menos abundantes de Nitrososphaera, aunque 

el subgrupo IV solo fue detectado en las muestras de 50 y 100 años. El subgrupo 
relacionado a Nitrosocosmicus solo fue encontrado en muestras de suelos irrigados con 
agua residual, aunque nunca superó el 0.4% (Fig. 12b). En el caso de las AOB (Fig. 12b), 

los subgrupos II y III de Nitrosospira fueron los dominantes en todos los suelos 
compartiendo una abundancia similar. Esta abundancia de Nitrosospira ronda entre los 40 
y 55%, en los 4 tiempos de irrigación estudiados, sin embargo, no hubo tendencias en 
cuanto a cambios en su fluctuación. El subcluster I de Nitrosospira y de Nitrosomonas solo 

tuvieron representantes en suelos irrigados con agua residual. En el caso del subgrupo I de 
Nitrosospira el pico fue apenas superior al 1% a los 50 años de riego, mientras que, el de 
Nitrosomonas fue a los 25 años, pero ninguno superó el 1%. Finalmente, el subgrupo IV de 

Nitrosospira estuvo presente en todos los tiempos estudiados, aunque éste fue más 
abundante a los 100 años, teniendo >15% de abundancia relativa (Fig. 12b). 

Figura 12. Abundancia relativa de los taxones identificados por secuencias amoA 

mediante los árboles filogenéticos previos en suelos con diferente número de años bajo 
riego con agua residual. a) AOA, b) AOB. 
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La abundancia de los filotipos también fue calculada basada en el número de secuencias 
encontradas por parcela. En general se observó que la abundancia de los filotipos varía en 
mayor medida en comparación que con categorías taxonómicas superiores. Para el caso 
de las AOA se observó que el OTU.Arch1 incrementó su abundancia más de ocho veces 
posterior al riego, siendo el OTU dominante en los suelos irrigados con agua residual. Por 
el contrario, la abundancia promedio del OTU.Arch2 disminuye de forma gradual posterior 
al riego de 36% en suelos de temporal hasta 8% en suelos regados por 100 años. El 
OTU.Arch3 fue el filotipo dominante en los suelos de temporal, y a diferencia del OTU.Arch2, 
su abundancia promedio se desploma de 43% hasta el 6 -7% en suelos irrigados de forma 
uniforme. Además, el uso de agua residual tuvo un gran efecto sobre algunos filotipos como 
el OTU.Arch9 y el OTU.Arch15, ya que éstos no fueron detectados (Fig. 13).  

 

 

Figura 13. Abundancia relativa de los filotipos asociados a AOA. La barra lateral 

representa la escala de colores en relación con el valor asignado. Los valores azules 
representan valores por encima del 20%.  
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En particular para las AOB, el OTU.Bact1 era un grupo minoritario en suelos de temporal, 
sin embargo, con la entrada de agua residual su abundancia promedio se elevó hasta 48% 
en los suelos regados por 25, posteriormente se estabilizó disminuyendo su abundancia 
entre 26 – 29% hacia los 50 y 100 años de riego. El OTU.Bact2 por su parte fue el más 
abundante en los suelos de temporal, y permaneció como uno de los más abundantes en 
los 25 y 50 años, sin embargo, su abundancia decrece en los 100 años a poco menos de 
la mitad. OTU.Bact3, OTU.Bact5 y OTU.Bact6 también decrecieron posterior al riego con 
agua residual, aunque en diferente magnitud. OTU.Bact3 representaba el 23% de la 
abundancia de AOA en suelos de temporal decreció, y posteriormente se estabilizó hacia 
los siguientes años, mientras que, OTU.Bact5 y OTU.Bact6 ya no fueron detectados en los 
suelos con mayor cantidad de años regados con agua residual. En el caso contrario, 
OTU.Bact9 y OTU.Bact11 pasaron de abundancias relativas cercanas o iguales a 0% a 13% 
y casi 5%, respectivamente. Cabe resaltar que tanto para AOA y AOB de los suelos regados 
con agua residual tuvieron la presencia de una mayor cantidad de filotipos, aunque con 
abundancias relativas menores al 3% (Fig. 14). 

Figura 14. Abundancia relativa de los filotipos asociados a AOB. La barra lateral 

representa la escala de colores en relación con el valor asignado. Los valores azules 
representan valores por encima del 20%.  
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9.1.6 Correlación del componente microbiológico con las características fisicoquímicas 
del suelo 

Para asociar los cambios en las propiedades fisicoquímicas del suelo con los atributos 
de la comunidad oxidadora de amonio propia de cada suelo evaluado, se llevó a cabo un 
análisis de correlación. En él se pudo observar que no hay una correlación significativa 
entre la diversidad de AOA y AOB con ninguno de los parámetros registrados. En el caso 
de la abundancia de los genes amoA, se pudo notar un patrón, en el que las AOA tienen 

una correlación positiva fuerte con el carbono, ya sea el total o el orgánico. Mientras que, 
la abundancia del gen amoA de AOB tuvo una correlación significativa con pH, Nt e IT. 

Posteriormente fueron evaluadas las abundancias relativas de cada uno de los grupos con 
relación a los mismos parámetros fisicoquímicos. Para las AOA, solo el subgrupo IV de 
Nitrososphaera se correlacionó significativamente con las fuentes de carbono. Mientras que, 

para las AOB, los subgrupos I y II de Nitrosospira se correlacionaron con CE y fuentes de 
C, respectivamente. Cabe mencionar que los otros grupos no tuvieron correlaciones 
significativas, sin embargo, se pudieron observar tendencias en cuanto a los índices de 
correlación. Como el caso del subgrupo I de Nitrososphaera y el III de Nitrosospira, que 

tuvieron una correlación débil y negativa con pH, CE, NT e IT. Caso contrario, con el grupo 
de Nitrosocosmicus y Nitrosomonas, el subgrupo II de Nitrososphaera y el II de Nitrosospira 
cuyas correlaciones se asocian de forma positiva con pH, CE, Nt y el IT (Fig. 15).  

 

 

Figura 15. Mapa de calor con la correlación de Spearman entre las características de 

las comunidades amonio oxidadoras en una cronosecuencia de riego y las variables 
edáficas fisicoquímicas del suelo. * = p<0.05 

 

  



 53 

9.2 Diversidad génica de los genes involucrados en la oxidación de amonio en 
una cronosecuencia de suelos regados con agua residual usando 
herramientas metagenómicas 

 

9.2.1 Detección de probables oxidadores de amonio 

Los metagenomas fueron procesados para retirar secuencias de mala calidad y los 
extremos correspondientes a los adaptadores. A partir de ello, las lecturas fueron sometidas 
a un análisis de afiliación taxonómica a través de Kaiju, por el que cada lectura era asignada 
a algún grupo taxonómico con relación a bases de datos del NCBI. A partir de las listas 
generales se realizó un filtro para buscar grupos relacionados con la oxidación de amonio.  

En relación con las AOA, la abundancia relativa de los suelos de temporal ( 0.35%) fue 

menor a la de los suelos irrigados con agua residual ( 0.45 – 0.6%), siendo los suelos 
regados con agua residual los que presentaron la mayor abundancia. Fueron detectados 
diez géneros diferentes, así como un grupo con secuencias de cepas no cultivables. En 
general, se observó que la abundancia de Nitrosocomicus se incrementa con el riego con 
agua residual, así como las agrupadas como no cultivables. Nitrososphaera demostró ser 
mayoritaria en los suelos de temporal, y sufre una ligera disminución en los suelos irrigados 
donde se mantiene constante. Otros géneros como Nitrosopolaris también fueron 

detectados de forma constante ( 0.05%). Mientras que las lecturas asociadas con otros 
géneros como Nitrosopelagicus, Nitrosotalea, entre otros, tuvieron un aporte mínimo 
(<0.01% cada una) (Fig. 16). 

 

 

Figura 16. Abundancia relativa de probables grupos arqueanos oxidadores de amonio 

detectados en los metagenomas de la cronosecuencia. 

 

Para las AOB fueron detectadas lecturas asociadas a seis géneros conocidos y uno no 
cultivable. En este caso la abundancia de éstas solo aumenta en los suelos irrigados por 
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25 y 50 años ( 0.23 – 2.8%), mientras que, las muestras de temporal y de 100 años de 

irrigación se mantienen similares ( 0.2%). En todas las muestras Nitrosospira fue el género 

mayoritario llegando a ocupar hasta 0.15%, seguido por Nitrosomonas ( 0.1%). Sin 
embargo, fue posible detectar secuencias relacionadas con Nitrosococcus y Nitrosovibrio 

en todas las muestras ( 0.01 – 0.02% cada una). También fueron detectados grupos como 
Nitrosacidococcus y Nitrosoglobus, aunque en menor grado en comparación con los otros 
grupos (Fig. 17a).  

 

 

Figura 17. Abundancia relativa de probables grupos bacterianos oxidadores de amonio. 
a) AOB y, b) Comammox, detectadas en las secuencias de los metagenomas de la 
cronosecuencia. 

 

Finalmente, fue posible detectar cuatro especies correlacionadas con comammox en 
todos los sitios estudiados. Su abundancia relativa no varía entre los suelos de temporal y 

los irrigados por 25 y 50 años, aunque para los 100 años de irrigación ésta disminuye de  
0.06% hasta 0.05%. Las especies encontradas en orden decreciente conforme a su 
abundancia relativa fueron Ca. Nitrospira inopinata, Ca. Nitrospira kreftii, Ca. Nitrospira 
nitrificans y Ca. Nitrospira nitrosa (Fig. 17b).   
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9.2.2 Identificación de especies oxidadoras de amonio a través del gen amoA 

Se realizó la búsqueda de genes amoA en las lecturas de los metagenomas con su 

respectiva pertenencia taxonómica para evaluar la presencia y frecuencia de grupos 
asociados a la oxidación de amonio. A partir de ello fueron identificadas secuencias de 
amoA relacionadas a 24 diferentes especies o aislados (en el caso de los no cultivables). 

En ellas, se evaluó la presencia o ausencia de éstas en las diferentes muestras estudiadas 
(Fig. 18). En los suelos de temporal fueron detectadas secuencias de amoA arqueanas de 
12 diferentes especies, donde 5 de ellas corresponden al género Nitrosophaera, que es el 
predominante. Para los suelos de 25 años fueron detectadas secuencias del gen amoA de 

19 especies diferentes. Las especies encontradas en los suelos de 25 años fueron 
agrupadas en su mayoría en el género Nitrosocosmicus (6 especies) y a aislados 
ambientales (6 especies), mientras que, Nitrososphaera se mantuvo con 5 especies. Para 
los suelos con 50 años de riego, fueron detectadas secuencias amoA correspondientes a 
22 especies diferentes, donde Nitrosocosmicus y los aislados ambientales se mantienen 
como los géneros con mayor número de especies encontradas con 7 cada uno, mientras 
que, Nitrosopolaris aumentó el número de especies asociadas con 4. Finalmente, en los 

suelos regados por 100 años se detectaron 21 secuencias diferentes repartidas en las 
mismos 4 agrupaciones, siendo los aislados ambientales y Nitrosocosmicus, los taxones 

con mayor riqueza.  

Figura 18. Diagrama de presencia/ausencia de especies de AOA con base en su 
detección mediante el gen amoA en metagenomas. Recuadro azul = presencia, recuadro 

blanco = ausencia. 
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Con base en el análisis anterior, se determinó que el núcleo de oxidadoras de amonio 
arqueanas está conformado por nueve especies diferentes, de las cuales cuatro pertenecen 
al género Nitrososphaera, tres son aislados ambientales, una es Nitrosopolaris y otra de 
Nitrosocosmicus. Mientras que, la coocurrencia de ocho especies entre los suelos regados 

más conforma un nuevo núcleo secundario que agrupa a los suelos irrigados con agua 
residual conformado por: cuatro AOA del género Nitrosocosmicus, tres aislados y una 
secuencia de Nitrosopolaris. Cabe mencionar que los suelos de temporal no tienen 

representantes únicos, pero si llegan a compartir especies con otros tiempos de riego: una 
con los suelos de irrigados por 100 años y 2 con los suelos irrigados con 50 y 100 años 
(Fig. 19).  

Figura 19. Diagrama de Venn de co-ocurrencia de especies AOA en las muestras de 

suelos detectadas por metagenomas. 

 

A la par se detectaron 16 especies de AOB con base en la identificación mediante el gen 
amoA. Los suelos de temporal tuvieron una riqueza de ocho especies, en su mayoría 
representada por el género Nitrosospira (7 especies) y Nitrosovibrio (1 especie) (Fig. 20). 

Posteriormente, hacia los 25 años de riego con agua residual la riqueza encontró su pico 
más alto al detectar 12 especies diferentes en 4 géneros, siendo Nitrosospira el género con 
mayor riqueza con 5 especies. Particularmente, fue posible detectar los géneros 
Nitrosomonas (4 especies) y Nitrospira comammox (1 especie). Los suelos de 50 años 
también mantuvieron una riqueza de 10 especies de 3 géneros: Nitrosospira, Nitrosovibrio 
y Nitrosomonas. Finalmente, en los suelos irrigados por 100 años, al igual que los de 
temporal solo fueron detectados dos géneros: Nitrosospira (6 especies) y Nitrosovibrio (2 

especies).     
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Figura 20. Diagrama de presencia/ausencia de especies de AOA con base en su 
detección mediante el gen amoA en metagenomas. Recuadro verde = presencia, recuadro 

blanco = ausencia. 

 

El núcleo o core (especies compartidas) de AOB de los suelos estudiados mediante la 

presente metodología estuvo integrado por 5 especies, en su mayoría del género 
Nitrosospira (4 especies) y solo con un representante de Nitrosovibrio (Fig. 21). Caso 
contrario a lo ocurrido con las AOA, en los todos los suelos estudiados hubo por lo menos 
una especie representativa siendo una Nitrosospira para los casos del suelo de temporal y 
el irrigado por 100 años, mientras que en los de 25 y 50 años se incluyeron Nitrosomonas 
y Nitrospira para el caso particular de los suelos irrigados por 25 años.  
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Figura 21. Diagrama de Venn de co-ocurrencia de especies AOB en las muestras de 

suelos con agua residual y detectados en los metagenomas. 

 

9.2.3 Abundancia de genes amoA relacionados a AOA, AOB y Comammox 

La búsqueda del gen amoA de AOA encontró 67 coincidencias en la muestra de suelos 

de temporal, 94 coincidencias en los suelos de 25 años de riego. Mientras que los suelos 
regados por 50 y 100 años fueron los que tuvieron un mayor número de coincidencias con 
105 y 109, respectivamente. Estas coincidencias de los genes amoA a su vez se afiliaron a 
tres géneros de AOA conocidos (Nitrosocosmicus, Nitrosopolaris y Nitrosphaera) y uno que 
corresponde a cepas ambientales no cultivables. Con base en la frecuencia de éstos, se 
calculó la abundancia relativa del gen, y se observó que las secuencias amoA de 
Nitrososphaera fueron las más abundantes en los suelos de temporal al ser casi el 70% de 
las secuencias detectadas (Fig. 22). El otro 30% se repartió entre cepas no cultivables, 
Nitrosocosmicus y Nitrosopolaris (en orden decreciente de abundancia). En los suelos 
regados con agua residual se incrementó por otra parte el gen amoA relacionado con cepas 

oxidadoras de amonio no cultivables, llegando a representar las del 50% en el caso de los 
suelos regados por 100 años. La abundancia de Nitrosocosmicus también aumentó con la 

irrigación, pasando de menos del 5% en suelos de temporal, hasta alrededor de 25%. Las 
secuencias de amoA de Nitrosopolaris continuaron siendo las menos representadas 

teniendo su pico en los suelos de 100 años superando el 10%. 
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Figura 22. Abundancia relativa del gen amoA de AOA detectada en los metagenomas. 

 

En general, para el gen amoA de AOB se encontraron menos coincidencias en 

comparación con el de AOA. Para los suelos de temporal se encontraron 37 coincidencias 
del gen, mientras que, los suelos de 25 años fueron los que tuvieron un mayor número de 
coincidencias con 58 para AOB (Fig. 23). Para los suelos de 50 y 100 años el número de 

coincidencias disminuyó en comparación con el suelo de temporal, habiendo encontrado 
36 y 27 coincidencias de forma correspondiente. Estas coincidencias a su vez fueron 
agrupadas de acuerdo con el género al que pertenecen, siendo estos cuatro: Nitrosospira, 
Nitrosovibrio, Nitrosomonas y Nitrospira, donde el último corresponde a organismos 
comammox. En todos los suelos estudiados, el gen amoA de Nitrosospira fue el 
predominante llegando a ser hasta el 80% de las secuencias en suelos de temporal y 
regados por 100 años, mientras que, en los de 25 y 50 años solo representaba alrededor 
del 50% de las secuencias amoA de AOB. Además, las secuencias amoA asociadas a 
Nitrosovibrio también estuvieron presentes en todos los sitios muestreados, representando 

entre 17% hasta casi 28% en los suelos irrigados por 50 años. En los suelos irrigados por 
25 y 50 años a su vez, fueron detectadas secuencias relacionadas con Nitrosomonas, 

siendo inclusive las segundas más dominantes ya que poseían entre el 22 – 27% de los 
genes amoA detectados. Finalmente, solo fue posible detectar secuencias asociadas a 
Nitrospira en los suelos de 25 años de riego (> 3%). 
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Figura 23. Abundancia relativa del gen amoA de AOB detectada en los metagenomas. 

 

9.2.4 Comparación entre los filotipos obtenidos por secuenciación de amplicones y 
metagenómica 

Se obtuvieron secuencias correspondientes a los genes amoA de AOA y AOB de los 

ensamblajes metagenómicos de los suelos. Estas se usaron para compararlas con las 
secuencias obtenidas previamente en la secuenciación de amplicones mediante un árbol 
filogenético.  

En las AOA se recuperaron 15 secuencias completas y parciales del gen amoA entre los 

diferentes ensamblajes. Al analizarse a la par que las secuencias obtenidas previamente se 
conformaron 5 grupos: 3 relacionados a aislados ambientales de la familia 
Nitrososphaeraceae, 1 para el género Nitrososphaera y otro más para Nitrosocosmicus. El 

primer grupo de aislados ambientales contiene solo una secuencia asociada a clonas de 
sedimentos (Fig. 24). El segundo grupo ambiental integra cinco filotipos provenientes de 
los metagenomas. En este se destaca que, en general, éstos están presentes en todos los 
tiempos de riego, en comparación con algunos OTUs previos donde presentan ausencias 
en los suelos de temporal. El tercer grupo ambiental integra cinco filotipos metagenómicos 
justo con dos OTUs previos, teniendo presencia en todos los tiempos de riego. El grupo de 
Nitrososphaera es más heterogéneo ya que presenta una mezcla entre OTUs de la 

secuenciación de amplicones y metagenómicos, sin un patrón de presencia o ausencia en 
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los diferentes suelos. Finalmente, el grupo de Nitrosocosmicus está ausente en los suelos 

de temporal, siendo confirmado por los filotipos de los dos diferentes tipos de estrategias.  

Figura 24. Árbol filogenético construido con secuencias amoA de AOA provenientes de la 
secuenciación de amplicones y de los metagenomas bajo el método Neighbor Joining 
usando Kimura 2-P (K2P) como modelo de distancia. Bootstrap ≥ 50% (1000 réplicas). 

 

Posteriormente, para las AOB se encontraron secuencias de igual manera parciales y 
completas correspondientes a 2 géneros y una familia: Nitrosomonas y Nitrosospira, y 
Nitrosomonadaceae (Fig. 25). Nitrosomonas contiene un OTU proveniente de la 

secuenciación de amplicones, sin embargo, se añadió 1 filotipo más proveniente de los 
metagenomas. Ambos filotipos solo fueron detectados en suelos irrigados. Nitrosospira se 

pudo subdividir en 3 subgrupos. El primer grupo solo contiene una secuencia proveniente 
de la secuenciación de amplicones y está relacionado a Nitrosospira lacus. El segundo 
subgrupo agrupa secuencias provenientes de aislados ambientales con exclusivamente 
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OTUs provenientes de la secuenciación de amplicones. En ellos se puede distinguir que 
una parte cercana a suelos agrícolas fluvoacuáticos suele estar presente en los primeros 
tiempos evaluados (0 y 25 años), mientras que, la parte más cerca de humedales y suelos 
forestales está ausente en suelos de temporal y empieza a ser detectada en ellos suelos 
irrigados. Finalmente, el tercer subgrupo se caracteriza por tener una relación fuerte con 
Nitrosospira briensis y algunos aislados ambientales. En él se incluyeron dos filotipos 

provenientes de los metagenomas: uno que solo fue identificado en los tiempos 0 y 25 de 
irrigación, y que es cercano a OTUs.Bact05 y OTUs.Bact10; mientras que, el otro más 
cercano a N. briensis estuvo presente en todos los suelos evaluados. Finalmente, se formó 
un último grupo perteneciente a secuencias no definidas de la familia Nitrosomonadaceae 
con secuencias exclusivamente metagenómicas que fueron encontradas en todos los 
suelos evaluados.  

 

Figura 25. Árbol filogenético construido con secuencias amoA de AOB provenientes de 
la secuenciación de amplicones y de los metagenomas bajo el método Neighbor Joining 
usando Kimura 2-P (K2P) como modelo de distancia. Bootstrap ≥ 50% (1000 réplicas). 

 

9.3 Efecto del cambio de la calidad de agua de riego en oxidadores de amonio 
en suelos regados con agua residual. 

Para evaluar el efecto del cambio de calidad del agua de riego sobre una comunidad 
oxidadora de amonio de suelos irrigados por 100 años con agua residual, se llevó a cabo 
un experimento de riego bajo condiciones controladas. Columnas de suelo de 30 x 15 cm 
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colectadas de los primeros 25 cm de suelos previamente clasificados como feozems de tres 
diferentes sitios (LP: Las Palmas, B: Bojayito, y UT: Ulapa-Tetepango) fueron sometidas a 
18 eventos de riegos continuos (cada 10 días) con agua residual y agua proveniente de la 
planta de tratamiento de aguas residuales Atotonilco.  

 

9.3.1 Variaciones en la abundancia relativa de organismos oxidadores de amonio en los 
suelos 

A partir de las secuencias del gen 16S rRNA se calcularon las abundancias relativas de 
las AOA y AOB. En general, las AOA tuvieron una mayor abundancia relativa en 
comparación con las AOB. La abundancia relativa de AOA osciló entre el 5 y el 20%, y llegó 
a tener picos por encima del 30% en promedio, mientras que, en las AOB la abundancia 
nunca superó el 4%. En casi todas las muestras evaluadas, Nitrosocosmicus fue el género 
de AOA predominante seguido por miembros ambientales de la familia Nitrososphaeraceae, 
y en menor grado Nitrososphaera (Fig. 26). Las AOB más abundantes fueron aquellas 
asociadas al género Nitrosospira, aunque en algunos casos específicos bacterias del 
género MND1 fueron las AOB dominantes (Fig. 26).  

La fluctuación en las abundancias relativas de las AOA y AOB fue propia de cada uno de 
los sitios estudiados. Primeramente, al ser columnas inalteradas, las abundancias relativas 
iniciales (R0 = Riego cero) son diferentes entre las columnas y por lo tanto las variaciones 
tienden a ser diferentes. Por ejemplo, en Bojayito la abundancia de AOA en los suelos 
irrigados con agua residual (WW) disminuye posterior a los riegos hasta el evento de riego 
12 (R12, donde la R es la abreviatura de riego), donde ésta crece de forma exponencial 
hasta 3 veces la abundancia (30%), para después estabilizarse en el R18. En comparación 
con los suelos irrigados con agua de la planta de tratamiento (TW), donde a partir del R03, 
la abundancia de AOA se incrementa de forma gradual teniendo un pico en R15 (Fig. 26a). 

En Las Palmas no hubo cambios notables en la abundancia relativa de los grupos, sin 
importar el evento de riego o la calidad de agua usada en este (Fig. 26b). Las AOA 

presentes en Ulapa-Tetepango aumentaron su abundancia relativa posterior al riego en 
ambas calidades de agua. En las muestras irrigadas con TW el incremento en R15 y R18 
se mantiene hasta 6 veces más con relación al R0 (Fig. 26c).   
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Figura 26. Abundancias relativas de AOA en muestras de suelos de los diferentes sitios 
durante los diferentes eventos de riego. a) Suelos de Bojayito bajo riego con Agua residual 
(WW) y Agua de la planta de tratamiento (TW), b) Las Palmas, y c) Ulapa-Tetepango. 

 

Los eventos de riego en general tuvieron un efecto drástico sobre las AOB en Bojayito, 
ya que partieron de una dominancia del grupo MND1 hacia su casi nula detección. En los 
suelos irrigados con WW, la abundancia cae del 2.5% hasta menos del 0.5% en el R03, sin 
embargo, ésta parece recuperarse con el pasar de los riegos llegando hasta el 1% en el 
R15, aunque con una mayoría de Nitrosospira (Fig. 27a). En Las Palmas, la abundancia 

relativa de las AOB se incrementó posterior a los eventos de riego sin importar la calidad 
del agua usada. En ambos casos Nitrosospira fue el género dominante, aunque destaca la 
presencia de Nitrosomonas con una abundancia constante entre el 0.07 y el 0.15%. En los 
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suelos irrigados con WW el aumento de AOB es constante y de forma gradual teniendo un 
máximo en el R15, significando alrededor del doble en relación con el R0. Los suelos 
irrigados con TW tienen un incremento constante hasta el R08 (>0.6%), posteriormente se 
estabiliza entre el R12 y el R18 con una abundancia cercana al 0.4% (Fig. 27b). Los eventos 

de riego en las columnas de suelo de Ulapa-Tetepango tuvieron un efecto similar al de 
Bojayito. En este sitio, las AOB tuvieron la abundancia relativa más alta de los R0 (3 – 4%). 
Posterior al evento de riego el taxón MND1 decrece su abundancia, y es sustituido por 
Nitrosospira. En los suelos irrigados con WW, la abundancia relativa no es estable y oscila 

entre menos del 0.5% y el 1%. Por otro lado, en los suelos regados con TW a pesar de las 
oscilaciones, se observa una tendencia en la disminución hacia el R18 de estos grupos 
oxidadores de amonio hasta menos de la mitad en comparación con R03 (Fig. 27c). 

 

Figura 27. Abundancias relativas de AOB en muestras de los suelos de los diferentes 

sitios durante los diferentes eventos de riego. a) Suelos de Bojayito bajo riego con Agua 
residual (WW) y Agua de la planta de tratamiento (TW), b) Las Palmas, y c) Ulapa-
Tetepango. 
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9.3.2 Efecto del agua de la planta de tratamiento sobre la estructura de la comunidad 
oxidadora de amonio 

Los suelos fueron sometidos a eventos de riego continuos con agua residual (WW) y 
agua proveniente del efluente de la planta de tratamiento de agua (TW). Se llevaron a cabo 
muestreos cada 3 riegos para evaluar el efecto sobre la estructura de la comunidad 
oxidadora de amonio. 

La estructura de la comunidad de AOA en los suelos de Bojayito cambia posterior a los 
riegos con ambas calidades de agua explicado por un 60% de variación. Posteriormente la 
variación es gradual entre los riegos llevando a una ligera separación con los suelos 
irrigados con agua de la planta de tratamiento en el R18 (Fig. 28a). En Las Palmas, la 

estructura de las AOA no presenta un patrón claro entre los componentes del análisis, 
aunque la mayor variación se observa en los suelos de R12 y R15, comparando aquellos 
que fueron regados con agua residual y agua de la planta de tratamiento (Fig. 28b). En 

Ulapa-Tetepango se nota un patrón similar al de Bojayito. Existe una variación entre las 
muestras de R0 y las de los riegos posteriores explicadas por un 91% de variación, sin 
embargo, entre los riegos los cambios son mínimos destacando la ligera separación de los 
suelos irrigados con agua de la planta en el evento R15 y R18 (Fig. 28c). 

 

Figura 28. Análisis de coordenadas principales de grupos oxidadores de amonio 
arqueanos durante los riegos realizados en los diferentes suelos. a) Bojayito, b) Las Palmas, 
y c) Ulapa-Tetepango. 
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La comunidad bacteriana de oxidadoras de amonio en Bojayito se separa en dos grupos, 
uno de los R0 y otro de los demás riegos. En cuanto a los otros riegos, la variación es 
gradual de acuerdo con el número de riego que corresponde siendo los suelos regados con 
agua de la planta en el R18 los más alejados del R0 con relación al eje horizontal (69% de 
variación) (Fig. 29a). Por otro lado, la comunidad de las AOB en Las Palmas no presentó 
diferencias entre los diferentes riegos, o por la calidad del agua de riego (Fig. 29b). En 

Ulapa-Tetepango también se formaron dos grupos, uno para R0 y el otro para los 
consecuentes riegos separados por el eje vertical (casi 29%). Posteriormente el cambio 
entre los riegos R03-R18 se dio se forma de gradual terminando por estar separadas las 
muestras de R18 de suelos regados con agua de la planta en comparación con las de R03 
y R08 (67% de variación explicada) (Fig. 29c).  

 

Figura 29. Análisis de coordenadas principales de grupos oxidadores de amonio 

arqueanos durante los riegos realizados en los diferentes suelos. a) Bojayito, b) Las Palmas, 
y c) Ulapa-Tetepango. 
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9.3.3 Impacto del cambio de calidad de agua en la abundancia de los oxidadores de 
amonio.  

Primeramente, con base en los resultados anteriores se llevó a cabo la cuantificación del 
gen 16S rRNA para conocer los cambios en la biomasa procarionte de los suelos con 
relación a los riegos en el R0 y el R18 (Fig. 30). En Bojayito se encontró el suelo con el 
mayor número de copias registrado con alrededor de 2.5 × 1010 copias por gramo de suelo. 
Además, se observó que el número de copias del gen decrece más de 1.5 × 1010 copias 
por gramo de suelo después de los 18 riegos con agua residual, mientras que, con el agua 
tratada se presenta un ligero aumento no significativo (Fig. 30a). En Las Palmas se 
presentó el menor número de copias para este gen en comparación con todos los sitios 
estudiados. Asimismo, se observó un fenómeno similar a Bojayito en cuanto a las 
variaciones, aunque en menor grado ya que estas fueron más pequeñas (Fig. 30b). Por 
último, los suelos de Ulapa-Tetepango fueron los que en conjunto albergaban una mayor 
abundancia del gen 16S rRNA. Sin embargo, estos tuvieron pérdidas en el número de 
copias del gen sin importar la calidad del agua usada para el riego (Fig. 30c).  

 

 

Figura 30. Cuentas absolutas del gen 16S rRNA de los diferentes suelos estudiados en 

los eventos de riego inicial (R0) y final (R18). a) Bojayito, b) Las Palmas, y c) Ulapa-
Tetepango. WW=Agua residual, TW= Agua de la planta de tratamiento. * = p<0.05, Prueba 
Mann-Whitney 

 

Posteriormente, se llevó a cabo a la cuantificación del gen amoA arqueano y bacteriano 

bajo los dos tratamientos, de igual forma, en los tiempos iniciales (R0) y el final (R18). De 
forma inicial se observó que los suelos de las Palmas fueron aquellos que albergaban un 
mayor almacén genético del gen amoA de AOA en comparación con los otros sitios 

promediando más de 1.3 × 109 copias por gramo de suelo. Después de Las Palmas, 
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Bojayito estuvo con poco más de1 × 109 copias por gramo de suelo y Ulapa-Tetepango con 
alrededor 5.5 × 108 copias por gramo de suelo.  

Posterior a los 18 eventos de riego, la abundancia del gen amoA de AOA disminuyó de 
forma significativa en los suelos irrigados con agua residual de Bojayito (Fig. 31a). Así 
mismo en Las Palmas, ya que, aunque la disminución no fue significativa (Fig. 31b). En 
Ulapa-Tetepango por el contrario se detectó un incremento en la abundancia génica, 
aunque no de forma significativa. Los riegos con agua de la planta de tratamiento por el 
contrario indicaron un aumento en el número de copias de forma marcada en Bojayito, y en 
menor grado en Ulapa-Tetepango (Fig. 31a y c). Mientras que en Las Palmas no existió 
variación considerable en la abundancia del gen (Fig. 31b).  

 

 

Figura 31. Cuentas absolutas del gen amoA de AOA de los diferentes suelos estudiados 

en los eventos de riego inicial (R0) y final (R18). a) Bojayito, b) Las Palmas, y c) Ulapa-
Tetepango. WW=Agua residual, TW= Agua de la planta de tratamiento. * = p<0.05, Prueba 
Mann-Whitney 

 

 

La abundancia de las AOB en todos los sitios en promedio rondó alrededor de las 108 

copias amoA por gramo de suelo. En los suelos de Bojayito, el agua residual incrementó la 
abundancia absoluta del gen amoA hacia el R18. De igual manera, el riego con agua de la 

planta de tratamiento incrementó la abundancia del gen a más del doble, por lo que este 
fue significativo (Fig. 32a). En Las Palmas, la abundancia de AOB fue el menor en 
comparación con los otros sitios estudiados (Fig. 32b). En estos suelos el constante pulso 
con agua residual llevó a un decremento de casi la mitad de las copias gen amoA, 

significando 2 × 107 copias por gramo de suelo menos. Sin embargo, el uso de agua de la 
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planta no significó ningún cambio significativo en la abundancia de las AOB. Por último, los 
suelos de Ulapa-Tetepango fueron los que en conjunto tuvieron la mayor concentración de 
AOB. Para estos suelos las variaciones en general no fueron significativas, aunque los 
patrones indicaban un incremento en la abundancia de amoA posterior a los eventos de 

riego con agua residual, mientras que, por el contrario, el uso de agua de la planta sugiere 
un descenso en la abundancia de dicho gen en hasta 2 × 108 copias por gramo (Fig. 32c).     

 

 

Figura 32. Cuentas absolutas del gen amoA de AOB de los diferentes suelos estudiados 
en los eventos de riego inicial (R0) y final (R18). a) Bojayito, b) Las Palmas, y c) Ulapa-
Tetepango. WW=Agua residual, TW= Agua de la planta de tratamiento. * = p<0.05, Prueba 
Mann-Whitney 

 

 

A partir de las cuentas anteriores, se calculó un cociente de los genes amoA con el gen 

constitutivo 16S rRNA y entre sí, para evaluar la razón de cambio entorno un gen 
relacionado. Para las AOA, se observó que en Bojayito y Ulapa-Tetepango la razón se 
incrementa con el tiempo de riego, sin importar la calidad de agua que se use para el riego. 
Caso contrario en Las Palmas, donde el cociente disminuye con los riegos, aunque el 
correspondiente al agua de la planta de tratamiento tiene una pendiente más pronunciada 
(Fig. 33a). Las AOB en Bojayito se incrementan drásticamente con relación a la abundancia 

del gen 16S rRNA sin importar la calidad de agua usada en el riego casi en la misma tasa 
de incremento. En Las Palmas, las AOB se desarrollan igualmente sin importar la calidad 
del agua, aunque la pendiente de los suelos regados con agua residual tiene un crecimiento 
hacia el R18 en comparación con los regados con agua de la planta de tratamiento. En 
Ulapa-Tetepango por otro lado, la calidad del agua tiene un efecto contrastante en la 
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abundancia relativa, ya que la abundancia se incrementa de forma drástica en suelos 
regados con agua residual, mientras que, en los suelos irrigados con agua de la planta 
decrece súbitamente (Fig. 33b). Posteriormente se evaluó la relación entre la cantidad de 
amoA de AOA y AOB para evaluar la tasa de cambio entre ambos. En Bojayito y Las Palmas 

la razón entre AOA y AOB decrece a la misma tasa entre los suelos regados con agua 
residual y de la planta hacia el riego 18. En Bojayito la relación inicial era alrededor de 10:1, 
y disminuye hasta 5:1 en promedio. En Las Palmas la relación era mayor, en promedio 
partía de 20:1 en R0; con el paso de los eventos de riego disminuye hasta alrededor de 
15:1. En Ulapa-Tetepango la relación se comporta de manera inversamente reciproca entre 
la calidad del agua de riego. En este caso la razón inicial en los suelos irrigados con agua 
residual es de 2.5:1 y disminuye a 2:1, mientras que en los que son regados con agua de 
la planta de tratamiento parten de 1.5:1 y se elevan hasta 4:1 (Fig. 33c). 

 

  

Figura 33. Relación entre la abundancia de los genes amoA con el gen constitutivo 16S 

rRNA, así como entre AOA y AOB. a) Relación entre el número de cuentas de los genes 
amoA AOA y 16S rRNA, b) amoA AOB y 16S rRNA, y c) amoA AOA y AOB. 
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9.3.4 Correlación de los grupos oxidadores de amonio con el ambiente fisicoquímico del 
suelo 

Se llevó a cabo la medición de carbono (Ct) y nitrógeno total (Nt) en las muestras de los 
suelos en los R0 y R18. En ella se observó que el Ct disminuyó conforme se llevaban a 
cabo los riegos, aunque el uso de agua de la planta de tratamiento disminuyó en mayor 
grado el almacén de carbono en Bojayito y Ulapa-Tetepango, caso contrario en Las Palmas. 
El nitrógeno por otra parte no varió de forma significante en los suelos de Bojayito sin 
importar la calidad del agua de riego. En Las Palmas por otro lado se incrementó la cantidad 
de N, siendo más notorio en los suelos irrigados con agua de la planta de tratamiento. En 
Ulapa-Tetepango los riegos disminuyeron la concentración de N en el medio disminuyó de 
igual forma en los suelos regados con agua residual y de la planta (Tabla 8). 

 

Tabla 8. Parámetros fisicoquímicos de los suelos regados por ~100 años y 

estudiados en los experimentos de riegos constantes.  

  
Bojayito Las Palmas 

Ulapa-
Tetepango 

  R0* R18 R0* R18 R0* R18 

Ct (%) 
WW 2.83 2.54 1.63 1.58 2.62 2.07 

TW 2.83 2.36 1.63 1.76 2.62 2.03 

Nt (%) 
WW 0.27 0.28 0.16 0.19 0.28 0.25 

TW 0.27 0.27 0.16 0.22 0.28 0.25 

*Obtenidos y compilados de la tesis de grado de Mercedes Álvarez Olivares (2023). 

 

A partir de dichas cuantificaciones se realizaron análisis de correspondencia canónica 
(CCA) para correlacionar dichas cuantificaciones con los grupos oxidadores de amonio 
identificados mediante la secuenciación del gen 16S rRNA. Las AOA en Bojayito el Nt 
tuvieron una correlación significante con las muestras irrigadas con agua residual en el R18, 
mientras que, el Ct está más cercano a las muestras del R0 en general. En Las Palmas, 
tanto el Nt y el Ct se correlacionaron de forma significante con muestras de R18 de suelos 
irrigados con agua de la planta de tratamiento. En Ulapa-Tetepango, el Ct estuvo cercano 
a las muestras del R0 en general, mientras que, el Nt se asoció en particular con una 
muestra irrigada con agua residual en el R18 (Fig. 34).   
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Figura 34. Análisis de correspondencia canónica (CCA) de las AOA en los diferentes 

suelos con historial del riego por más de 100 años. R0= Riego inicial, R18=Riego final, 1-3 
=irrigadas con WW, 4-6 = irrigadas con TW. 

 

En el caso de las AOB (Fig. 35), su presencia y abundancia en Bojayito en el R0 se 
asoció fuertemente con el Ct, mientras que, el Nt estuvo más cercano a muestras irrigadas 
con agua residual después de 18 eventos de riego (R18). En los suelos de Las Palmas, 
tanto el Ct como el Nt estuvieron correlacionados de forma significante con suelos regados 
con agua residual después de los 18 riegos (R18). Finalmente, en Ulapa-Tetepango, la 
estructura de la comunidad de las AOB en el R0 tuvo una cercanía significativa con las 
mediciones de Ct y Nt.  

 

Figura 35. Análisis de correspondencia canónica (CCA) de las AOB en los diferentes sitios 

suelos con historial del riego por más de 100 años. R0= Riego inicial, R18=Riego final, 1-3 
=irrigadas con WW, 4-6 = irrigadas con TW. 
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10 Discusión 

El Valle del Mezquital alberga el distrito de riego 03 desde 1912, que se caracteriza por 
utilizar aguas residuales provenientes de la Zona Metropolitana de la Ciudad de México sin 
un tratamiento formal previo. Debido al historial de la zona, se han llevado a cabo estudios 
enfocados en la microbiota del suelo. Los estudios que sugieren cambios en el perfil 
funcional microbiano se encuentran limitados, los cuales se basaban en el cálculo de las 
actividades enzimáticas, a la par de la determinación de la biomasa y respiración en suelos 
irrigados en diferentes tiempos (Friedel et al., 2000). Recientemente, con el uso de 
tecnologías de secuenciación masiva se pudo observar el efecto de la calidad del agua de 
riego en la estructura y perfil funcional de la comunidad microbiana (Lüneberg et al., 2018, 
2019) en estos suelos.  

El presente estudio tuvo como objetivo evaluar el efecto que ha tenido el riego con agua 
residual a lo largo de los años sobre el perfil funcional microbiano en suelos del Valle del 
Mezquital, enfocándose en los oxidadores de amonio de forma primordial, ya que son 
organismos clave del ciclo biogeoquímico del nitrógeno utilizando diferentes perspectivas 
que involucraron secuenciación masiva de genes de forma dirigida y amplia 
(metagenómica). Adicionalmente se investigó el efecto del cambio en la calidad del agua 
en las comunidades oxidadoras de amonio establecidas. A continuación, se discuten los 
resultados generados para responder a cada una de las hipótesis previamente planteadas. 

 

10.1 La comunidad oxidadora de amonio cambia con el tiempo bajo riego con 
agua residual. 

Estudios previos han mostrado que el uso de agua residual provoca cambios en las 
características fisicoquímicas del suelo (Sánchez–González et al., 2017; Siebe y Fischer, 
1996) y en la biota del suelo (Friedel et al., 2000). Un reporte reciente encontró que el uso 
continuo de agua residual en el suelo cambia la estructura de la comunidad bacteriana, 
teniendo como efecto secundario cambios en su perfil funcional. Una de las predicciones 
del perfil funcional es el incremento en la nitrificación en suelos irrigados con agua residual 
en comparación con aquellos de temporal o regados con agua de pozo (Lüneberg et al., 
2018). Dicha predicción se le dio seguimiento en el presente estudio, encontrando lo 
siguiente.  

La abundancia relativa de potenciales oxidadores de amonio arqueanos y bacterianos 
se incrementa paulatinamente en los suelos irrigados con agua residual en comparación 
con los de temporal. La abundancia de las AOA aumenta en las parcelas regadas y tiene 
su máximo en los suelos irrigados por 50 años, mientras que en las AOB el aumento de la 
abundancia es gradual hacia los suelos irrigados por 100 años. Un patrón similar se observó 
en las cuentas absolutas de los genes amoA de AOA y AOB, que por lo regular son 

considerados como reporteros de la abundancia y composición de la comunidad oxidadora 
de amonio (Wessén y Hallin, 2011).  El incremento en la abundancia de las AOA tiene su 
pico más alto en los suelos irrigados por 50 años, llegando a ser el único significantemente 
diferente con las abundancias de los suelos de 0 y 25 años. Este pico se correlaciona 
positivamente con el carbono total y la fracción orgánica, cuyo pico también se observa en 
los suelos regados por 50 años. Dicha correlación podría explicar el aumento en la 
abundancia de las AOA, ya que estas son consideradas como mixótrofas, por lo que tienen 
la capacidad de poder asimilar pequeñas moléculas orgánicas, que pueden ser aportadas 
directamente por el riego (Jia y Conrad, 2009; Sun et al., 2019). Cabe recalcar que, hacia 
los 100 años, el número de copias del gen amoA de AOA se duplica con relación a los 

suelos de temporal (1.28 × 106 a 2.61 × 106 copias por gramo de suelo), colocándose en el 
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rango de copias encontradas en sistemas similares como arrozales expuestos a aguas 
residuales o pastizales contaminados con metales por largos periodos de tiempo (Li et al., 
2020; Mertens et al., 2010). 

Las variaciones en la abundancia de las AOB presentan un comportamiento diferente al 
observado en AOA. En términos generales el número de copias de los suelos de temporal 
era relativamente bajo en comparación con otros suelos no impactados (Vela-Cano et al., 
2018). Posteriormente, la abundancia del gen amoA crece gradualmente conforme se 

acumulan los años de riego siendo estadísticamente diferente hasta los 50 y 100 años de 
riego. En el caso de los 100 años de riego el aumento es de casi un orden de magnitud en 
comparación con los suelos de temporal, manteniéndose en un promedio por encima del 2 
× 106 copias por gramo de suelo. Dichas estimaciones posicionan a este número de copias 
en un rango similar a arrozales sometidos a riegos con agua residual (Li et al., 2019; M. Li 
et al., 2020). Este aumento detectado en la abundancia absoluta en los suelos irrigados se 
encuentra correlacionado con el cambio en el pH y la entrada en gran magnitud de formas 
reducidas de nitrógeno en los riegos (Nicol et al., 2008).  

Además de la abundancia de los microorganismos oxidadores de amonio, la diversidad 
de estos también se podría ver comprometida producto de la irrigación. Los cálculos de 
diversidad del presente estudio no arrojaron diferencias significativas, salvo una 
disminución en los 25 años de irrigación en ambos casos (AOA y AOB). Al igual que en el 
estudio de (Ibekwe et al., 2018), los suelos bajo irrigación presentaron un incremento en su 
abundancia relativa y absoluta en comparación con aquellos de temporal.  Sin embargo, 
estudios previos en suelos agrícolas irrigados mostraban resultados contrastantes. En 
suelos donde había sido usada agua residual cruda si había una respuesta con relación a 
la diversidad, registrándose un aumento significativo en el índice de Shannon (Lüneberg et 
al., 2018), mientras que, cuando el agua había sido previamente tratada no había indicios 
de influencia de la calidad del agua riego sobre la diversidad microbiana (Ibekwe et al., 
2018). Sin embargo, este último encontró un aumento en la abundancia relativa en grupos 
nitrificadores con base en secuencias del gen 16S rRNA en los suelos agrícolas irrigados 
con agua tratada por medio año.  

Otro cambio ocasionado por el uso continuo de agua residual se ve reflejado en la 
estructura de la comunidad de las AOA y AOB. En ambos casos las muestras pueden 
dividirse en dos grandes grupos, uno para los suelos de temporal y otro para los suelos que 
han tenido contacto con agua residual. Estos grupos se encuentran fuertemente soportados 
por un análisis estadístico (Tabla 7), que describe diferencias significativas con base en la 

presencia y ausencia de ASV. A pesar de ello, no existen estudios suficientes que describan 
este mismo proceso, por lo que fue necesario encontrar un análogo a la irrigación con aguas 
residuales en sistemas similares para poder compararlos.  

Dicho análogo es el uso de fertilizantes, que al igual que las aguas residuales 
proporcionan una entrada de compuestos orgánicos y de nitrógeno (Kiziloglu et al., 2008; 
Ribas et al., 2010). El uso de fertilizantes puede producir efectos antagónicos sobre las AOA 
en relación con la naturaleza del suelo, ya que en suelos forestales no hubo un efecto 
significativo, mientras que, en arrozales si tuvo un efecto notable sobre la estructura de la 
comunidad (Chen et al., 2011; Wertz et al., 2012). Esto puede deberse a la sensibilidad 
propia de las AOA a grandes entradas de N, sobre todo en sistemas circumneutrales y 
ligeramente ácidos (Ying et al., 2017). Para los suelos estudiados, la estructura de las AOA 
cambia por las características fisicoquímicas adquiridas en los suelos irrigados ya que 
comparten un manejo similar al de los arrozales, además de cambiar de un ambiente 
circumneutral en los suelos de temporal a uno ligeramente alcalino en los suelos irrigados.  
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La estructura de la comunidad de las AOB también se alteró posterior al uso de agua 
residual. Se pudieron observar dos grupos bien definidos con soporte estadístico 
correspondientes a los suelos de temporal y los irrigados con agua residual, sin embargo, 
este último no fue homogéneo como el de AOA, ya que las muestras de suelos irrigados 
por 100 años se separaron ligeramente de aquellas que representan los 25 y 50 años. 
Aunado a la mayor abundancia del gen amoA, también se sugiere que se puede formar un 

nuevo grupo relacionado a AOB en el futuro si los riegos se mantienen. Esto se vio 
respaldado por estudios previos, que demostraron que el uso constante de fertilizantes tuvo 
efecto sobre la estructura de la comunidad y el potencial funcional de estos 
microorganismos. Particularmente, se observó en suelos de arrozales cuya fertilización 
acumulada a lo largo de los años con urea y materia vegetal tiene un efecto directo sobre 
la estructura de la comunidad AOB, así como incrementar su abundancia en relación con el 
número de copias amoA (Wu et al., 2011), complementado por un estudio en suelos 

forestales donde el potencial oxidador de amonio bacteriano se incrementa con la 
fertilización regular (Wertz et al., 2012).  

La composición de los grupos oxidadores de amonio fue asignada a partir de la similitud 
de las secuencias amoA correspondientes a cada OTU de AOA y AOB con secuencias 

previamente identificadas en bases de datos establecidas. Los OTUs AOA fueron asignados 
en los dos géneros de AOA más comunes del suelo: Nitrosocosmicus y Nitrososphaera 
(Huang et al., 2021). El grupo correspondiente a Nitrososphaera fue el más diverso al 

albergar el 86% de los OTUs encontrados, y por ende ser el más abundante. Esta 
dominancia en cuanto a diversidad y abundancia se ha encontrado en otros suelos 
agrícolas, indicando la importancia de dicho taxón en este tipo de suelos (Staley et al., 2018; 
Zhalnina et al., 2014). El grupo de Nitrososphaera fue a su vez subdividido en cuatro, 

dependiendo de la cercanía con secuencias proveniente de aislados de diferentes 
ambientes, basándose en el hecho de que los organismos pertenecientes a este grupo 
responden a diferentes estímulos ambientales como temperatura y humedad (Jiang et al., 
2014). El subgrupo I de Nitrososphaera agrupó 5 OTUs con muestras ambientales 

relacionadas a medios acuáticos como suelos costeros o sedimentos. El OTU.Arch2 
asociado a un aislado de suelo agrícola fue el dominante en el subgrupo y marcó la 
tendencia de decrecimiento en la abundancia relativa gradualmente conforme a los años 
de riego. El subgrupo II fue el más abundante sobre todo por la presencia de los 
OTU.Arch01 y 03. En este grupo se destacan la afiliación a secuencias provenientes de 
suelos de arrozales y agrícolas restaurados. La abundancia tiende a incrementarse 
ligeramente hacia los suelos irrigados, debido al aumento del OTU.Arch01 que fue el más 
numeroso en general. De acuerdo con la topología del árbol dicho OTU se encontraba 
cercano a un MAG proveniente de suelos agrícolas intensivos, lo que podría explicar su 
aumento en los suelos irrigados. El otro OTU dominante fue el OTU.Arch03, solo que su 
abundancia disminuye posterior al uso de agua residual. En este caso el OTU se encuentra 
más cercano a un aislado proveniente de un suelo agrícola que abandonó el manejo 
intensivo y fue restaurado, por lo que este OTU podría ser sensible al efecto que causan 
este tipo de gestiones agrícolas sobre el suelo (Chen et al., 2015). El subgrupo III fue el 
tercero en cuanto a abundancia a pesar de contener 7 OTUs diferentes. La abundancia de 
este decrece a partir de los 25 años de riego y se mantiene hacia los 50 años, aunque al 
final se recupera en los 100 años. Las secuencias pertenecientes a este subgrupo 
pertenecen al grupo definido en la literatura como Nitrososphaera subgrupo 1.1 que 
contiene a Nitrososphaera viennensis y Nitrososphaera gargensis, dos de las especies más 

comunes en suelos, sin embargo, la abundancia del grupo no fue preponderante al solo 
alcanzar 10% (Pester et al., 2012). El último subgrupo de Nitrososphaera solo tuvo 
representativos en los suelos irrigados por 50 y 100 años, probablemente por su relación a 
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una clona proveniente de suelos agrícolas con manejo intensivo. El grupo de OTUs 
asignado a Nitrosocosmicus tuvo una abundancia relativa baja (< 0.5%), a pesar de ser uno 
de los géneros más abundantes en ambientes edáficos (Clark et al., 2021). Su relación 
cercana con Nitrosocosmicus franklandus, una AOA con capacidad ureolítica y resistencia 

a altas concentraciones de amonio les permitió adaptarse a los suelos irrigados, donde 
fueron detectadas en el presente estudio (Lehtovirta-Morley et al., 2016).   

Los OTUs de AOB fueron asignados a dos géneros bacterianos: Nitrosospira y 
Nitrosomonas. Las Nitrosomonas, a pesar de ser reconocidas como un género cosmopolita, 

no tienden a ser de las más abundantes en ambientes edáficos (Taylor y Bottomley, 2006). 
Sin embargo, su abundancia relativa encontrada en los suelos estudiados fue menor a lo 
esperado, por lo que puede ser un sesgo metodológico producto de los cebadores utilizados 
(Orschler et al., 2020). Este grupo solo contiene un OTU que se encuentra presente en los 
suelos irrigados con agua residual. Esto puede deberse a su cercanía con Nitrosomonas 
stercoris, una bacteria aislada de composta originada de estiércol, pero que igual ha sido 

encontrada en aguas residuales y plantas de tratamiento, por lo que puede ser introducida 
mediante los riegos (Nakagawa et al., 2019; Nakagawa y Takahashi, 2015). Nitrosospira es 

reconocida como la AOB más abundante en suelos, y en concordancia con ello fue la más 
abundante en los suelos estudiados en el presente estudio (Habteselassie et al., 2013). El 
subgrupo I solo fue encontrado en suelos irrigados con agua residual, ya que su único OTU 
es cercano a Nitrosospira sp. NpAV es una bacteria aislada de suelos agrícolas con 

potencial ureolítico, lo cual le permite adaptarse a estos sistemas (Marsh et al., 2005; Norton 
et al., 2002). El subgrupo II es uno de los más abundantes y diversos; con una tendencia a 
incrementar su abundancia con los riegos con agua residual, ya que está relacionado a 
Nitrosospira multiformis y Nitrosovibrio sp. Nv4, una bacteria propia de suelos agrícolas 

fertilizados y otra de aguas residuales respectivamente (Elling et al., 2022; Ouyang y Norton, 
2020). Lo anterior les conferiría ventajas adaptativas para desarrollarse y predominar los 
suelos irrigados. De forma inversa el subgrupo III decrece con el incremento de los riegos 
por la influencia del OTU.Bact03 y OTU.Bact05, relacionados con aislados de suelos 
agrícolas fertilizados por largo y ribereños de forma respectiva. Aunque cabe recalcar que 
en el mismo subgrupo se encuentra el OTU.Bact01, que es el OTU más abundante en 
general y predomina en los suelos irrigados brindando equilibrio en la abundancia general 
del subgrupo. Dicho OTU es cercano a aislados edáficos de zonas ribereñas ricas en 
nutrientes y contaminantes por lo que debe estar adaptado a suelos de manejo agrícola 
intensivo con riego por inundación con aguas residuales (Aguiar Jr. et al., 2015). Finalmente, 
el último subgrupo asocia especies de Nitrosospira no definidas como Nitrosospira sp. 56-
18 y Nitrosospira sp. SCN18, con Nitrosovibrio tenuis NV1, que son especies adaptadas a 

la fertilización (Hu et al., 2021; Krümmel y Harms, 1982). 

Los cambios anteriormente mencionados son producto del efecto del riego con agua 
residual en las características fisicoquímicas del suelo. En estudios anteriores se ha 
definido al pH como el parámetro más importante para la correlación con las comunidades 
de los oxidadores de amonio (Nicol et al., 2008). Reportes previos sugieren que este podría 
disminuir hasta en 0.7 unidades posterior a un evento de riego (González-Méndez et al., 
2015), o inclusive entre 0.3 y 1.08 unidades en el largo plazo en suelos irrigados con aguas 
residuales ácidas (Xu et al., 2010). Las mediciones del presente trabajo sugieren por el 
contrario un incremento gradual en dicho parámetro conforme a la acumulación de los 
riegos con agua residual, probablemente por las altas concentraciones de Na2CaCO3 

provenientes del agua de riego (Flores et al., 1997; Pérez-Díaz et al., 2019). Los 
incrementos en el pH producto de la irrigación con agua residual también se han sugerido 
en otros estudios (Abd-Elwahed, 2019; Hameeda et al., 2019). Además del Na2CaCO3, 
también se ha observado que el agua residual de la Ciudad de México es rica en Na+, Cl- 
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and HCO3
- (Aguilar-Rangel et al., 2020), por lo que se convierte en la causa del incremento 

de la CE. Otros suelos expuestos a aguas residuales también han sufrido una ligera 
salinización como se observa en los suelos estudiados, principalmente por la constante 
entrada de iones (Friedel et al., 2000; Lüneberg et al., 2018).  

El stock de carbono también se ve alterado por el agua residual, ya que este se 
incrementa de forma significativa en los suelos irrigados por 50 y 100 años en comparación 
con los de temporal. Sánchez- González et al. 2017 estudiaron más sitios con diferente 
tiempo bajo riego y encontraron que los almacenes alcanzan un nuevo estado de equilibrio 
entre 30 y 40 años. Aunque el pico máximo recae sobre los 50 años de riego por el probable 
equilibrio entre la mineralización y humificación. El mínimo en los suelos de temporal por 
otra parte se debe a la pérdida del almacén natural debido al cambio de uso de suelo a 
agrícola, sin embargo, en los suelos irrigados el suministro proveniente del agua residual y 
del material vegetal post-cosecha recupera el almacén sin llegar a valores silvestres. 
Aunque cabe aclarar que dichas prácticas han llevado a un cambio en la calidad de la 
materia orgánica del sitio, favoreciendo estructuras complejas que son difícilmente 
aprovechables como la celulosa y la lignina (Sánchez–González et al., 2017). El nitrógeno 
total por otro lado suele provenir del agua residual, los fertilizantes y en menor proporción 
de los diazótrofos (Hernández-Martínez et al., 2018). Este al igual que el C se incrementó 
gradualmente con los riegos alcanzando lo que se podría predecir como una asíntota en 
los 100 años de riego con agua residual.  

El Índice de Toxicidad (IT) es una variable dependiente de la concentración de metales, 
por lo que actúa como un reportero ambiental de la contaminación de los suelos producto 
de la irrigación con agua residual. El IT se incrementa lentamente entre los 0 -50 años de 
riego, sin embargo, éste crece de forma significativa hacia los 100 años. Esto se debe al 
transporte y entrada de metales desde el agua residual (Siebe, 1995). Esto se ha visto 
reflejado en otros suelos en contacto con agua de esta calidad por la acumulación de dichos 
metales (Guédron et al., 2014).  

Los cambios anteriores en las características de los suelos estudiados tuvieron una 
influencia directa e indirecta sobre el establecimiento de las comunidades oxidadoras de 
amonio. La diversidad de AOA y AOB no sufrió cambios y tampoco tuvo correlación con los 
parámetros fisicoquímicos con relación a los años irrigados con agua residual. Aunque 
como se esperaba, la abundancia del gen amoA de las AOA tuvo una correlación positiva 
significativa con el contenido de carbono (en especial orgánico), probablemente por su 
estilo de vida mixótrofo (Sun et al., 2019). Mientras que, la abundancia de las AOB se 
correlacionó fuertemente con el pH, el Nt y el IT. El pH tiene una influencia directa, ya que 
el incremento hacia un ambiente ligeramente alcalino favoreció el establecimiento y 
crecimiento de esta comunidad sobre las AOA (Nicol et al., 2008). Las altas concentraciones 
de amonio, así como el incremento en el almacén de N también representan ventajas 
adaptativas para las AOB, ya que éstas tienen una tolerancia mayor que las AOA a altas 
concentraciones de los contaminantes (Verhamme et al., 2011). En el caso de los metales, 
las AOA tienden a ser más sensibles en comparación con las AOB. Estudios previos 
demostraron que ciertas concentraciones de Zn, Cu, Co, Ni, Cd y hasta Pb podrían tener 
una correlación positiva con algunas AOB y negativa sobre las AOA (Zhang et al., 2021). 
Mientras que, altas concentraciones de metales han mostrado un efecto negativo sobre las 
comunidades AOA, caso contrario a las AOB que tienen cierta resistencia a metales 
pesados, como se observó con el Cu (50 mg /kg) (Tang et al., 2020). Lo anterior se puede 
ver reflejado en la razón entre las AOA:AOB, donde esta relación tiene valores más bajos 
ante perturbaciones. De forma convencional se mantiene la aseveración que las AOA son 
más abundantes que las AOB en suelos, en relación de hasta más de 50:1 (Huang et al., 
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2021). No obstante, en los suelos estudiados bajo la influencia del agua residual se encontró 
que, si bien ambas aumentan su abundancia, la tasa de crecimiento es mayor en las AOB 
que en las AOA, por lo que hacia los 100 años de riego la relación es cercana al 1:1 con las 
AOA.   

Así, este estudio propone que los cambios en la comunidad microbiana oxidadora de 
amonio no se ven reflejados sobre las grandes categorías taxonómicas, sino que el efecto 
se encuentra a nivel de filotipos. Queda mencionar que la hipótesis planteada donde se 
espera un decremento en la diversidad de los oxidadores de amonio no sucedió, y más bien, 
se observó un recambio de filotipos, que sí incrementan su abundancia en los suelos 
conforme se prolonga el riego con agua residual a lo largo de los años. 

 

10.2 El uso de herramientas metagenómicas brinda una mayor profundidad en 
la identificación de microorganismos oxidadores de amonio. 

Los avances tecnológicos en las últimas décadas han permitido desarrollar nuevas 
herramientas para el estudio de comunidades microbianas. Una de estas corresponde a la 
adaptación de técnicas de secuenciación masiva para el análisis directo de todo el material 
genético presente en una muestra ambiental. Dichas aproximaciones metagenómicas han 
permitido tener una visión más amplia con relación a la composición y abundancia de una 
gran variedad de genes, la identificación de nuevas rutas biosintéticas y el descubrimiento 
de nuevos microorganismos, sin la necesidad del establecimiento de un cultivo de por 
medio (Daniel, 2005). Esta herramienta significó una revolución desde su implementación 
ya que desplazó métodos como la electroforesis en gel con gradiente de desnaturalización 
y de temperatura (DGGE y TGGE), secuenciación de amplicones o inclusive ensayos 
involucrados en la determinación de la actividad microbiana (Nkongolo y Narendrula-Kotha, 
2020). 

Con base en ello, el uso de tecnologías aplicadas al metagenoma de la cronosecuencia 
permitió la identificación de nuevos grupos tanto arqueanos como bacterianos relacionados 
con la oxidación de amonio. La primera aproximación partió de la identificación y asignación 
taxonómica de fragmentos genéticos mediante el clasificador Kaiju, que identifica 
secuencias codificantes en todos los marcos abiertos de lectura (ORFs) disponibles y lo 
coteja con una base de datos establecida (Menzel et al., 2016b). Con esta metodología se 
pudieron identificar secuencias que potencialmente podrían pertenecer a 11 grupos 
diferentes, en comparación con los 4 grupos encontrados mediante el gen 16S rRNA y los 
2 grupos detectados mediante la secuenciación del gen amoA. En comparación con las 
aproximaciones previas se mantienen los grupos Nitrosocosmicus y Nitrososphaera para 

ambas aproximaciones, como se espera, al ser estos los dos grupos edáficos de AOA más 
importantes (Bhardwaj et al., 2023). Aunque en este caso la proporción de Nitrosocosmicus 

es mayor a la detectada previamente sobre todo en suelos irrigados, probablemente por ser 
tolerante a grandes concentraciones de amonio (Jiang et al., 2023). Aunque otros grupos 
minoritarios igual tienen representativos, destacando entre ellos Nitrosopolaris (0.05%). 

Este género de distribución típicamente polar suele encontrarse en suelos oligotróficos de 
la tundra y desiertos polares, aunque igual se han encontrado en suelos de praderas y 
brezales. Sin embargo, su capacidad de asimilar pequeñas moléculas orgánicas, su 
potencial ureolítico y su maquinaria enriquecida de genes involucrados en la reparación de 
DNA le permiten adaptarse a suelos como los del Valle del Mezquital (Pessi et al., 2022). 

En el caso de las AOB, Nitrosospira y Nitrosomonas se mantuvieron como los grupos 

más abundantes. Sin embargo, en comparación con el análisis previo basado en el gen 16S 
rRNA no se detectaron grupos con amplia representación como MND1 y Ellin6067, que son 
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reconocidas como AOB de suelos agrícolas con una gran capacidad de tolerancia a 
contaminantes como metales (Hargreaves et al., 2015; Wang et al., 2022). No obstante, dos 
nuevos géneros fueron detectados en una abundancia notable: Nitrosococcus y 
Nitrosovibrio. El primer género es dominante en lodos activados, plantas de tratamiento de 

aguas residuales e inclusive en aguas residuales ricas en amonio, por lo que su presencia 
en los suelos irrigados es esperada, aunque igual fue detectada en suelos de temporal 
(Fumasoli et al., 2017; Juretschko et al., 1998). Nitrosovibrio por otro lado, parece estar 
emparentada con Nitrosospira, ya que comparten características (Ida et al., 2004). También 
fue posible detectar de forma más específica especies de Nitrospira confirmadas como 

comammox, algo que no había sido posible con los análisis anteriores.  

Además de aportar la taxonomía previa, el usar metagenomas también permite la 
búsqueda de genes específicos. A partir de la búsqueda del gen amoA se pudo hacer una 
nueva aproximación taxonómica. La detección mediante el gen amoA de AOA mantuvo los 

grupos mayoritarios detectados previamente mediante Kaiju, incluyendo secuencias cuya 
definición taxonómica aún está pendiente al ser aislados o MAGs. Con base en esos 
resultados se definió un núcleo conformado por 9 filotipos arqueanos asociados a 
Nitrososphaera, Nitrosocosmicus, Nitrosopolaris y aislados ambientales. Posteriormente, 
se forma un nuevo núcleo que involucra solo a los suelos irrigados, donde Nitrosocosmicus 

aumenta en cuanto a su abundancia y diversidad en comparación con los suelos de 
temporal. Este resultado se observó previamente mediante los análisis realizados con Kaiju 
y la previa secuenciación del gen 16S rRNA, confirmando que Nitrosocosmicus juega un 

papel importante en los suelos irrigados. Como se mencionó anteriormente, las arqueas del 
género Nitrosocosmicus están adaptadas a grandes concentraciones de amonio, pero que 

además puede ser transportada por el agua residual y tiene un crecimiento óptimo en pH 
de 7.5, en comparación con otras arqueas cuyo pH óptimo es ligeramente ácido (Xie et al., 
2021). De igual forma se sugiere la presencia de Nitrosopolaris, sobre todo en suelos 
irrigados. Lo anterior debe investigarse más a fondo ya que podría representar una 
adaptación poco conocida de este taxón. Nitrososphaera decrece su abundancia y se ve 

sustituida por AOA no cultivables como se sugería con la asignación taxonómica mediante 
el gen 16S rRNA y Kaiju. Por lo que es necesario llevar un análisis más profundo para definir 
taxonómicamente a estas abundantes arqueas.  

Mediante el análisis de los genes amoA bacterianos se pudieron identificar 4 géneros: 
Nitrosospira, Nitrospira, Nitrosomonas y Nitrisovibrio. Dichos taxones se habían identificado 

previamente mediante los otros tipos de análisis, por lo que queda confirmado que ellos son 
las AOB que habitan los suelos estudiados del Valle del Mezquital. Basado en la presencia 
de estos, se identificó un núcleo compartido de 5 filotipos conformado por Nitrosospira y 
Nitrosovibrio, dos géneros emparentados filogenéticamente y cuyas respuestas 

ambientales suelen ser similares (Tang et al., 2021). Particularmente se observó que 
Nitrosospira multiformis y Nitrosospira briensis son especies comunes en suelos 
ligeramente alcalinos y que responden de manera positiva hacia la adición de amonio, por 
lo que encuentran condiciones óptimas en los suelos estudiados (Liu et al., 2021). Las 
Nitrosomonas encontradas mediante estos análisis están identificadas en grupos aislados 
de suelos con alta resistencia al amonio, cuyo crecimiento óptimo puede darse en un rango 
entre 6-8 de pH y que en algunos casos (N. ureae y N. oligotropha) pueden tener actividad 

de ureasa (Kikuchi et al., 2023; Şentürk et al., 2023). Esto justifica su existencia y 
abundancia en los suelos irrigados con agua residual. Por último, se detectaron secuencias 
amoA correspondientes a un organismo comammox (Nitrospira sp. SG-bin1). Esto 

representa una ventaja, ya que en la actualidad la selección de cebadores encontrados en 
la literatura tiene limitaciones prácticas, y el conocimiento sobre su diversidad, abundancia 
y rol funcional en sistemas como el suelo se encuentra limitado (Lin et al., 2020).  
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Finalmente se compararon las secuencias obtenidas de la secuenciación de amplicones 
y aquellas completas obtenidas de los metagenomas. Las secuencias de amoA arqueano 
formaron grupos para Nitrosocosmicus, Nitrososphaera y Nitrososphaeraceae no definidos, 
pero que estaban cercanos a Nitrososphaera. En general los grupos se mantuvieron en 

comparación a los obtenidos de la secuenciación de amplicones, con la única diferencia del 
cambio en la clasificación de alguno de ellos pasando de Nitrososphaera a 

Nitrososphaeraceae. La definición de estos grupos como ambientales es común en estudios 
metagenómicos, donde la información aportada llega a no definir por completo un taxón 
(Wu et al., 2021). Sin embargo, la cercanía presente en la topología del árbol sugiere que 
éstas se encuentran emparentadas filogenéticamente y por lo tanto son taxonómicamente 
cercanas. Las secuencias obtenidas mediante los metagenomas se incluyeron en los 
subgrupos previamente establecidos, por lo que pueden considerarse complementarias a 
las obtenidas por la técnica de amplificación-secuenciación de genes amoA.  

Las AOB tuvieron un comportamiento diferente, ya que secuencias obtenidas 
directamente de los metagenomas formaron un subgrupo independiente a lo previamente 
encontrado en la secuenciación de amplicones. El grupo denotado como 
Nitrosomonadaceae no tuvo una definición taxonómica especifica a pesar de encontrarse 
cerca de Nitrosomonas. Por lo que podrían tratarse de algún grupo encontrado mediante 
otra metodología como Nitrosovibrio o inclusive secuencias sin una definición taxonómica 
hasta el momento. Nitrosomonas por otro lado fue complementado por una secuencia más 

lo cual refuerza la presencia y abundancia de este grupo sobre todo en suelos irrigados, 
pero lo limitante que pueden llegar a ser los cebadores para el gen amoA de AOB usados 
en el presente estudio (Meng et al., 2022). En cuanto a Nitrosospira las secuencias 

encontradas complementaron las previamente obtenidas, justificando una buena cobertura 
del cebador usado para dicho grupo (Rotthauwe et al., 1997). No fue posible detectar 
secuencias amoA involucradas en comammox por problemas con su cobertura, aunque es 
necesario mejorar la profundidad de análisis posteriores para determinar en mejor grado la 
abundancia y diversidad intergénica de estos microorganismos.  

La perspectiva metagenómica del presente estudio representó una aproximación 
acertada que permitió la confirmación de los filotipos detectados por la secuenciación de 
amplicones, además, dio luz al descubrimiento de otros grupos no detectados previamente, 
lo cual seguramente está ligado al sesgo generado por los oligonucleótidos iniciadores para 
la amplificación. Los filotipos mayoritarios fueron detectados exitosamente, y tienen 
importancia en el perfil funcional microbiano de los suelos regados con agua residual. Estos 
resultados de comparación metodológica ayudaron a confirmar el efecto gradual del riego 
con agua residual sobre los oxidadores de amonio, particularmente sobre algunos grupos 
y filotipos específicos. Con esto, se verificó la segunda hipótesis de trabajo, donde se 
menciona que las herramientas metagenómicas ayudan a tener una definición en la 
identificación y clasificación en grupos oxidadores de amonio. 

 

10.3 Efecto del cambio en la calidad del agua de riego sobre las comunidades 
oxidadoras de amonio 

El Valle del Mezquital ha aprovechado las aguas residuales provenientes de la Ciudad 
de México por más de 100 años, sobre todo para la transformación del uso de suelo con 
fines agrícolas. Recientemente, una planta de tratamiento de aguas residuales comenzó a 
operar en la zona, lo que involucra un cambio de calidad de agua para el riego. Se hipotetizó 
que el uso del agua de la PTAR acarreará cambios en la comunidad microbiana establecida 
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en suelos regados por 100 años con agua residual; de una manera similar a como pasó 
desde el uso de agua residual tuvo sobre la nativa (Lüneberg et al., 2018). 

En general, no se observaron cambios significativos entre las columnas regadas con 
agua residual y agua tratada, ya que mantienen tendencias similares en cuanto al ascenso 
y descenso de los grupos oxidadores de amonio. Los presentes resultados pueden deberse 
a diversas circunstancias, entre las que se encuentran: sesgos metodológicos, el 
establecimiento de las muestras en el invernadero o la propia naturaleza del agua tratada 
usada para los riegos. 

Los problemas iniciales con relación a la metodología radicaron en el establecimiento de 
las muestras. Los suelos correspondientes al sitio Las Palmas presentan un manejo técnico 
diferente al de los suelos de Bojayito y Ulapa-Tetepango. El manejo de los suelos de Las 
Palmas involucra el uso constante de fertilizantes químicos, así como de pesticidas (C. 
Siebe, comunicación personal). Por lo que las condiciones iniciales de estos suelos pueden 
ser diferentes a las de los otros suelos estudiados, ya que la acumulación de éstos podría 
representar un contaminante que podría estar seleccionando a la comunidad microbiana 
(Walder et al., 2022). Aunado al punto anterior, otro punto a considerar es el cultivo y estadio 
presente en los suelos estudiados. Estudios previos han demostrado que los estadios de 
crecimiento vegetal pueden influenciar el establecimiento de la microbiota de suelos 
agrícolas (Schreiter et al., 2014). Los suelos de Bojayito y Ulapa-Tetepango contenían 
alfalfa en estadios jóvenes, mientras que, los suelos de Las Palmas presentaban estadios 
más avanzados (L. Mora, comunicación personal), por lo que su microbiota podría estar 
adaptada a diferentes condiciones. Por otra parte, el desconocimiento de la estructura del 
suelo en las columnas es otro factor para tomar en cuenta. Esto se observó en dos 
columnas de Ulapa-Tetepango, en las que después del desmontaje se pudo observar una 
estructura del suelo única. En este caso un cúmulo de suelo dominaba la parte central de 
la columna. Esta estructura podría interferir con el flujo de agua del riego a través de la 
columna, generando condiciones anóxicas más duraderas. Finalmente, la heterogeneidad 
de los grupos iniciales puede deberse a que no todas las columnas fueron de forma continua. 
Lo anterior sumado a la heterogeneidad del suelo puede agregar un sesgo inicial, a partir 
del cual cada columna tendría un comportamiento singular.  

De igual forma, se deben considerar errores metodológicos que fueron cometidos 
durante el desarrollo del experimento. Uno de ellos fue el establecimiento de las columnas 
en el invernadero, donde la temperatura no fue constante debido a problemas en las 
instalaciones. Estas fallas técnicas elevaron la temperatura ambiental en periodos de 
tiempo correspondientes a días. La temperatura es un factor ambiental primordial en el 
establecimiento de las comunidades microbianas, especialmente en las relacionadas a la 
oxidación de amonio (Avrahami et al., 2003). Finalmente, la toma de muestra fue un factor 
importante que debe ser considerado, ya que las deficiencias en la técnica podrían significar 
no tomar una muestra significativa de la columna. Esto debido a que solo era posible tomar 
muestra de la capa más superficial, que es justo donde se podrían acumular las partículas 
suspendidas de las aguas de riego (tanto en el agua residual y tratada). Por lo que es 
necesario tener precauciones con relación a la estrategia metodológica en futuros análisis 
relacionados a este experimento.  

Además de los contratiempos metodológicos, las propiedades del agua tratada usada 
en el presente estudio son primordiales para explicar los resultados obtenidos. El agua 
catalogada como tratada para los riegos de las columnas no cumplió con lo esperado en 
cuanto a las características esperadas de esta clase de agua. Esto debido a que el agua 
tratada proveniente de la planta se mezcla con agua residual no tratada posterior a la salida 
del efluente. Esta agua mezclada presentó ligeras disminuciones en cuanto a carbono 
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orgánico disuelto (COD), fluctuando en un rango de 17.5 – 23.2 mg C /L en comparación 
con el agua residual cuyo rango fue de 22.1 – 41.7 mg C /L. De igual manera no se 
observaron cambios importantes en cuanto a su pH y CE (Alvarez Olivares, 2023). Aunado 
a lo anterior, se confirmó una disminución del N-NH4

+ en el agua de cruda a tratada de 35.9 
– 28.3 a 21.8 – 16.4 mg/L respectivamente. Los valores correspondientes al agua tratada 
se encuentran por debajo de los reportados en el agua residual usada en la zona (26 – 30 
mg/L N-NH4

+) (Hernández-Martínez et al., 2018), pero similares a otras aguas residuales 
municipales no tratadas (10 – 22 mg/L N-NH4

+) (Hlavay et al., 1982; Kriška et al., 2018). Por 
lo que la disminución en la entrada de amonio en el sistema podría no significar una 
variación considerable para los microorganismos oxidadores de amonio. Esto debido a que 
estudios previos han calculado que la concentración mínima de amonio para el crecimiento 

de las AOB es de 1 M, una concentración muy por debajo de lo encontrado en suelos 
agrícolas (Bollmann et al., 2002). Con base en lo anterior, se observó que la disminución 
en la concentración de N y COD del agua de la PTAR no es suficiente para influir de forma 
repentina en los microorganismos oxidadores de amonio. Por lo que, se espera que los 
cambios en la estructura de la comunidad oxidadora de amonio podrían verse reflejados en 
una mayor cantidad de tiempo. 

No obstante, los resultados demostraron que existen tendencias que podrían 
desembocar en probables cambios en la comunidad oxidadora de amonio por efecto del 
riego con agua tratada. En particular, la estructura de la comunidad oxidadora de amonio 
bacteriana, que cambió en los suelos de Bojayito y Ulapa-Tetepango. En ambos sitios la 
abundancia y la presencia de los grupos llevaron a, primero, causar un cambio sobre la 
comunidad posterior al inicio de los riegos (R0), causada por la caída en la abundancia del 
grupo MND1. Posteriormente, un cambio gradual se observa en los suelos entre los riegos 
tempranos (R03-R08) y los riegos tardíos (R12-R18). Sobre todo, con una ligera separación 
entre los sitios irrigados con agua residual y agua de la planta de tratamiento. Esto puede 
deberse a las diferencias en la abundancia de Nitrosospira en Ulapa-Tetepango, y el del 
mle1-7, MND1 y Nitrosomonas en Bojayito. Un incremento similar de mle1-7 y MND1 se 

había observado en suelos agrícolas tratados con un biochar generado a 650 ºC, cuya 
calidad involucraba una menor carga de nitrógeno y fósforo como se espera en los riegos 
con agua de la planta de tratamiento (Zhao et al., 2023). Mientras que, la caída en la 
abundancia de Nitrosospira puede estar relacionada a la disminución en la entrada de 

amonio, llevando a una menor actividad oxidadora de amonio y por lo tanto un menor 
crecimiento (Avrahami y Bohannan, 2007; Taylor y Bottomley, 2006).    

Para el caso de la estructura de la comunidad oxidadora de amonio arqueana, ésta 
cambió posterior al R0 en Bojayito y Ulapa-Tetepango, probablemente por el aumento en la 
abundancia relativa de Nitrosocosmicus. Sin embargo, en los riegos posteriores la 
diferencia que se observa es pobremente explicada según los gráficos de ordenamiento, 
revelando un nulo efecto de la calidad del agua sobre las AOA. Aunque el cambio posterior 
al R0 igualmente pudo deberse al efecto de aclimatación de las AOA al invernadero, 
desembocando en sesgos en los resultados. Dicho efecto ha sido reportado previamente 
en diferentes experimentos llevados a cabo en invernaderos (Forero et al., 2019).    

Por otro lado, los suelos correspondientes a Las Palmas no presentaron tendencias en 
los análisis de estructura de la comunidad oxidadora de amonio, tanto arqueana como 
bacteriana, en comparación con los otros dos sitios estudiados. Esto puede ser atribuido a 
las características propias de estos sitios, ya que como se observó en Alvarez Olivares 
(2023) tiene una menor cantidad de C y N, así como un pH más alto. Estos factores son 
considerados determinantes en la determinación de la abundancia y composición de las 
AOA y AOB en suelos (Sun et al., 2019; Xiao et al., 2021). Además, es necesario considerar 
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las diferencias en el manejo agrícola de las parcelas donde fueron tomadas las muestras, 
ya que este involucra el uso de fertilizantes y pesticidas (Akter et al., 2022). Por lo que el 
manejo de estos suelos podría ser determinante en el establecimiento de una microbiota 
diferente a los otros sitios, cuyas propiedades fisicoquímicas son más similares entre sí.  

En consenso, los tres suelos estudiados bajo 100 años de riego en la zona del Valle del 
Mezquital, Nitrosocosmicus fue el género de AOA con mayor abundancia. Estos son suelos 

con una constante entrada de nitrógeno en formas reducidas, por lo cual la amplia mayoría 
de las AOA se ven afectadas por las concentraciones de amonio alrededor de 10-20 mM 
(Gao et al., 2016). Sin embargo, la tolerancia de Nitrosocosmicus que suele ser comparable 
a la de las AOB, le permite establecerse como la dominante (Jiang et al., 2023). Las arqueas 
asociadas a aislados no cultivables fueron el segundo grupo en importancia, por lo que 
deben tener mecanismos de tolerancia similares a Nitrosocosmicus. De forma inesperada, 
Nitrososphaera fue un grupo minoritario a pesar de que se había visto con una mayor 

abundancia en los suelos de Las Palmas. Aunque dicho resultado es fundamentado solo 
cuando el gen amoA es usado como reportero. Para las AOB, el grupo mayoritario de al 
iniciar el experimento (R0) en dos de los tres sitios estudiados fue MND1, un grupo 
bacteriano importante en la oxidación de amonio y fijación de N de suelos agrícolas (Tang 
et al., 2023). Dicho resultado es congruente con lo visto anteriormente en la cronosecuencia 
(usando como referencia la asignación taxonómica por el gen 16S rRNA), sobre todo en los 
suelos con menos años de irrigación. Posteriormente, con el avance en los eventos de riego 
este grupo se ve sustituido por Nitrosospira y Nitrosomonas, como se observa en ambos 

análisis. Estos últimos dos grupos fueron los otros grupos mayoritarios en los suelos de las 
3 localidades como se esperaba, al ser las AOB más abundantes en sistemas agrícolas 
como se describió anteriormente (Taylor y Bottomley, 2006).  

La abundancia de los genes amoA también fue un indicador del efecto del agua tratada 

sobre los oxidadores de amonio. Sobre todo, cuando se pone en relación con la comunidad 
general (cuantificación del gen 16S rRNA). Las AOA de Bojayito y Ulapa-Tetepango 
aumentaron su abundancia sin importar el tipo de agua que se usó para el riego, como se 
espera en eventos continuos de irrigación (Yang et al., 2017). Sin embargo, la pendiente de 
crecimiento es mayor en Ulapa-Tetepango probablemente por las condiciones óptimas, en 
relación con la entrada constante de N al sistema. La abundancia de las AOA en Las Palmas 
disminuyó, probablemente por la diminución en la entrada de N por el agua residual, y la 
insuficiencia del almacén de N para mantener la abundancia de las AOA. 

Como se observó con la estructura de la comunidad, las AOB demostraron tener mayor 
sensibilidad al cambio en la calidad del agua de riego. La abundancia de las AOB de Ulapa-
Tetepango disminuyó en relación con la comunidad total en los suelos irrigados con agua 
tratada. Mientras que en el caso de Las Palmas la tasa del aumento de abundancia en 
relación con la comunidad fue menor en comparación a la calculada de suelos irrigados con 
agua residual. En ambos casos, la diminución en la entrada de amonio al sistema pudo 
tener un efecto sobre la abundancia de sus AOB (Ouyang et al., 2016). De igual forma, el 
agua residual suelo tiende a incrementar el pH del suelo, impactando sobre la abundancia 
de las AOB, como se observa en todos los sitios (Zhang et al., 2012). 

De igual manera, la razón de AOA/AOB es un indicador del efecto en el cambio de las 
características del suelo. En Bojayito y Las Palmas la relación disminuyó 
independientemente del tipo de agua usada para el riego, indicando una mejor adaptación 
bacteriana al cambio de la calidad de agua de riego (Ouyang et al., 2017). Mientras que, en 
Ulapa-Tetepango el agua tratada tuvo un efecto negativo sobre las AOB, pero no sobre las 
AOA, elevando la razón casi tres veces más. Así, el crecimiento de las AOA y AOB en riego 
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con agua residual no conllevó a cambios en su relación, seguramente por el equilibrio en 
los niveles de C y N.  

Cambios en el almacén de C y N son el mayor efecto que puede llegar a tener el uso de 
agua tratada sobre el agua residual en los suelos agrícolas. Los cambios en ambos 
almacenes de igual forma influyen de forma específica sobre los microorganismos 
oxidadores de amonio. Para las AOA, las muestras correspondientes al R0 de Bojayito y 
Ulapa-Tetepango se correlacionaron de forma significativa con el Ct, ya que en este punto 
se encontró la mayor concentración de este. Lo anterior se pudo observar en suelos 
fertilizados mediante NPK, donde el carbono de los suelos se correlacionaba 
significativamente con las AOA (Li et al., 2019). En Bojayito las muestras correspondientes 
al R18 con agua residual, se correlacionaron más fuerte con el Nt, ya que fueron las 
muestras donde en promedio el Nt aumentó. Dicha asociación se ve correlacionada con el 
aumento en la abundancia relativa de Nitrosocosmicus, una agrupación de AOA con alta 

resistencia al amonio (la principal especie introducida por el agua residual) (Lehtovirta-
Morley et al., 2016). En Ulapa-Tetepango el Nt se asoció solo con una muestra irrigada con 
agua residual en el R18. Esta asociación puede deberse al incremento súbito de las AOA 
hacia el R18 con WW y del taxón Nitrosocosmicus, producto de la entrada continua de 

nitrógeno al sistema (Jiang et al., 2023).  

Un efecto similar se pudo observar en la correlación de las AOB con el contenido de C y 
N en ambos sitios. Los suelos de Bojayito presentaron una separación en dos agrupaciones 
en el R18, una para la comunidad de AOB de las columnas irrigadas con WW y otra para 
las irrigadas con TW. El Nt en este caso se asoció de forma significante con las irrigadas 
con WW, probablemente por su mayor aporte de nitrógeno en comparación con la TW (Sun 
et al., 2019). En Ulapa-Tetepango la asociación del Nt con las AOB fue significante con las 
muestras del R0, ya que en este caso era donde había una mayor concentración de 
nitrógeno. Esto puede deberse al funcionamiento óptimo de las AOB a mayores 
concentraciones de nitrógeno en los suelos (Ouyang et al., 2017). En Las Palmas, tanto 
para AOA y AOB no hubo agrupaciones bien definidas. Aunque, en ambos casos tanto Ct y 
Nt estuvieron más correlacionadas a los sitios del R18 ya que se observó un incremento en 
el almacén de N y C. 
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11 Modelo conceptual 

La oxidación de amonio fue confirmada en los suelos agrícolas estudiados mediante 
sondas moleculares, aunque con diferencias tangibles entre ellos. Particularmente, estos 
cambios fueron detectados en la composición de la comunidad, así como en su abundancia. 
Esto se debe a que la comunidad microbiana oxidadora de amonio se caracteriza por 
responder a estímulos ambientales como cambios en las características fisicoquímicas del 
sistema que habitan.  

Los resultados del presente estudio permitieron entender el efecto que tiene el tipo de 
agua de riego sobre estos microorganismos en suelos agrícolas (Fig. 36). Los suelos de 

temporal suelen recibir una cantidad limitada de nutrientes, que aunado a las prácticas 
agrícolas han llevado a una disminución en su almacén de carbono y nitrógeno. En ello se 
ve reflejada la abundancia microbiana y en específico de oxidadores de amonio en 
comparación con los suelos que fueron irrigados. Dichas deficiencias representan una 
ventaja para las AOA por su capacidad captadora de amonio, definiéndolas como un grupo 
mayoritario de oxidadores de amonio. De igual forma su diversidad se ve restringida en 
general a dos grupos de AOA como Nitrososphaera y Nitrosopolaris, así como uno de AOB 
que es Nitrosospira.  

 

 

Figura 36. Modelo conceptual de la influencia del agua usada en el riego sobre la estructura, 

composición y abundancia de los microorganismos oxidadores de amonio.  

 

Los suelos que han sido regados con agua residual, por otra parte, tienen una entrada 
constante de nitrógeno en forma orgánica y reducida (amonio), y de carbono. Este manejo 
ha permitido el incremento gradual en la abundancia de los oxidadores de amonio en 
general en relación con los años de riego. Además, fueron detectados otros grupos como 
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Nitrosocosmicus (AOA) y Nitrosomonas (AOB) que no habían sido encontrados en los 

suelos de temporal. Esto representa la mayor abundancia en comparación con los otros 
manejos. De igual forma se incrementó el pH y la CE, así como la concentración de 
contaminantes como metales. Lo anterior se correlacionó con un aumento en mayor 
proporción de AOB en comparación de AOA.  

Los suelos irrigados con agua de la PTAR tuvieron una respuesta diferente en 
comparación con aquellos que se mantuvieron bajo la irrigación con agua residual cruda. 
Si bien estos son suelos que han sido irrigados por 100 años con aguas residuales, el uso 
del agua reclamada ha llevado a una ligera diminución en el almacén de carbono, pero no 
así en el de nitrógeno. Bajo estas condiciones, Nitrosocosmicus aumentó su abundancia 

relativa en el caso de las AOA. Mientras que, en las AOB, MND1 pasó de ser el grupo 
mayoritario inicial, a ser desplazado por Nitrosospira conforme se acumulan los riegos con 
agua reclamada. Sin embargo, el efecto sobre la abundancia absoluta fue específico para 
cada sitio. En Bojayito, la abundancia de los oxidadores de amonio aumentó uniformemente. 
En Las Palmas por otro lado la abundancia de las AOB aumentó y la de las AOA disminuyó, 
mientras que, en Ulapa-Tetepango tuvo un efecto contrario incrementando las AOA y 
disminuyendo las AOB. Estos resultados sin embargo pueden tener errores en relación con 
el muestreo, por lo que es necesario llevar a cabo nuevos experimentos sobre suelos 
homogenizados y por una mayor cantidad de tiempo, así como usar agua que provenga 
directamente de la PTAR. 

En general se observó que la comunidad oxidadora de amonio responde de forma 
específica a los cambios generados a largo plazo por el uso de agua residual en los suelos 
agrícolas. En particular se observó que la abundancia de esta comunidad es mayor en los 
campos irrigados con agua residual cruda, seguidos por los irrigados con agua tratada y 
finalmente los de temporal. Nitrososphaera (AOA) y Nitrosospira (AOB) estuvieron 
presentes en todos los sitios estudiados, y probablemente Nitrosopolaris. Sin embargo, 
Nitrosocosmicus (AOA) y Nitrosomonas (AOB) fueron detectadas en suelos irrigados con 

agua residual, pudiendo resultar en un indicador para este tipo de prácticas.  

  



 88 

12 Conclusiones 

En el presente trabajo se analizó el aumento en la abundancia de los grupos 
nitrificadores a partir de su proceso determinante: la oxidación de amonio. El análisis se 
llevó a desde tres perspectivas para la identificación de oxidadores de amonio: mediante la 
secuenciación de amplicones del gen 16S rRNA, y del gen amoA, y del uso herramientas 

metagenómicas. A partir de ellas, se encontró que el agua residual ha tenido un efecto 
gradual sobre la comunidad oxidadora de amonio, en cuanto a composición y abundancia. 
Así mismo, se investigó la posible influencia del cambio en la calidad de agua de riego sobre 
todo en la abundancia de las AOB. 

Usando una cronosecuencia de suelos regados por diferentes periodos de tiempo con 
agua residual, se observó que el uso de agua residual para irrigar suelos agrícolas se 
correlaciona con cambios en la comunidad oxidadora de amonio. Contrario a lo planteado 
en la primera hipótesis, no fueron detectados cambios significativos en la diversidad en los 
microorganismos oxidadores de amonio en relación con los años de riego. No obstante, se 
encontraron cambios sobre la estructura de la comunidad, que se ve reflejado en la 
detección de nuevos grupos en los suelos irrigados como Nitrosocosmicus y Nitrosomonas. 

De igual manera se observó un incremento gradual en la abundancia relativa y absoluta de 
los oxidadores de amonio, confirmando la hipótesis inicial de trabajo. Estos cambios se 
atribuyeron al incremento gradual de pH, del almacén de C y N, así como la acumulación 
de contaminantes como los metales.  

En línea con la segunda hipótesis, se detectó la presencia de grupos de AOA y AOB que 
no habían sido detectados mediante la secuenciación de amplicones. Entre los grupos 
destaca la presencia de AOA y AOB asociados con microorganismos no cultivables. De 
igual forma destacó la presencia de arqueas asociados a Nitrosopolaris, un género no 

esperado y del que es necesario profundizar en futuros estudios. Sin embargo, fue posible 
obtener secuencias del gen amoA provenientes de los metagenomas que respaldan los 

hallazgos provenientes de la secuenciación de amplicones. Con lo anterior, podemos 
asegurar que los metagenomas permitieron una mayor profundidad en el estudio de los 
microorganismos oxidadores de amonio, particularmente en aquellos no detectados por 
sesgos en la sonda molecular usada.  

Finalmente, con relación a la tercera hipótesis propuesta en el presente estudio, se 
observó que el uso del agua de la PTAR-A no ocasiona cambios significativos en la 
comunidad oxidadora de amonio de suelos irrigados con agua residual en el corto plazo. 
Sin embargo, fue posible observar tendencias como cambios lentos y graduales sobre la 
estructura de la comunidad oxidadora de amonio bacteriana. De igual manera se pudieron 
observar cambios en la abundancia absoluta del gen amoA. De forma específica en las 

AOB, donde se puede apreciar en mayor grado la influencia de la calidad del agua, y puede 
llegar a ser inclusive contrastante. Aunque es necesario llevar a cabo análisis durante 
periodos de tiempo más largos y con un agua tratada que sea significativamente diferente 
al agua usada en el presente estudio.   

En general, lo anterior corrobora que la calidad del agua usada para el riego de suelos 
agrícolas influenció el perfil funcional microbiano, en particular el relacionado con la 
oxidación de amonio. Dichos efectos se ven reflejados en la composición de la comunidad, 
así como en su abundancia. Sin embargo, es necesario profundizar en otros mecanismos 
involucrados en el ciclaje del nitrógeno, o inclusive en otros ciclos biogeoquímicos.  
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13 Perspectivas 

Los suelos del Valle del Mezquital, Hidalgo, regados con aguas residuales mostraron 
tener un gran potencial oxidador de amonio, así como una comunidad definida seleccionada 
por los cambios en las propiedades fisicoquímicas producto del riego. 

Es necesario evaluar de forma individual el efecto que pueden llegar a tener los metales 
presentes en los suelos sobre los oxidadores de amonio, ya que muchos de estos pueden 
no ser tóxicos, al ser micronutrientes o formar parte de enzimas como cofactores. De igual 
forma, se pueden agregar otros metales no considerados en el presente estudio. 

Se deberá evaluar de forma individual la relación que existe entre diferentes 
contaminantes (incluyendo metales) con la comunidad oxidadora de amonio. De igual forma 
incluir suelos con menos de 25 años de riego con agua residual, para reconocer el efecto 
del agua residual en plazos de tiempo más cortos. Asimismo, incluir otros tipos de suelos 
del Valle del Mezquital que de igual forma hayan sido regados con agua residual. Esto 
ayudaría a entender la influencia del tipo de suelo sumada a la práctica de riego con agua 
residual sobre la comunidad oxidadora de amonio. 

Nitrososphaera y Nitrosocosmicus fueron los grupos arqueanos, y Nitrosospira y 
Nitrosomonas los bacterianos preponderantes detectados mediante tres perspectivas 
metodológicas diferentes. Sin embargo, por las técnicas usadas en el presente de igual 
manera identificaron marcadores moleculares asociados a Nitrosopolaris, una AOA que no 

es común en estos sitios. Por lo que es necesario un estudio que pueda definir de mejor 
manera este taxón. De igual manera, gran parte de las secuencias fueron asociadas con 
organismos oxidadores de amonio sin una definición taxonómica hasta el momento, por lo 
que es necesario ahondar en estos grupos para posteriormente definirlos como probables 
marcadores moleculares de estos suelos. De igual manera fueron identificados potenciales 
grupos comammox (Nitrospira) que pueden llegar a representar una nueva perspectiva en 

este estudio, por lo que es necesario su identificación. Aunque por la dificultad en su cultivo, 
se podría llevar a cabo un enriquecimiento de estos grupos acompañado de un análisis con 
enfoque metagenómico podría ser un acercamiento óptimo para su definición taxonómica 
y su contenido genómico.  

Además, es necesario evaluar la oxidación de nitrito que corresponde al segundo bloque 
en la ruta nitrificadora, para tener una perspectiva global del proceso. Como también 
complementarse con procesos asociados al ciclaje de nitrógeno que han sido reportados 
previamente como la desnitrificación o anammox. Lo anterior puede realizarse siguiendo un 
protocolo similar al establecido en el presente estudio, solo acoplándolo a las sondas 
moleculares propias de cada ruta.  

Finalmente, es necesario llevar a cabo análisis que puedan cuantificar el potencial activo, 
particularmente enfocado en transcritos o la propia actividad enzimática. Esto para evaluar 
de forma más precisa el efecto del manejo en relación con el agua de riego sobre la 
actividad oxidadora de amonio. 
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15 Anexos 

 

Anexo A1. Rangos de las propiedades fisicoquímicas de las aguas utilizadas para el 

riego de las columnas  

 Agua residual 

(WW) 

Agua tratada 

(TW) 

pH* 7.2 – 8.5 7.16 – 8.2 

CE (μS/cm)* 2005 – 2268 2174 – 2233 

COD (mg C/L)* 22.1 – 41.7 17.5 – 23.2 

NH4
+ (mg/L N-NH4

+) 28.3 – 35.9 16.4 – 21.8 

* Datos tomados de Alvarez Olivares (2023) 

 

 

 

 

 

 

 

 

Anexo A2. Tabla de análisis de calidad de los ensamblajes metagenómicos 

 Longitud total 
(pb) 

# contigs 
Contig más 
grande (pb) 

N50 L50 

0 años      

metaSPAdes 543,797,268 689,075 45,562 762 239,226 

MEGAHIT 433,443,090 520,344 48,056 811 173,984 

25 años      

metaSPAdes 577,716,373 718,438 67,440 779 245,766 

MEGAHIT 451,906,972 541,294 67,442 805 176,791 

50 años      

metaSPAdes 570,986,091 690,693 55,139 802 228,247 

MEGAHIT 185,886,715 195,189 35,958 955 57,302 

100 años      

metaSPAdes 568,911,333 690,534 152,874 789 225,629 

MEGAHIT 479,497,398 554,094 114,981 830 171,730 
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Anexo A3. Concentración de metales en los suelos de estudio. 

 Parcela 
Cd 

(mg/kg) 

Co 

(mg/kg) 

Cu 

(mg/kg) 

Ni 

(mg/kg) 

Pb 

(mg/kg) 

Zn 

(mg/kg) 

0 años 

1 1.09 8.91 3.97 10.67 6.10 28.81 

2 1.02 9.44 3.51 9.72 6.04 27.87 

3 1.06 9.03 0.00 9.72 6.34 28.28 

25 años 

1 1.12 8.16 6.52 13.21 7.25 44.84 

2 1.30 8.54 10.20 14.88 7.80 53.78 

3 1.20 9.05 4.23 14.23 6.63 36.70 

50 años 

1 1.20 7.04 11.79 13.49 9.50 64.74 

2 1.24 7.13 11.58 13.42 8.82 65.19 

3 1.29 7.03 7.67 12.92 7.13 50.73 

100 años 

1 1.99 7.72 36.05 23.10 35.46 152.38 

2 2.08 7.86 32.32 21.39 31.11 138.14 

3 1.71 8.18 27.18 18.97 26.69 111.19 
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