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RESUMEN

El efecto de la aplicación de lodos residuales a un suelo sódico sobre la mineralización 
de C y N, biomasa microbiana, actividad enzimática microbiana e indicadores bioló-
gicos fueron evaluados. El suelo sódico fue agrícola y el experimento de incubación 
se realizó a nivel laboratorio a 56 días con tres tratamientos: suelo sódico testigo (T1), 
suelo sódico más lodos en 20 Mg/ha (T2) y en 40 Mg/ha (T3). Los resultados obte-
nidos para T2 y T3 fueron: C mineralizado, 56.89 y 33.81 %; N mineralizado, 3.04 
y 1.66 %, y C incorporado a la biomasa microbiana en relación con el testigo (T1), 
0.81 y 0.50 %. La actividad enzimática microbiana se incrementó 2.81 y 3.59 veces 
para T2 y T3 con respecto a T1. Los indicadores biológicos qCO2, qFDA y Nmin/Cmic 
se incrementaron al inicio de la dinámica de mineralización y disminuyeron paula-
tinamente. La aplicación de lodos residuales al suelo sódico tuvo un efecto positivo 
sobre la mineralización de C y N, así como en la biomasa microbiana a corto plazo. 
El tratamiento T2 presentó una mayor eficiencia en la mineralización e incorporación 
de C, pero respecto a la mineralización de N y actividad enzimática microbiana no se 
encontraron diferencias significativas entre los tratamientos T2 y T3. Se recomienda 
evaluar las dosis de aplicación de los lodos residuales antes de su aplicación a suelos 
sódicos. Es la primera vez que se reporta el uso de indicadores biológicos para evaluar 
la aplicación de lodos residuales en un suelo sódico mexicano. 

Key words: FDA hydrolysis, C and N mineralization, organic amendment, sodicity

ABSTRACT

The effect of applying sewage sludge to sodic soil on C and N mineralization, micro-
bial biomass, microbial enzymatic activity and biological indicators were evaluated. 
The sodic soil was agricultural, and the incubation experiment was performed at the 
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laboratory level at 56 days with three treatments: control sodic soil group (T1), sodic 
soil + sewage sludge at 20 Mg/ha (T2) and at 40 Mg/ha (T3). The results obtained for 
T2 and T3 were: 56.89 and 33.81 % mineralized C, 3.04 and 1.66 % mineralized N, 
0.81 and 0.50 % immobilized carbon by microbial biomass in relation to control (T1). 
The microbial enzymatic activity increased 2.81 and 3.59 times for T2 and T3 with 
respect to T1. In the biological indicators qCO2, qFDA and Nmin/Cmic, an increase was 
observed at the beginning of the mineralization dynamics and gradually decreased over 
time. The application of sewage sludge to sodic soil had a positive effect on the miner-
alization of C and N, as well as microbial biomass in the short term. The T2 treatment 
presented a greater efficiency in the mineralization and immobilization of C, but with 
respect to N mineralization and microbial enzymatic activity no significant differences 
were found between T2 and T3. It is recommended to evaluate the application doses 
of the sewage sludge before its application to sodic soils. It is the first time that the use 
of biological indicators has been reported to evaluate the application of sewage sludge 
in a sodic soil of Mexico.

INTRODUCCIÓN

Los lodos residuales son agregados constituidos 
por microorganismos, nutrientes y sustancias poli-
méricas extracelulares producto del tratamiento de 
las aguas residuales (Edwards et al. 2017, Zhang et al. 
2017). La aplicación de lodos residuales al suelo es 
la práctica preferida para el manejo de estos residuos 
a nivel internacional, ya que ofrece la posibilidad de 
reciclar la materia orgánica y nutrientes, evitando 
impactos ambientales y económicos asociados con 
otras opciones de eliminación como vertederos o inci-
neración (Rigby et al. 2016, Praspaliauskas y Pedisius 
2017, Torri et al. 2017). Además, la incorporación de 
lodos residuales puede contribuir al secuestro de C 
en el suelo y reducir la emisión de gases de efecto 
invernadero (Tian et al. 2009, Torri et al. 2017). Sin 
embargo, dichos lodos pueden contener moléculas 
poliméricas no fácilmente asimilables y elementos 
tóxicos como metales pesados, microorganismos 
patógenos y parásitos (Rigby et al. 2016, Zhang et al. 
2017). Asimismo, la aplicación de lodos residuales con 
elevada carga de nutrientes al suelo puede ocasionar 
lixiviados al subsuelo y contaminar aguas subterráneas 
(Torri et al. 2017, Zhang et al. 2017); por lo tanto, de-
ben ser estabilizados y caracterizados, y sus dosis de 
aplicación deben ser evaluadas, a nivel microcosmos, 
antes de su aplicación a nivel campo. En México, la uti-
lización de lodos residuales está regulada por la Norma 
Oficial Mexicana NOM-004-SEMARNAT-2002 (SE-
MARNAT 2003), que establece las especificaciones y 
límites máximos permisibles de contaminantes para su 
aprovechamiento y disposición final. Al cumplir con la 
normatividad, los lodos residuales pueden ser aprove-
chados como abonos orgánicos de disposición final en 
suelos agrícolas, forestales y pastizales (Jurado-Guerra 
et al. 2004, Potisek-Talavera et al. 2010). En Estados 

Unidos y la Unión Europea, aproximadamente el 49 
% y 36 %, de los lodos residuales son aprovechados 
en la agricultura, respectivamente (Iranpour et al. 
2004, Rigby et al. 2016), mientras que en México 
se desconoce la proporción exacta de aplicación de 
lodos residuales a suelos agrícolas. No obstante, en 
el estado de Guanajuato ya se están aplicando lodos 
residuales como enmienda orgánica a suelos agrícolas 
sin previo estudio a nivel microcosmos que permita 
conocer la dosis correcta de aplicación y sus efectos a 
corto plazo en la calidad del suelo (Jurado et al. 2007, 
Zanor et al. 2018). 

Por otro lado, los suelos afectados por sales de 
sodio se encuentran comúnmente en regiones áridas 
y semiáridas, y se extienden gradualmente a varias 
regiones del mundo (Jurado-Guerra et al. 2004, Fe-
rreira et al. 2016). Se estima que aproximadamente 
950 millones de hectáreas de suelo están afectadas 
por problemas de salinidad-sodicidad, lo cual afecta 
la calidad de casi 33 % de los suelos agrícolas (Wong 
et al. 2010, Rigby et al. 2016).

Las propiedades físicas del suelo son afectadas 
por la sodicidad debido a un incremento de la hin-
chazón y dispersión de las arcillas, lo cual solubiliza 
la materia orgánica; en consecuencia origina pérdida 
de porosidad, permeabilidad, infiltración, conducti-
vidad hidráulica y, por lo tanto, afecta la estructura 
del suelo (Wong et al. 2009, 2010, Srivastava et al. 
2016). Estas variables, en conjunto, pueden afectar la 
mineralización de la materia orgánica y la magnitud 
de las emisiones de C-CO2 del suelo, debido a un 
incremento inadecuado de la actividad microbiana 
(Wong et al. 2010, Mavi et al. 2012). 

Sin embargo, lo anterior puede variar en función 
de la calidad y cantidad de la materia orgánica fresca 
que entra en el suelo (Wang et al. 2015), por lo que 
una alternativa viable para el manejo de suelos sódi-
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cos podría ser el uso de lodos residuales (Sánchez-
Monedero et al. 2004, Giacomini et al. 2015, Singh 
2016) que permita la unión de las partículas pequeñas 
en agregados estables e incremente su porosidad, 
mejorando de esta manera algunas propiedades 
físicas del suelo (Wong et al. 2010, Srivastava et al. 
2016). Asimismo, la aplicación de lodos residuales 
en suelos sódicos enriquece la rizosfera con micro y 
macronutrientes (Larney y Angers 2012). Esto pro-
duce efectos positivos importantes en la fertilidad, 
las tasas de nitrificación, el tamaño de la población de 
microorganismos y las actividades enzimáticas como 
proteasas, esterasas y lipasas de los suelos agrícolas 
(Kelly et al. 2011, Błońska et al. 2017).

La mineralización de la materia orgánica del 
suelo es controlada por el tamaño y la actividad de 
la biomasa microbiana, la cual puede responder a las 
perturbaciones en una escala de tiempo menor a las 
propiedades fisicoquímicas. De esta manera, algunos 
parámetros biológicos y microbiológicos del suelo 
como el carbono de biomasa microbiana (C-BM), 
la tasa de respiración microbiana, el cociente meta-
bólico microbiano (qCO2), la actividad hidrolítica 
específica (qFDA) y las actividades enzimáticas se 
han utilizado como indicadores de los cambios provo-
cados por perturbaciones al suelo y para monitorear 
los efectos a corto y largo plazo de la aplicación de 
lodos residuales u otras enmiendas orgánicas sobre 
la calidad del suelo (Perucci et al. 2000, Melero et 
al. 2009, Sofo et al. 2012, Ferreras et al. 2015, Roohi 
et al. 2016, Błońska et al. 2017, Gajda et al. 2018).

Sin embargo, a pesar de los extensos estudios so-
bre los efectos de la aplicación de lodos residuales so-
bre dinámicas de mineralización-asimilación de C y 
N, propiedades fisicoquímicas y biomasa microbiana 
en los suelos (Boeira et al. 2002, Beltrán-Hernández 
et al. 2007, Franco-Otero et al. 2012, Sciubba et al. 
2014, Araújo et al. 2015, 2016, Giacomini et al. 2015, 
Bhaduri et al. 2016, de Sousa et al. 2017, Trivedi et 
al. 2017), se tiene poco conocimiento de los efectos 
de la aplicación a corto plazo de lodos residuales so-
bre la actividad microbiana e indicadores biológicos 
de la calidad del suelo en suelos sódicos. Por ello, 
comprender estos efectos es de suma importancia 
para establecer planes adecuados de dosificación y 
la posterior aplicación de lodos residuales a suelos 
sódicos agrícolas en México.

Con este fin se diseñó un estudio a nivel microcos-
mos, utilizando lodos residuales a dos dosis de apli-
cación (20 y 40 Mg/ha) que actualmente se aplican 
a nivel campo en suelos agrícolas en la región Bajío 
del estado de Guanajuato. Así, el objetivo fue evaluar 
cómo la aplicación de lodos residuales a diferentes 

dosis afecta a corto plazo la mineralización de C y 
N, el C-BM, la actividad microbiana expresada en 
la emisión de C-CO2 y qCO2, y la qFDA en el suelo. 

MATERIALES Y MÉTODOS

El estudio se realizó en suelo sódico agrícola 
ubicado cerca del municipio de Cortázar, Guanajuato 
(20º 26.419’ N, 100º 58.898’ O), donde se seleccionó 
un área representativa de 100 × 100 m para el mues-
treo. El área se dividió en tres secciones iguales y el 
método utilizado fue el de “zigzag” (SEMARNAT 
2002). La muestra de suelo se tomó a una profundidad 
de 20-25 cm correspondiente a la zona arable de los 
suelos agrícolas. En cada sección se recolectó una 
muestra compuesta de 6.5 kg, aproximadamente. 
Las muestras de suelo se trasladaron al laboratorio, 
se secaron al aire, se homogenizaron y se tamizaron 
en una malla con apertura de trama de 2 mm para ser 
almacenadas a 4 ºC hasta su análisis. 

Los lodos se obtuvieron de un tratamiento biológi-
co secundario de aguas residuales urbanas y deshidra-
tados al sol en una planta tratadora de aguas residuales 
(PTAR) de la región Bajío. Los lodos residuales fueron 
categorizados como clase “C”, aptos para su uso como 
mejoradores de suelos agrícolas según lo establecido 
en la normatividad mexicana (SEMARNAT 2002).

Tanto el suelo como los lodos residuales se ca-
racterizaron física y químicamente antes del experi-
mento a nivel microcosmos. El pH se determinó por 
método potenciométrico en una solución suelo-agua 
(1:5 m/v) según lo establecido por Thomas (1996). La 
conductividad eléctrica (CE) se midió en una solu-
ción suelo-agua desionizada (1:2.5 m/v) con un con-
ductímetro digital por el método de Rhoades (1996). 
La densidad aparente (ρa) se determinó introduciendo 
cuidadosamente un cilindro metálico en el suelo du-
rante el muestreo en campo. Posteriormente el suelo 
obtenido llevó al laboratorio, se secó en estufa a 105 
ºC, se pesó y se calculó la densidad aparente mediante 
la relación de la masa de suelo seco y el volumen del 
cilindro (Blake y Hartge 1986). La textura del suelo 
se determinó por el método de Bouyoucos (Gee y 
Bauder 1986), y el carbono orgánico total (COT) 
por oxidación con dicromato de potasio según el 
método de Nelson y Sommers (1996). El nitrógeno 
total (NT) se analizó por sistema micro-Kjeldhal 
(Bremner 1996). La relación C/N se calculó con los 
valores obtenidos de COT y NT. Los cationes inter-
cambiables (Na+, K+, Ca+2 y Mg+2) y la capacidad 
de intercambio catiónico (CIC) se determinaron por 
el método espectrofotométrico de absorción atómica 
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con acetato de amonio 1 M (Rhoades 1982, Thomas 
1982). El porcentaje de sodio intercambiable (PSI) 
fue determinado mediante la relación de los cationes 
intercambiables como establece Sumner (1993) en 
la ecuación 1.

PSI = × 100 = 

× 100

Na+

Na+
CIC

∑(Ca+2 + Mg+2 + Na+ + K+)

	 (1)

Para evaluar el efecto de la aplicación de lodos 
residuales sobre la actividad microbiana en el suelo, se 
establecieron experimentos a nivel microcosmos por 
cada sección muestreada y por triplicado. Se diseñó un 
experimento con tres tratamientos: T1: suelo sin lodo, 
como testigo; T2: suelo más lodo en dosis de 20 Mg/
ha, y T3: suelo más lodo en dosis de 40 Mg/ha. Cada 
microcosmos consistió en un frasco de vidrio de 1 L 
que contenía un frasco de 90 mL, aproximadamente, 
con 20 g de suelo al 50 % de su capacidad de reten-
ción de agua (CRA) más el lodo residual. Además, en 
el interior del frasco se colocó un vial con 20 mL de 
una solución de NaOH 0.5 M para capturar el C-CO2 
emitido. Los frascos se cerraron herméticamente y 
se incubaron a 25 ºC en la oscuridad. En el día de 
muestreo tres microcosmos de cada tratamiento y de 
cada sección muestreada fueron seleccionados aleato-
riamente para sus análisis (Pampillón-González et al. 
2017). La dinámica de los diferentes parámetros medi-
dos a través del tiempo se realizó a los 3, 7, 14, 28 y 56 
días. Los parámetros analizados fueron C mineralizado 
a partir del CO2 emitido (C-CO2), N neto mineralizado 
(Nmin), la actividad enzimática microbiana mediante 
hidrólisis de diacetato de fluoresceína (AEM-FDA) 
y el carbono de la biomasa microbiana (C-MB). La 
emisión de C-CO2 se determinó por valoración vo-
lumétrica de 5 mL de NaOH 0.5 M con HCl 0.5 M 
y fenolftaleína como indicador (Beltrán-Hernández 
et al. 2007). El C-CO2 emitido por la mineralización 
de lodos residuales se determinó como la diferencia 
entre la emisión de C-CO2 en los tratamientos con 
lodos residuales (T2, y T3) y el C-CO2 emitido en el 
testigo (T1), determinándose también los porcentajes 
de mineralización del C orgánico adicionado (Rojas-
Oropeza et al. 2010). El contenido de nitrógeno inorgá-
nico (N-NH4

+, N-NO3
– y N-NO2

–) se extrajo con una 
solución de K2SO4 0.5 M en una relación 1:4 (m/v) y 
cada forma de nitrógeno inorgánico se fue cuantificó 
por el método colorimétrico (Conde et al. 2005). El 
Nmin a través del tiempo se determinó mediante la 
sumatoria de las formas inorgánicas de nitrógeno 
(Rustad et al. 2001). El porcentaje de Nmin proveniente 
de los biosólidos fue determinado según lo establecido 

por Wang et al. (2003). El C-BM se determinó por el 
método de respiración inducida por sustrato (SIR, por 
sus siglas en inglés), utilizando glucosa como sustrato 
a una concentración de 16 g/kg, y el valor obtenido 
se expresó como mg Cmic/kg suelo seco (Anderson 
y Domsch 1978). En los tratamientos y a través del 
tiempo, la AEM-FDA, que contempla las familias de 
esterasas, proteasas y lipasas (Sciubba et al. 2014, 
Wang et al. 2017), se determinó mediante hidrólisis 
del diacetato de fluoresceína (FDA, por sus siglas en 
inglés), método colorimétrico establecido por Adam 
y Duncan (2001).

La dinámica a través del tiempo del qCO2 se cal-
culó como el cociente del valor del C-CO2 emitido 
por respiración microbiana y el C-BM (Anderson y 
Domsch 1990), expresándose como mg C-CO2/mg 
Cmic/h. Similarmente, la actividad hidrolítica espe-
cífica (qFDA) fue determinada como el cociente del 
FDA hidrolizado y el C-BM, expresándose como mg 
FDA hidrolizado/mg Cmic /h (Perucci et al. 2000). 

La relación entre el Nmin y el C-BM (Nmin/Cmic) 
se determinó para evaluar una relación entre mine-
ralización de nitrógeno con la biomasa microbiana 
al adicionar el lodo residual al suelo. La relación 
Nmin/Cmic se obtuvo mediante el cociente del Nmin 
entre el contenido de C-BM y se expresó como mg 
Nmin/mg Cmic.

El diseño del experimento fue completamente al 
azar y se utilizó la media para las diferentes variables 
evaluadas en cada tiempo de muestreo. Además, se 
obtuvo la media acumulada para cada tratamiento. 
Los datos obtenidos en ambos casos fueron so-
metidos a pruebas de homogeneidad de varianzas 
y normalidad de acuerdo con Celis et al. (2013); 
posteriormente se procesaron mediante ANOVA 
de un factor. La comparación de medias se realizó 
mediante la prueba de Tukey. Las diferencias esta-
dísticamente significativas para todas las variables 
fueron establecidas a un nivel del 95 % (p ≤ 0.05). 
Los resultados obtenidos se analizaron empleando 
el software Minitab 18 (Franco-Otero et al. 2012, 
Ferreras et al. 2015, Minitab 2018). 

RESULTADOS Y DISCUSIÓN

Los resultados de la caracterización física y quí-
mica del suelo y el lodo residual se muestran en el 
cuadro I. El suelo presentó un pH de 8.57, el cual 
lo clasifica como fuertemente alcalino. La C. fue 
menor a 1 dS/m, por lo cual no presentó problemas 
de salinidad. La densidad aparente fue de 1.10 g/mL 
(SEMARNAT 2002). La composición granulomé-
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trica consistió en 13.12 % arena, 52.16 % arcilla y 
34.72 % limo; de esta manera, la textura del suelo 
fue arcilloso según Shirazi y Boersma (1984). El 
contenido de COT y NT se clasificó como muy bajo 
conforme a la normatividad mexicana (SEMARNAT 
2002). La relación C/N fue muy baja, lo cual indica 
que se trata de un suelo con falta de energía y con 
tendencia a la alta liberación de N mineral (Studdert 
et al. 2017). El valor de CIC obtenido corresponde a 
un suelo de fertilidad media (SEMARNAT 2002). Por 
último, el suelo se clasificó como sódico por presentar 
un valor de PSI > 15 % y un pH > 8.5 (Sumner 1993). 

En el cuadro I también se muestran los resultados 
obtenidos para las características físicas y químicas 
de los lodos residuales. El pH del lodo fue modera-
damente ácido, con un valor de 6.62. La CE tuvo un 
valor de 1.15 dS/m. La densidad aparente fue baja, lo 
cual se atribuyó a su naturaleza arenosa proveniente 
del tratamiento de aguas residuales y el método de 
estabilización empleado. El contenido de COT (526 
mg/kg) fue medio y el de NT (86.2 mg/kg) fue alto 
(Pérez et al. 2008). La relación C/N fue de 6.07, por 
lo cual los lodos residuales se clasifican como abono 
estabilizado respecto al contenido de nutrientes (Pé-
rez et al. 2008). El valor obtenido para CIC (194.66 
meq/100 g) fue muy elevado (Liew et al. 2004).

Para los diferentes tratamientos y a través del 
tiempo, la mineralización de C orgánico se observó 
mediante la emisión de C-CO2 (Figs. 1 y 2). En los 

tratamientos con aplicación de lodos residuales (T2 y 
T3) se encontró un incremento significativo (F = 9.98, 
p = 0.01) en la dinámica de emisión C-CO2 con rela-
ción al testigo (Fig. 1). Los valores de emisiones de 
C-CO2 del tratamiento T2 para el día 3 (840 mg/kg) 
presentaron un incremento de 4426.67 mg/kg a los 
56 días de experimentación. Asimismo, el valor de 
emisión de C-CO2 para el tratamiento T3 tuvo un 
incremento de 4596.67 mg/kg para el día 56 con 
relación al valor registrado el día 3 (1613.33 mg/kg), 
mientras que los valores de emisión de C-CO2 del tra-
tamiento T1 solamente se incrementaron 120 mg/kg 
en el mismo periodo. 

El incremento en los valores de emisión de C-CO2 

CUADRO I.	 CARACTERÍSTICAS FÍSICAS Y 
QUÍMICAS DEL SUELO AGRÍCOLA Y LODOS DEL 
TRATAMIENTO DE AGUAS RESIDUALES

Variable Unidades Suelo Lodos

pH – 8.57 6.62
CE dS/m 0.54 1.15
ρa g/mL 1.10 0.78
Textura – Arcilloso NA
COT g/kg 7.6 523.6
NT g/kg 3.94 86.2
C/N – 1.93 6.07
Na+ mg/kg 1026 10700
K+ mg/kg 574 1700
Ca+2 mg/kg 2554 20300
Mg+2 mg/kg 422 7400
CIC meq/100 g 22.2 194.66
PSI % 20.08 NA

Nota: Los gramos o kilogramos corresponden a la base seca de 
suelo o lodo residual, según sea el caso
NA: no aplica, CE: conductividad eléctrica, ρa: densidad 
aparente, COT: carbón orgánico total, NT: nitrógeno total, C/N: 
relación carbono/nitrógeno, CIC: capacidad de intercambio 
catiónico, PSI: porcentaje de sodio intercambiable
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Fig. 1.	 Dinámica de la emisión de C-CO2 (mg C/kg suelo seco) 
durante 56 días de incubación. Las letras diferentes en los 
puntos de la dinámica indican diferencias significativas 
entre tratamientos (p ≤ 0.05)
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Fig. 2.	 Media acumulada de la emisión de C-CO2 (mg C/kg suelo 
seco) durante los 56 días de incubación. Tratamientos: 
T1 (tstigo), T2 (20 Mg/ha) y T3 (40 Mg/ha). Las líneas 
en las barras representan la desviación estándar para 
cada tratamiento y letras diferentes indican diferencias 
significativas entre tratamientos (p ≤ 0.05)
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debido a la descomposición del C orgánico presente 
después de la aplicación de los lodos residuales 
se atribuyó a una estimulación de la actividad mi-
crobiana en respuesta a cantidades modificadas de 
diferentes fuentes de C y N fácilmente asimilables, 
como ha sido reportado en otros estudios (Perelo y 
Munch 2005, Larney y Angers 2012, Thangarajan et 
al. 2013, Pires et al. 2017). En los tratamientos T2 y 
T3, la emisión de C-CO2 por la mineralización de los 
lodos residuales en el día 56 fue de 5006.67 y 5950.00 
mg/kg, respectivamente. Sin embargo, al final del 
tiempo de incubación el C orgánico aportado por los 
lodos residuales se mineralizó en un 56.89 y 33.81 % 
para T2 y T3, respectivamente. Estos porcentajes de 
mineralización fueron significativamente diferentes 
(F = 24.13, p = 0.007). De lo anterior, se estableció 
que T2 presentó una mayor mineralización de C 
orgánico proveniente de los lodos residuales en el 
suelo sódico durante el periodo de experimentación, 
incluso cuando sus valores de emisión de C-CO2 
respecto a T3 fueron menores. 

Paustian et al. (2000) establecieron que los niveles 
de C orgánico en un suelo agrícola se rigen por el 
equilibrio entre las entradas de C (residuos de cultivos 
o enmiendas orgánicas) y las pérdidas de C (emisión 
de C-CO2), principalmente a través de la mineraliza-
ción. Por lo tanto, para aumentar el C en el suelo se 
deben aumentar las entradas de enmiendas orgánicas 
o reducir las pérdidas, es decir las tasas de emisión 
C-CO2 debido a la respiración heterotrófica del suelo. 
Así, el tratamiento T3 fue el de mayor entrada de C 
orgánico al suelo, pero presentó la menor tasa de C 
mineralizado; por el contrario, T2 tuvo una menor 
entrada de C orgánico al suelo, pero tuvo una mayor 
tasa de C mineralizado, lo que sugiere una eficiente 
asimilación y aprovechamiento de C orgánico por 
parte de la biomasa microbiana del suelo en T2, como 
fue reportado por Sciubba et al. (2014). 

Respecto al valor estimado de la emisión media 
acumulada de C-CO2 para los tres tratamientos (Fig. 2), 
los valores obtenidos tanto para el testigo como para 
los tratamientos con aplicación de lodos residuales 
fueron estadísticamente diferentes (F = 110.57, p = 
0.0001). Los tratamientos T2 y T3 presentaron in-
crementos de 16.46 y 21.89 veces en la emisión de 
C-CO2 media acumulada con relación al testigo (T1). 
También se observó que a mayor dosis de aplicación 
de lodos residuales al suelo sódico, se incrementó la 
emisión de C-CO2 media acumulada. Singh (2016) 
estableció que la sodicidad del suelo influye en la 
pérdida de su estructura, lo que permite que la ma-
teria orgánica en los agregados del suelo se disuelva 
o disperse y sea más accesible a la descomposición 

microbiana. Por lo anterior, aun cuando se adiciona 
materia orgánica al suelo se puede presentar un 
incremento en la emisión de C-CO2, pero derivado 
de la materia orgánica propia del suelo que ha sido 
disuelta o dispersa y no necesariamente de la materia 
orgánica adicionada por la enmienda. Esto coincide 
con el comportamiento del tratamiento T3, que tuvo 
más emisión de C-CO2 media acumulada, pero menor 
porcentaje de mineralización de C orgánico prove-
niente de los lodos residuales comparado con T2. 

Con relación al comportamiento del N neto mi-
neralizado (Nmin), los tratamientos T2 y T3, fueron 
significativamente diferentes (F = 57, p = 0.0001) al 
testigo T1 (Figs. 3 y 4). Los resultados mostraron que 
T1 presentó un incremento paulatino de Nmin durante 
los 56 días de incubación. Sin embargo, el comporta-
miento general de la dinámica de Nmin en T2 y T3 fue 
diferente a T1 (Fig. 3). En el día 3, el valor de Nmin se 
estimó en 16.72 y 20.67 mg/kg para los tratamientos 
T2 y T3, respectivamente, mientras que en T1, sola-
mente se alcanzó un valor de Nmin de 3.86 mg/kg. El 
día 7, el valor de Nmin para los tratamientos T2 y T3 
aumento hasta 6.15 y 7.45 veces comparado con T1. 
Por lo tanto, la aplicación de lodos residuales al suelo 
sódico incrementó el contenido de N inorgánico neto 
como consecuencia de una rápida mineralización de 
la cantidad y formas de N presentes, como ha sido 
reportado en otros estudios (Doublet et al. 2010, Gia-
comini et al. 2015, Matos et al. 2018). No obstante, 
el valor de Nmin para T2 en el día 14 fue muy cerca-
no al valor del día 7 (aproximadamente 33.00 mg/
kg). En el mismo contexto, el valor de Nmin para T3 
disminuyó de 39.59 mg/kg (día 7) a 30.63 mg/kg 

a a a a a 

b 

b 

b 

b 
b 

b 

b 
b 

b 
b 

0 

10 

20 

30 

40 

50 

60 

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 55 60 

N
m

in
 (m

g/
kg

) 

Tiempo (días) 

T1 (Testigo) 

T2 (20 Mg/ha) 

T3 (40 Mg/ha) 

Fig. 3.	 Dinámica del N neto mineralizado (Nmin = NH4
+ + 

NO3
– + NO2

–) en mg N/kg suelo seco durante 56 días 
de incubación. Las letras diferentes en cada punto de la 
dinámica indican diferencias significativas (p ≤ 0.05) 
entre tratamientos para cada día de la dinámica
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(día 14). Sin embargo, para el día 28 el valor de Nmin 
presentó nuevamente un incremento hasta alcanzar 
valores de 52.43 y 52.21 mg/kg para T2 y T3, respec-
tivamente. El día 56, los valores de Nmin se estabili-
zaron en ambos tratamientos (T2 = 52.32 mg/kg y T3 
= 56.41 mg/kg). Este patrón de Nmin se ha observado 
en otros estudios en suelos agrícolas con aplicación 
de lodos residuales (Hernández et al. 2002, Doublet 
et al. 2010, Matos et al. 2018), lo cual se atribuyó a 
nuevas formas de N en el suelo proporcionadas por los 
lodos residuales, principalmente compuestos alifáticos 
y proteicos con diferentes grados de resistencia a la 
descomposición microbiana autóctona de los suelos 
estudiados a través del tiempo.

A los 56 días de incubación se mineralizaron el 
3.04 y 1.66 % del NT proveniente del lodo residual 
adicionado al suelo sódico agrícola para T2 y T3, 
respectivamente. Sin embargo, los porcentajes no 
fueron significativamente diferentes (F = 7.07, p 
= 0.06) entre sí. Con la información anterior, se 
estableció que la mineralización neta del NT en el 
tratamiento T2 fue 1.83 veces mayor que en T3. No 
obstante, estos resultados se encuentran por debajo de 
los reportados en estudios previos a corto plazo (30 
a 90 días de incubación) para suelos agrícolas, pero 
sin perturbación por salinidad o sodicidad. Boeira et 
al. (2002) encontraron porcentajes de mineralización 
de 16 a 32 % de N en un suelo arcilloso enmendado 
con lodos residuales anaeróbicos en dosis de 3 a 90 
Mg/ha. Giacomini et al. (2015) obtuvieron el 60 % de 
mineralización del N orgánico incorporado en lodos 
residuales aeróbicos adicionados a un suelo arenoso 

en dosis de 30 Mg/ha. Adicionalmente, un estudio 
reciente encontró fracciones de nitrógeno orgánico 
mineralizado entre 63.1 y 85.4 % en un suelo agrí-
cola enmendado con lodos residuales anaeróbicos 
a una dosis de 500 kg/ha/año de N total (Matos et 
al. 2018). Respecto a la media acumulada de Nmin 
(Fig. 4) se obtuvieron diferencias significativas (F 
= 38.11, p = 0.0003) de los valores obtenidos en los 
tratamientos T2 y T3 en comparación con T1. Los 
tratamientos T2 y T3 presentaron un incremento en 
la media acumulada de Nmin de 5.56 y 5.90 veces 
con relación a T1. Adicionalmente, al final de los 
experimentos, los valores obtenidos en T2 y T3 no 
presentaron diferencias significativas (F = 1.19, p 
= 0.34). Con estos resultados, se observó que inde-
pendientemente de las dosis de aplicación de lodos 
residuales a suelos sódicos no se observó un cambio 
significativo en la mineralización del N orgánico. 
Lo anterior pudo deberse al estatus de la estructura 
y composición de la biomasa microbiana en el suelo, 
que debido a las condiciones de sodicidad, restringen 
la eficiencia de la mineralización del N (Singh 2016, 
Trivedi et al. 2017).

Los resultados obtenidos para el C-BM se obser-
van en las figuras 5 y 6. En los tres tratamientos, el 
C-BM presentó diferencias significativas (F = 25.77, 
p = 0.001) durante la dinámica de mineralización del 
C en el periodo de incubación (Fig. 5). El día 3, los 
valores del C-BM en los tratamientos T2 y T3 (51.07 
y 56.50 mg/kg, respectivamente) no presentaron 
diferencias significativas (F = 9.08, p = 0.03) entre 
ellos, pero si con el testigo (T1 = 15.62 mg/kg). El 
día 7 se observó un incremento del valor del C-BM 
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Fig. 4.	 Media acumulada del N neto mineralizado (Nmin = NH4
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+ NO3
– + NO2

–) en mg N/kg suelo seco durante 56 días 
de incubación. Tratamientos: T1 (testigo), T2 (20 Mg/
ha) y T3 (40 Mg/ha). Las líneas en las barras representan 
la desviación estándar de las medias acumuladas para 
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en mg C-CO2/kg suelo seco durante 56 días de incuba-
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indican diferencias significativas entre tratamientos 
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respecto del valor obtenido en el día 3, de 2.00, 
1.43 y 1.58 veces para los tratamientos T1, T2 y T3, 
respectivamente. En este día, los valores del C-BM 
en los tratamientos T2 (72.93 mg/kg) y T3 (89.00 
mg/kg) no fueron significativamente diferentes (F = 
2.16, p = 0.22) entre ellos, pero sí con el testigo (T1 
= 31.38 mg/kg) (F = 11.10, p = 0.009). Los valores 
deL C-BM en el día 14 fueron significativamente di-
ferentes (F = 48.54, p = 0.0001) entre los tratamientos 
T1 (62.69 mg/kg), T2 (147.07 mg/kg) y T3 (202.23 
mg/kg). Al día 28, los valores obtenidos de C-BM 
para los tratamientos T2 y T3 fueron de 207.87 y 
213.2 mg/kg, y no presentaron diferencias estadís-
ticas (F = 0.51, p = 0.51) entre sí. El C-BM en T1 
para el mismo periodo fue de 111.62 mg/kg, siendo 
más bajo y estadísticamente diferente (F = 25.71, p 
= 0.001) a los tratamientos T2 y T3. En este tiempo 
se observó un efecto importante de la aplicación y 
mineralización del C orgánico proveniente de lodos 
residuales sobre el contenido de C-BM. En el día 
56 los valores de C-BM fueron muy similares al 
día 28 para los tratamientos con aplicación de lodos 
residuales T2 (214.87 mg/kg) y T3 (220.33 mg/kg). 
En el día 56 el C-BM no fue estadísticamente dife-
rente (F = 0.51, p = 0.51) entre los tratamientos T2 
y T3, pero sí con referencia a T1 (116.02 mg/kg) (F 
= 28.16, p = 0.0009).

Los valores de la media acumulada del contenido 
de C-BM en los tratamientos T1, T2 y T3 durante 
los 56 días de dinámica fueron de 67.47, 138.76 y 
156.25 mg/kg, respectivamente (Fig. 6). Los valores 

de la media acumulada del C-BM para los tratamien-
tos T2 y T3, fueron significativamente diferentes 
al testigo T1 (F = 24.09, p = 0.001) pero no entre 
sí. Los valores del C-BM obtenidos en este estudio 
fueron similares a los reportados por Fernandes et al. 
(2005), Wong et al. (2009) y Matos et al. (2018), lo 
cual establece que la aplicación de lodos residuales al 
suelo favorece un incremento en el C-BM; asimismo, 
estimula la actividad microbiana y enzimática debido 
a la presencia de las fracciones de materia orgánica o 
formas de C orgánico fácilmente asimilables presen-
tes en los lodos residuales. El porcentaje de inmovi-
lización del C orgánico por la biomasa microbiana 
en los suelos con aplicación de lodos residuales se 
obtuvo mediante la diferencia entre la media acu-
mulada del C-BM de los tratamientos T2 y T3 y la 
media acumulada del C-BM del tratamiento T1, de 
la cual se obtuvieron porcentajes de 0.81 y 0.50 % 
para T2 y T3, respectivamente. Estos porcentajes se 
encuentran dentro del intervalo obtenido por Fer-
nandes et al. (2005) con valores entre 0.40 y 0.90 % 
de C microbiano asimilado en suelos arcillosos de 
Brasil enmendados con lodos residuales provenientes 
de un tratamiento biológico secundario de aguas resi-
duales. Sin embargo, este fenómeno también ha sido 
relacionado con el aumento en la cantidad y calidad 
de materia orgánica del lodo residual que ingresa en 
el suelo, como se ha establecido en otros estudios (Hu 
et al. 2011, Araújo et al. 2015). En el mismo contexto, 
el tratamiento T2, presentó una mayor inmovilización 
del C orgánico de lodos residuales hacia el C-BM 
comparado con el tratamiento T3. Estos resultados no 
coinciden con lo establecido por Scciuba et al. (2014), 
quienes establecieron que a un aumento en la tasa de 
aplicación de lodos residuales existió un aumento en 
el valor del C-BM. Esto puede ser consecuencia del 
tipo de suelo utilizado, ya que el suelo que se analizó 
en el presente trabajo es arcilloso, alcalino y sódico, 
mientras que el utilizado por Scciuba et al. (2014) era 
franco arenoso, neutro y sin problemas de sodicidad. 
Singh (2016) estableció que la biomasa microbiana y 
su actividad pueden disminuir en suelos sódicos con 
aplicación de materia orgánica fresca, como podrían 
ser los lodos residuales. Sin embargo, para elucidar 
los niveles y mecanismos de afectación a nivel de la 
biomasa microbiana como tal, se requieren estudios 
adicionales con el uso de herramientas de biología 
molecular. De esta manera podrían elucidarse posi-
bles cambios en la estructura y función de las co-
munidades microbianas en suelos sódicos durante la 
adición de lodos residuales (Domínguez-Mendoza et 
al. 2014, Gómez-Acata et al. 2017, León-Lorenzana 
et al. 2018). 
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Fig. 6.	 Media acumulada del carbono de la biomasa microbiana 
(C-BM media acumulada) en mg C-CO2/kg suelo seco 
durante 56 días de incubación. Tratamientos: T1 (testi-
go), T2 (20 Mg/ha) y T3 (40 Mg/ha). Las líneas en las 
barras representan la desviación estándar de las medias 
acumuladas para cada tratamiento y letras diferentes 
indican diferencias
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El comportamiento de la AEM-FDA para los 
tres tratamientos se observa en las figuras 7 y 8. En 
general, la AEM-FDA, presentó diferencias signi-
ficativas (F = 27.53, p = 0.0005) entre tratamientos 
durante la dinámica de mineralización evaluada a 
56 días (Fig. 7). La AEM-FDA fue mayor para los 
tratamientos con aplicación de lodos residuales a lo 
largo de las dinámicas. En el día 3, los tratamientos 
T1, T2 y T3 presentaron valores de AEM-FDA de 
92.14, 216.01 y 235.59 mg/kg/h, respectivamente, lo 
que representó un incremento de 2.34 y 2.56 veces 
para T2 y T3 en comparación con T1. Los valores 
de AEM-FDA obtenidos en los tratamientos T2 y 
T3 no fueron diferentes estadísticamente (F = 0.54, 
p = 0.50) entre sí, pero sí con relación al testigo T1 
(F = 21.32, p = 0.0003) para este día. En el día 7 se 
registraron valores de AEM-FDA en T1, T2 y T3 de 
81.96, 212.54 y 294.27 mg/kg/h, respectivamente. 
Lo anterior representó un incremento de 2.59 y 3.59 
veces para los tratamientos T2 y T3 con relación a 
T1. En el mismo periodo se obtuvieron los valores 
más altos de AEM-FDA en los tratamientos con 
aplicación de lodos residuales; dichos valores fueron 
además significativamente diferentes (F = 50.03, p 
= 0.0002) entre los tres tratamientos. En el día 14, 
los valores de AEM-FDA fueron de 59.93, 168.40 y 
215.35 mg/kg/h para los tratamientos T1, T2 y T3, 
respectivamente; aun cuando fueron más bajos en 
comparación con el día 3, en este periodo se observó 
un incremento en la AEM-FDA en los tratamientos 
con lodos residuales (T2 y T3) de 2.81 y 3.59 veces 
respecto a T1. No obstante, en el día 14 los valores 

de AEM-FDA disminuyeron en los tres tratamientos 
con relación a los que se obtuvieron en los días 3 y 
7. Los valores obtenidos el día 14 fueron significa-
tivamente diferentes (F = 8.81, p = 0.04) entre los 
tres tratamientos. En los días 28 y 56 se obtuvieron 
valores de AEM-FDA del orden de 35.53 y 36.00 
mg/kg/h para T1; de 171.79 y 157.57 mg/kg/h para 
T2; y de 179.08 y 174.05 mg/kg/h para T3, respec-
tivamente. Los incrementos de la AEM-FDA en 
los días 28 y 56 fueron de 4.83 y 4.38 veces para 
T2 y de 5.04 y 4.83 veces para T3, en comparación 
con T1. En este periodo, la AEM-FDA se mantuvo 
estable en cada tratamiento, es decir, no hubo ni 
incrementos ni decrementos drásticos para ninguno 
de los tratamientos; sin embargo, los tratamientos 
T2 y T3 presentaron diferencias significativas con 
relación a T1 para los días 28 (F = 42.24, p = 0.0003) 
y 56 (F = 26.74, p = 0.001). Con estos resultados 
se observó una AEM-FDA mayor en los tratamien-
tos con aplicación de lodos residuales (T2 y T3) 
respecto del testigo (T1), debido probablemente 
al efecto estimulante de la descomposición de los 
lodos residuales aplicados. 

Lo anterior coincide con lo reportado por Franco-
Otero et al. (2012), Lu et al. (2015) y Bhaduri et al. 
(2016), quienes establecieron que la estimulación 
reflejó una demanda mayor de C para el manteni-
miento celular y un uso de energía menos eficiente. 
Además, se evidenció un incremento significativo 
de la AEM-FDA en el día 7 para el tratamiento T3. 
La AEM-FDA presentó una disminución paulatina 
en los tratamientos T1 y T2 desde el inicio de la 
dinámica (día 3) hasta el final de ésta (día 56). Lo 
anterior puede deberse a que la dosis de aplicación 
de lodos residuales fue menor para T2 y estuvo au-
sente en T1 con relación a T3, por lo cual no hubo 
aumento en el contenido de sustancias poliméricas 
extracelulares exógenas al suelo. Se sabe que una 
mayor dosis de aplicación se refleja en un incre-
mento de la AEM-FDA en el corto plazo, como han 
reportado otros autores (Scciuba et al. 2014, Ferreira 
et al. 2016). Sciubba et al. (2014) establecieron que 
la dosis de aplicación de lodos residuales aeróbicos 
a suelos agrícolas tiene un impacto significativo en 
indicadores de calidad del suelo, especialmente en 
la tasa de respiración, la biomasa microbiana y las 
actividades enzimáticas, a consecuencia del tipo de 
sustrato y la complejidad de las moléculas que lo 
conforman. Asimismo, dichos autores enfatizaron 
que la actividad enzimática expresada como hidrólisis 
de FDA es un indicador útil para dar una respuesta 
rápida a las variaciones del sistema causadas por la 
aplicación de lodos residuales. 
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Fig. 7.	 Dinámica de la actividad enzimática microbiana por 
hidrólisis de diacetato de fluoresceína (AEM-FDA) ex-
presada en mg FDA hidrolizado/kg suelo seco/h durante 
56 días de incubación. Letras diferentes en cada punto 
de las líneas indican diferencias significativas entre 
tratamientos para cada día de la dinámica (p ≤ 0.05)
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En relación con la media acumulada de la AEM-
FDA, los tratamientos T2 y T3 fueron significativa-
mente diferentes (F = 7.50, p = 0.0001) del tratamien-
to T1 (Fig. 8), el cual presentó una media acumulada 
de 61.11 mg/kg/h, mientras que los tratamientos T2 
y T3 obtuvieron una actividad enzimática media 
acumulada de 185.26 y 219.67 mg/kg/h, respectiva-
mente, y fueron 3.03 y 3.59 veces mayores respecto 
del valor obtenido en el testigo T1. Esta dinámica 
coincide con lo reportado en otros estudios sobre un 
efecto positivo en las actividades enzimáticas del 
suelo al adicionar materia orgánica a diferentes dosis, 
también en un periodo de tiempo corto (Tejada et al. 

2006, Franco-Otero et al. 2012, Sciubba et al. 2014, 
Lu et al. 2015, Wang et al. 2017). 

En el cuadro II, se observan los indicadores bio-
lógicos de calidad del suelo qCO2, qFDA y Nmin/Cmic 
determinados durante la dinámica de mineralización 
de lodos residuales en el suelo sódico evaluado. El 
coeficiente metabólico qCO2 se incrementó con la 
adición de lodos residuales al inicio de la dinámica 
para todos los tratamientos y disminuyó con relación 
al tiempo. No obstante, el qCO2 presentó diferencias 
significativas (F = 27.67, p = 0.001) en los tratamien-
tos T2 y T3 con referencia a T1. Asimismo, única-
mente se presentó un valor de qCO2 estadísticamente 
diferente (F = 35.28, p = 0.004) en los tratamientos 
T2 y T3 en el día 3 de la dinámica. El qCO2 ha sido 
considerado un importante parámetro para interpretar 
la actividad microbiana en condiciones de estrés, o 
cambios bruscos en su ecología; además, refleja los 
requerimientos energéticos de los microorganismos 
para mantener su actividad metabólica, principalmen-
te para la síntesis de biomasa (Nannipieri et al. 2003, 
Roohi et al. 2016). Valores altos de qCO2 indican 
por lo general la presencia de una alteración ecoló-
gica, así como efectos tóxicos y mayor actividad del 
ecosistema, es decir, los microorganismos del suelo 
emiten más C-CO2 por unidad de biomasa por unidad 
de tiempo a medida que aumenta el estrés (Anderson 
y Domsch 1993, Araújo et al. 2016). 

Los resultados sugieren que la aplicación a mayor 
dosis de lodos residuales en suelo sódico incrementa 
los valores de qCO2, como respuesta inmediata al 
estrés de los microorganismos del suelo. Esto se debe 
a los cambios que podría sufrir la población micro-
biana por las sustancias poliméricas extracelulares 
adicionadas con los lodos residuales al suelo sódico; 
sin embargo, el incremento de qCO2 también podría 

Fig. 8.	 Media acumulada de la actividad enzimática microbiana 
por hidrólisis de diacetato de fluoresceína (AEM-FDA) 
expresada en mg FDA hidrolizado/kg suelo seco/h 
durante 56 días de incubación. Tratamientos: T1 (testi-
go), T2 (20 Mg/ha) y T3 (40 Mg/ha). Las líneas en las 
barras representan la desviación estándar de las medias 
acumuladas para cada tratamiento y las letras diferentes 
en las barras indican diferencias significativas entre 
tratamientos (p ≤ 0.05)
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CUADRO II.	 INDICADORES BIOLÓGICOS DE CALIDAD DEL SUELO DURANTE EL EXPERIMENTO DE INCUBACIÓN 
DE SUELO SÓDICO ENMENDADO CON LODOS RESIDUALES

Días

Tratamiento

T1 T2 T3 T1 T2 T3 T1 T2 T3

qCO2 (mg C-CO2/mg Cmic/h) qFDA (mg FDA hidrolizado/mg Cmic/h) Nmin/Cmic mg Nmin/mg Cmic

3 0.799a 2.286b 4.035c 0.039a 0.042a 0.042a 1.664a 3.274b 3.660b
7 0.188a 1.981b 2.274b 0.018a 0.030b 0.034b 1.174a 4.568b 4.559b

14 0.081a 0.761b 0.838b 0.006a 0.011a 0.011a 0.713a 2.253b 2.525b
28 0.023a 0.359b 0.428b 0.002a 0.008a 0.008a 0.469a 2.527b 2.449b
56 0.011a 0.183b 0.210b 0.002a 0.007a 0.008a 0.472a 2.449b 2.560b

Tratamientos: T1: suelo sin lodo (testigo), T2: suelo más lodo en dosis de 20 Mg/ha y T3: suelo más lodo en dosis de 40 Mg/ha; qCO2: 
cociente metabólico microbiano, qFDA: actividad hidrolítica específica, Nmin: nitrógeno neto mineralizado (Nmin = NH4

+ + NO3
– + NO2

–), 
Cmic: carbono microbianoLetras diferentes en la misma fila son estadísticamente diferentes (p ≤ 0.05) para cada parámetro determinado
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relacionarse con el aumento de la actividad microbiana 
por incremento del efecto tóxico de compuestos orgá-
nicos recalcitrantes en los lodos residuales, como se 
ha sugerido en estudios previos (Roohi et al. 2016, de 
Sousa et al. 2017). Por otro lado, la tendencia gene-
ral a disminuir el valor de qCO2 respecto al tiempo, 
en los diferentes tratamientos, puede deberse a que, 
durante los procesos de mineralización de C y N de 
la materia orgánica adicionada, se vayan generando 
contenidos o formas de C orgánico más asequibles para 
la descomposición microbiana; esto aliviaría el estrés 
o alteraciones ecológicas en la población microbiana 
del suelo sódico, como han descrito Trivedi et al. 
(2017). Por lo tanto, el qCO2 disminuyó a medida que 
el C-BM aumentó (Fig. 5), a pesar de las condiciones 
desfavorables que presenta un suelo sódico. Resul-
tados similares al comportamiento del qCO2 fueron 
reportados por Wong et al. (2009) en suelos salinos 
y sódicos enmendados con yeso y materia orgánicos. 

En cuanto al índice qFDA, éste se ha utilizado 
principalmente para elucidar el efecto tóxico de 
compuestos xenobióticos, como herbicidas, sobre la 
microbiota de los suelos (Perucci et al. 2000, Sofo et al. 
2012). En este estudio, sólo en el día 7 de la dinámica 
el índice qFDA fue mayor en los tratamientos T2 y T3 
con relación al testigo (T1) (Cuadro II). Además, los 
resultados destacan que, con el tiempo de incubación, 
disminuyó el índice qFDA para todos los tratamientos, 
lo que refleja una estabilización o estancamiento en 
la actividad metabólica de la microbiota, así como un 
incremento del C-BM en el suelo. Sánchez-Monedero 
et al. (2008) establecieron que el qFDA permanece 
prácticamente sin cambios durante la dinámica de 
mineralización de diferentes enmiendas orgánicas 
frescas evaluadas, entre ellas una mezcla de lodos 
residuales (38 %) con residuos de algodón (62 %). 
De acuerdo con los resultados anteriores, se puede 
mencionar que es prometedor utilizar este índice, 
basado en la determinación de actividades hidrolíticas 
microbianas y la biomasa microbiana, para evaluar 
en general la calidad de los suelos agrícolas y su his-
torial de manejo; asimismo, para determinar efectos 
positivos o negativos a corto plazo en suelos sódicos 
como resultado de la aplicación y mineralización de 
enmiendas orgánicas con diferentes formas de C y N 
(por ejemplo, lodos residuales).Por último, el cociente 
entre el Nmin y el C-BM (Nmin/Cmic), que establece el 
efecto de la aplicación de lodos residuales sobre la 
mineralización de N orgánico por unidad de C-BM 
(Cuadro II), indicó que en los tratamientos T2 y T3 los 
valores son mayores durante la dinámica con relación 
a lo obtenido para T1. Igualmente, los resultados mos-
traron diferencias significativas (F = 8.52, p = 0.005) 

de T2 y T3, comparados con T1, pero sin diferencias 
entre ellos durante la dinámica. Con estos resultados 
referentes a la dosis de aplicación de lodos residuales 
a suelo sódico, se reiteró que no se observó un efecto 
significativo sobre la mineralización del N orgánico, 
pero sí en la mineralización de C orgánico. 

CONCLUSIONES

La aplicación de lodos residuales al suelo sódico 
tuvo un efecto positivo sobre la mineralización del 
C a corto plazo, reflejado en un incremento en la tasa 
de respiración (emisiones de C-CO2), así como en el 
C-BM y la AEM-FDA. Por lo tanto, se observó un 
efecto bioestimulante de la aplicación y calidad de 
la materia orgánica en descomposición. Las dosis 
de aplicación de lodos residuales al suelo sódico no 
tuvieron efecto sobre la mineralización del N orgá-
nico, a través de las tasas de mineralización Nmin 
como testigo.

Los indicadores biológicos de la calidad del suelo 
evaluados confirmaron una estimulación de la bio-
masa y actividad microbiana reflejada en el qCO2, 
qFDA y Nmin/Cmic en los tratamientos con aplicación 
de lodos residuales con relación al tratamiento testigo 
a corto plazo. Estos indicadores fueron útiles para 
destacar los efectos en la biomasa y actividades mi-
crobianas durante la aplicación de lodos residuales al 
suelo sódico por su pronta respuesta, pero no respecto 
de la dosificación de lodos residuales.
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