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RESUMEN 

Esta tesis analiza la respuesta de la diversidad de las comunidades del suelo 

ante el disturbio humano y su intensidad, haciendo enfoque en la variación de la 

misma en la dimensión espacial y temporal. Como caso de estudio se evaluó el 

impacto de las plantaciones forestales comerciales sobre el ecosistema edáfico 

y sus comunidades biológicas, teniendo en cuenta el tiempo de uso como 

indicador de intensidad. En Sudamérica, se observó por medio de un meta-

análisis que las plantaciones forestales tienen un mayor impacto sobre la riqueza 

vegetal que sobre los artrópodos y microorganismos edáficos. La pérdida de 

diversidad se asoció a la evapotranspiración regional y al tipo de bioma, 

observándose mayores pérdidas en los pastizales que en los bosques. 

Incorporar la cobertura agrícola regional mostró mejorar las predicciones del 

modelo dado que regiones altamente disturbadas presentaron una respuesta 

atenuada. Dentro de los pastizales, se estudiaron los cambios en la diversidad 

de microorganismos del suelo (bacterias y hongos), y de los procesos 

ecosistémicos asociados, frente al reemplazo de ambientes nativos por 

plantaciones de Eucalyptus grandis, y su explotación mantenida en el tiempo en 

la región de la Pampa Mesopotámica. La sustitución de pastizales por 

plantaciones forestales produjo una homogeneización biótica de las 

comunidades microbianas a escala regional y cambios en los procesos 

ecosistémicos del suelo. Los cambios en los procesos fueron acompañados de 

cambios en los grupos funcionales de microorganismos. La intensificación del 

uso forestal, dada por el tiempo de uso consecutivo, sugirió una sucesión dentro 

del lote, cambiando la composición taxonómica de las comunidades 

microbianas, pero no sus rasgos funcionales. En conclusión, el uso de la tierra, 

en este caso particular las plantaciones forestales, tienen un impacto sobre sobre 

los ecosistemas edáficos que depende del bioma donde se desarrolle y de las 

condiciones climáticas y edáficas de la región. Sin embargo, la influencia de los 

factores naturales sobre la respuesta de la diversidad depende también de 

variables antropogénicas de escala regional y local. 

Palabras clave: BIOGEOGRAFIA - DIVERSIDAD BETA – BACTERIAS –

HONGOS – METAGENÓMICA  
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ABSTRACT 

Biodiversity distribution and land use intensification: influence of 

commercial afforestation on soil microbial communities 

This thesis analyzes the response of soil community diversity to human 

disturbance and its intensity, focusing on its variation in spatial and temporal 

dimensions. As a case study, the impact of commercial forest plantations on the 

edaphic ecosystem and its biological communities was evaluated, taking into 

account the time of use as an indicator of intensity. In South America, a meta-

analysis showed that forest plantations have a greater impact on plant richness 

than on edaphic arthropods and microorganisms. The loss of diversity was 

associated with regional evapotranspiration and biome type, with greater losses 

observed in grasslands than in forests. Incorporating regional agricultural cover 

was shown to improve model predictions since highly disturbed regions showed 

a reduced response. Within grasslands, changes in the diversity of soil 

microorganisms (bacteria and fungi) and associated ecosystem processes were 

studied in the face of the replacement of native environments by Eucalyptus 

grandis plantations, and their exploitation over time in the Mesopotamian Pampa 

region. The replacement of grasslands by forest plantations produced a biotic 

homogenization of microbial communities at a regional scale and changes in soil 

ecosystem processes. The changes in processes were accompanied by changes 

in the functional groups of microorganisms. The intensification of forest use, given 

by the time of consecutive use, suggested a succession within the plot, changing 

the taxonomic composition of microbial communities, but not their functional 

traits. In conclusion, land use, in this particular case forest plantations, have an 

impact on edaphic ecosystems that depends on the biome where it is developed 

and the climatic and edaphic conditions of the region. However, the influence of 

natural factors on the response of diversity also depends on anthropogenic 

variables at regional and local scales. 

Keywords:  BIOGEOGRAPHY – BETA DIVERSITY– BACTERIA – FUNGI -

METAGENOMICS  
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CAPÍTULO I

Introducción 

“In a biosphere increasingly transformed by human societies, ecology cannot 

advance as a predictive science without gaining the basic theoretical tools 

needed to investigate & understand the ultimate causes, not just the 

consequences, of human transformation of ecological pattern, process, & 

change.” - Ellis 2015 

“In this historical context, recent biological changes should be seen as 

responses to multiple drivers of change, rather than being a problem per se. 

These changes are the means by which the biosphere is adjusting to and will 

ultimately survive the Anthropocene.” - Thomas 2020 

Antecedentes 

La curiosidad por la diversidad biológica, y su variación en el espacio, es algo 

que ha impulsado el desarrollo del conocimiento de la naturaleza desde sus 

orígenes. La sistematización de las observaciones y las primeras hipótesis de 

distribución de la diversidad a gran escala vinieron de las expediciones de 

Humboldt y Bonpland, en el siglo XVIII. Estos dos exploradores, acaso los 

primeros ecólogos, identificaron los factores ambientales que acompañan los 

cambios de vegetación a lo largo de un gradiente altitudinal en el volcán 

Chimborazo, Ecuador ( Humboldt & Bonpland 1807). Junto con Willdenow, 

Humboldt planteó hacer el paralelismo entre la variación climática a lo largo del 

gradiente altitudinal de las montañas con aquella observada a lo largo de la 

latitud en los continentes, obteniendo así las primeras aproximaciones hacia la 

explicación de la distribución de la diversidad a escala global. Posteriormente, 

con el crecimiento de las colecciones científicas europeas y el auge de la teoría 

de la evolución, se identificaron las generalidades que llevarían a la delimitación 

de las biorregiones, es decir, regiones geográficas que agrupaban 

características evolutivas de las especies y mantenían una coherencia histórica 
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(Clements 1904). Por último, en la segunda mitad del siglo XX, la ecología 

cuantitativa llevó a modelar la distribución de las especies en el espacio. 

Surgieron la teoría de biogeografía de islas (MacArthur & Wilson 2001), la 

areografía (Rapoport 1975), y la teoría metabólica de la macroecología (Brown 

1995). En la actualidad, los ecólogos avanzan apoyados en los logros de 

aquellos que los precedieron, comprendiendo la historia natural que arroja luz 

sobre la distribución de las especies a través de los marcos de la biogeografía y 

la macroecología. Sin embargo, esta comprensión es parcial. Por un lado, gran 

parte del conocimiento ha sido desarrollado desde la perspectiva de la ciencia 

del norte global (Nuñez et al. 2021). Por otro lado, el planeta se encuentra 

enfrentando un proceso de cambio global donde los patrones ecológicos están 

experimentando transformaciones significativas (Ellis 2015). Por ello, urge la 

necesidad de ahondar en los patrones ecológicos actuales, para incorporar 

nuevas perspectivas y continuar la búsqueda de posibles predictores generales 

de la distribución de la biodiversidad. 

Patrones biogeográficos, procesos que los sostienen y sus fluctuaciones en el 

Antropoceno.  

Las actividades humanas han modificado la mayor parte de la superficie del 

planeta (Chapin III et al. 2000, Sala et al. 2000). En consecuencia, incluso la 

composición de la atmosfera y los regímenes climáticos se encuentran 

cambiando (Karl & Trenberth 2003). La magnitud de la influencia humana es tal 

que se ha definido una era caracterizada por la actividad de la especie humana, 

conocida como el Antropoceno (Crutzen 2006). A la par del cambio fisicoquímico 

del globo asociado a la actividad antropogénica, también se observa una 

respuesta de la biosfera. Los patrones espaciales de diversidad y la distribución 

de las especies actuales no pueden ser enteramente explicados a través de la 

historia geológica del ambiente y la evolutiva de las especies (Ellis 2015). La 

actividad humana no solo ha provocado la extinción local o total de algunas 

especies a través del cambio estructural de los ecosistemas, sino que también 

ha facilitado la dispersión de múltiples especies asociadas a los ambientes 

antropogénicos (McKinney & Lockwood 1999). Así, se plantea el interrogante 

sobre la medida en que los efectos de la actividad humana en la actualidad 
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moldean los patrones de diversidad, y cuál es su magnitud de importancia en 

comparación con las variables naturales que los han explicado hasta ahora.  

Las actividades humanas han llevado a la modificación de la distribución de 

numerosas especies, cambiando los patrones de diversidad que se observan a 

distintas escalas (Newbold et al. 2016). Sin embargo, las biotas de distintos 

biomas a lo lago de la tierra mostraron no responder de igual manera al disturbio 

humano. A escala continental, algunos de los factores que pueden modular la 

respuesta de la diversidad ante un mismo uso de la tierra pueden ser el clima y 

el grado de disturbio antropogénico regional. El clima, a través de sus 

características (i.e., temperatura y precipitación, aridez, o su estacionalidad) 

ejerce un primer filtro ambiental a escala global sobre los nichos ecológicos de 

las especies (Willig et al. 2003). A modo de ejemplo, se ha hipotetizado que las 

comunidades de ambientes templados son más resistentes al cambio de uso de 

la tierra que aquellas de ambientes tropicales, dado que tienen nichos ecológicos 

más amplios (Newbold et al. 2020a). Sin embargo, al momento de comparar 

comunidades de ambientes naturales y antropizados, la biota que se toma como 

referencia puede haber ya sufrido cierta presión antropogénica a escala regional 

(e.g., fragmentación del hábitat), generando una respuesta atenuada debido al 

“filtro de extinción” (Phillips et al. 2017, Newbold et al. 2020b). El filtro de 

extinción afecta el impacto del cambio del uso de la tierra por medio de un efecto 

histórico sobre la comunidad de referencia, modificando el ensamble del 

ambiente natural al promover el desarrollo de especies asociadas al humano. 

Por lo tanto, a lo largo del espacio, hay variables naturales y antropogénicas 

preexistentes al disturbio asociado al cambio del uso de la tierra puntualmente 

estudiado que pueden determinar la respuesta de la biota evaluada. 

A partir de lo previamente explicado, se desprende que las comunidades 

biológicas varían naturalmente en el espacio en su riqueza y composición, tanto 

taxonómica como funcionalmente. Sin embargo, las actividades humanas 

afectan dichos patrones de variación al modificar las variables que se asocian a 

ellos tanto a escala local, como regional y global. En el inicio de este siglo, el 

cambio global surgió como una marca de época en los estudios científicos. Los 

estudios se enfocaron principalmente en la extinción de las especies y la pérdida 

de biodiversidad y de ecosistemas (Tilman 1999, Chapin III et al. 2000, Sala et 
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al. 2000). Sin embargo, ahondando en los efectos del uso de la tierra, se observa 

que no solo modifica la riqueza específica de las comunidades, sino también su 

composición. El incremento de especies asociadas al humano en los 

ecosistemas junto con la extinción de especies endémicas lleva a la perdida de 

la variabilidad de la composición de las comunidades en el espacio, lo que se 

conoce como homogeneización biótica (McKinney & Lockwood 1999). La 

homogeneización biótica surge como un problema característico del 

Antropoceno, modificando los patrones biológicos previamente descriptos por la 

biogeografía. En esta tesis se ahondó en la homogeneización biótica como 

problemática asociada al uso de la tierra, y su implicancia en los patrones 

biogeográficos de la distribución de la diversidad observados en el espacio. 

A escala global, se ha observado que los patrones de homogeneización biótica 

asociada al uso de la tierra difieren según el tipo de uso y a la región estudiada. 

Newbold et al. (2016) identificaron que la variabilidad natural en la composición 

de las comunidades a lo largo del espacio es mayor en ambientes tropicales que 

en templados. Esto se explica tanto por la diferencia en la riqueza de especies 

que se observa entre los trópicos y los ambientes templados, como por la 

amplitud de nicho de las especies. La mayor riqueza asociada a los trópicos 

implicaría que, por una cuestión de azar, aumente la disimilitud en el espacio 

entre sitios. A la par, la diferencia en la amplitud de nichos implica que las 

especies de ambientes templados suelen tener nichos ecológicos más amplios, 

debido a la estacionalidad de las variables ambientales (Rapoport 1975). Esto 

suele llevar a rangos geográficos mayores para las especies de ambientes 

templados, lo que implicaría menor recambio en el espacio. Estas diferencias 

ecológicas entre las especies de comunidades tropicales y templadas pueden 

ser una explicación de una mayor pérdida de riqueza y mayor diferenciación 

taxonómica al comparar ambientes naturales y antropogénicos en ambientes 

tropicales que en templados (Newbold et al. 2016, 2020b). Así, explicados por 

las características ecológicas de las especies, los patrones de diversidad 

cambian en su riqueza y composición, a lo largo de sus facetas taxonómicas y 

funcionales, lo que, a su vez, determina la respuesta de las comunidades frente 

al uso de la tierra. Sin embargo, se ha identificado que los distintos usos de la 

tierra no influyen de igual manera al proceso de homogeneización (Corbelli et al. 
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2015, Filloy et al. 2015, Santoandré et al. 2019b). Particularmente, Newbold et 

al. (2016) describen que las pasturas impactan en mayor medida a la 

homogeneización biótica en bosques tropicales, dado que no pueden albergar 

las especies asociadas a los bosques, probablemente debido a su alto grado de 

contraste estructural. Por lo tanto, el grado de contraste entre el ambiente natural 

y el antropizado es un factor determinante que afecta múltiples aspectos de la 

diversidad. Debido a que los ambientes naturales varían sus características 

estructurales en el espacio según la historia geológica y el clima, el abordaje del 

impacto del cambio del uso de la tierra sobre la homogeneización biótica 

adquiere un componente biogeográfico intrínseco que debe ser tenido en cuenta. 

No obstante, dado que las biotas de distintos biomas pueden presentar 

respuestas diferentes según el uso estudiado, en esta tesis se propuso 

desentrañar la influencia relativa de ambos factores incorporando la interacción 

entre el uso y el bioma donde se desarrolla.  

Mas allá de la identidad del uso de la tierra, un mismo tipo de uso varía su 

impacto según su grado de intensidad (Phillips et al. 2017). La intensidad del uso 

de la tierra es una definición que se presupone para hablar de gradientes en el 

tipo de explotación, pero que generalmente es en detrimento de la biodiversidad 

(Gossner et al. 2016, Beckmann et al. 2019). Se puede hablar de la intensidad 

de los usos de la tierra dimensionando sus aspectos tecnológicos (Herzog et al. 

2006) o su dimensión temporal (tiempo consecutivo de explotación) (Montecchia 

et al. 2015, Osburn et al. 2021, Chen et al. 2023). En esta tesis se enfocó en la 

dimensión temporal del uso, particularmente en el tiempo consecutivo de 

explotación de un mismo sitio. Las actividades agronómicas suelen consistir en 

la cosecha del producto de interés, lo que implica que cada cierto periodo de 

tiempo (dependiendo del tiempo necesario para la cosecha) el cultivo es 

cosechado, dejando el suelo desnudo y comenzando nuevamente con el ciclo 

productivo. Si bien las características ambientales sobre el nivel del suelo 

acompañan el desarrollo del cultivo, las variables fisicoquímicas del suelo 

acumulan un grado de cambio acorde al tiempo consecutivo de explotación del 

lote independientemente del estado del cultivo (Berthrong et al. 2012, 

MacDonald et al. 2012, Borrelli et al. 2017). Ante la expansión de la frontera 

agrícola, el espacio se presenta no solo como un mosaico de usos diversos, sino 



Capítulo I - Introducción 

6 
 

también con sitios con distinto tiempo de explotación. Identificar el aporte de la 

dimensión temporal al momento de evaluar el impacto de las actividades 

humanas sobre la biodiversidad a distintas escalas es necesario para profundizar 

el entendimiento sobre los impactos del uso de la tierra.   

 

La relevancia de la ecología del suelo y sus comunidades. 

El desarrollo de la ecología del suelo ha replanteado diversas preguntas, dado 

que se ha visto que las dinámicas ecológicas por debajo de su nivel pueden 

diferir de aquellos observados sobre el mismo (Birkhofer et al. 2017). El creciente 

interés por las comunidades edáficas, de las cuales su mayor diversidad 

pertenece a microorganismos, deja en claro que se precisan estudios 

biogeográficos especialmente orientados hacia ellas (Martiny et al. 2006, Martiny 

& Walters 2018). A modo de ejemplo, se ha observado que al delimitar biomas 

basados en características y comunidades edáficas, estos no siempre coinciden 

con aquellos tradicionales determinados por variables climáticas y comunidades 

vegetales (Vasar et al. 2022). Estos biomas edáficos, diferenciados 

principalmente según su pH y temperatura, lograron resumir en gran proporción 

las diferencias en la composición de las comunidades microbianas eucariotas y 

procariotas. Así, los primeros intentos de abordaje determinaron que el 

ecosistema del suelo, y sus comunidades, representaban una alta complejidad 

en sus respuestas ecológicas, con alto grado de heterogeneidad entre taxones. 

La diversidad de formas de vida (de bacterias a artrópodos) y la heterogeneidad 

a microescala de las variables ambientales en el suelo hacen difícil encontrar 

patrones generales para las comunidades edáficas (Decaëns 2010). La alta 

variabilidad en condiciones ambientales a escalas microscópicas en los 

agregados del suelo proporciona sitios de aireados y de anoxia, o con acceso al 

agua o completamente secos a solo micrómetros de distancia. Esto induce una 

alta diversidad de ambientes a una escala muy pequeña, y puede distorsionar 

patrones a mayores escalas. En un trabajo pionero, Martiny et al. (2006) 

describen que dentro de una misma región biogeográfica microbiana, la 

diversidad de hábitats microbianos puede afectar la relación entre la composición 

de las comunidades y las distancias geográficas o ambientales. Por lo tanto, en 

la presente tesis se profundizó en los patrones de diversidad de las comunidades 
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microbianas del suelo, con el fin de determinar cuáles son los factores tanto 

sobre el suelo como por debajo del mismo principalmente asociados a las 

respuestas ecológicas de las comunidades edáficas. 

El estudio de las dinámicas ecológicas microbianas ha surgido como una 

posibilidad a la par de las tecnologías que han permitido estudiarlas. Dada la 

escasa consistencia entre patrones de diversidad entre macro- y micro- 

organismos, la macroecología se plantea como un posible puente entre ambos 

e instala nuevas preguntas necesarias para lograr una generalización (Shade et 

al. 2018). En particular, se identificó que las principales diferencias entre los 

mecanismos propuestos para explicar los patrones divergentes entre macro- y 

micro- organismos tienen que ver con la diferencia en la percepción del espacio 

y del tiempo por parte de los microorganismos (Shade et al. 2018). Tres 

características importantes distinguen a los microorganismos de la mayoría de 

los organismos multicelulares: grandes tamaños poblacionales, tiempos 

generacionales cortos, y altas tasas de dispersión. Estas diferencias son 

fundamentales considerando la escala temporal de la vida de un microorganismo 

comparada a la de organismos superiores (Dolan 2006). El espacio a escala 

microbiana presenta una alta heterogeneidad, lo que aplica filtros ambientales 

de elevada intensidad a escalas imperceptibles por los macroorganismos 

(Martiny et al. 2006, Soininen 2012). De la misma manera, la escala temporal a 

la que se desarrollan las poblaciones y comunidades microbianas permite una 

mayor fluctuación de la composición de las comunidades y adaptación a los 

cambios (Shade et al. 2018). Por lo tanto, plantear preguntas ecológicas 

considerando las dimensiones temporales y espaciales de la respuesta del 

microbioma del suelo frente al uso de la tierra permite avanzar hacia una 

generalización de los procesos que regulan la biodiversidad en el Antropoceno.  

Los usos de la tierra afectan múltiples facetas del ecosistema del suelo. Las 

actividades humanas pueden interferir directamente sobre los procesos de 

evolución del suelo, modificando sus características físicas por medio de la 

compactación, o los horizontes de formación, al agregar o remover nutrientes y 

materia orgánica (Smith et al. 2016). Estos cambios suelen ser acumulativos en 

el tiempo y modifican la comunidad microbiana del suelo y las funciones 

ecológicas del mismo. En respuesta al cambio global propio del Antropoceno, las 



Capítulo I - Introducción 

8 
 

comunidades edáficas responden alterando sus composiciones y 

funcionalidades (Guerra et al. 2021). La diversidad de procariotas y hongos del 

suelo está íntimamente relacionada con los procesos biogeoquímicos que en él 

se desarrollan (Delgado-Baquerizo et al. 2016). La temperatura y la humedad 

regulan la actividad metabólica de las células y la accesibilidad a los sustratos 

por parte de las mismas (Delgado-Baquerizo et al. 2020), por lo que cambios en 

el clima implicarán también cambios en las tasas de ciclado de nutrientes. Por 

ello, el cambio global no solo impacta sobre las comunidades microbianas del 

suelo sino también sobre el funcionamiento de los suelos (Smith et al. 2016). Así, 

por un lado, el estudio de las comunidades edáficas a distintas escalas permite 

actualizar la teoría ecológica que en un principio fue desarrollada en base a los 

macroorganismos. Por el otro, estudiar su respuesta frente al uso de la tierra 

brinda información sobre el funcionamiento del ecosistema del suelo y tiene el 

potencial de proveer reflexiones para abordar nuevas estrategias de 

conservación en el Antropoceno.  

 

Las forestaciones comerciales en Sudamérica y Argentina como ejemplo de uso 

antropogénico. 

Transcurriendo el Antropoceno, es crucial considerar las actividades 

agropecuarias como un factor determinante de la distribución espacial de la 

biodiversidad. El enfoque global sobre el impacto del uso de la tierra propuesto 

por Newbold et al. (2015, 2016, 2020b) ha permitido identificar patrones 

generales. Sin embargo, los estudios realizados suelen centrarse en el norte 

global y abarcan principalmente los usos de la tierra predominantes, como la 

ganadería y el cultivo. En el siglo XXI, las plantaciones forestales comerciales se 

encuentran en rápida expansión (Bremer & Farley 2010, C Wang et al. 2022). En 

particular, las plantaciones forestales de pino y eucalipto han crecido 

exponencialmente dado que representan un alto rendimiento y se propone como 

método para cumplir con los estándares de captura de carbono establecidos por 

el protocolo de Kyoto (Berthrong et al. 2009a). Y si bien hasta ahora se 

desarrollaban principalmente en biomas de bosque, la frontera productiva se ha 

desplazado hacia biomas templados de pastizal (Berthrong et al. 2012). Mientras 

que la deforestación de bosques y reemplazo por pasturas fue identificada por 
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Newbold et al. (2016) como el uso más perjudicial para los patrones espaciales 

de diversidad, el escenario contrario, es decir la forestación en biomas de 

pastizal, se encuentra relativamente poco estudiado (Nosetto et al. 2005). En 

este contexto, las plantaciones forestales en el centro y NE de Argentina están 

en expansión y se desarrollan tanto en biomas de pastizal como de bosque 

subtropical (Paruelo et al. 2006). La mayoría de los estudios científicos (tanto en 

Argentina como en el mundo) que evalúan los efectos de la actividad forestal en 

las comunidades del suelo y en las funciones ecosistémicas que ellas cumplen 

se han desarrollado en regiones cuyo bioma original son bosques (Guo et al. 

2016, Zhu et al. 2019). Son menos los estudios que intentan aportar 

recomendaciones que contribuyan a un manejo más sustentable de los bosques 

implantados en biomas de pastizal (Corbelli et al. 2015, Pinto et al. 2018, 

Santoandré et al. 2019a, Pairo et al. 2021). Por ello, en esta tesis se abordó el 

efecto de las plantaciones forestales desarrolladas en biomas de pastizal y 

bosque de Sudamérica sobre la biodiversidad del suelo, analizando los cambios 

espaciales tanto en la riqueza como en la composición de las comunidades.  

Las plantaciones forestales comerciales predominantes suelen ser monocultivos 

con una alta densidad de árboles con un dosel cerrado. Este filtro ambiental 

genera que las forestaciones desarrolladas en biomas de bosque suelen tener 

más vegetación que aquellas de biomas abiertos (estepa, pastizal o espinal), 

donde las especies del conjunto regional no son resistentes a la sombra (Bremer 

& Farley 2010). Una gran parte de las forestaciones son de especies de eucalipto 

o pino, debido a su rápido crecimiento en busca de madera o pulpa de papel 

(Paruelo et al. 2006). Los cultivos de estas especies introducen una problemática 

adicional dado que sus residuos vegetales (hojarasca y resina) son alelopáticos, 

lo que excluye una alta cantidad de especies vegetales de sotobosque debido a 

la acidificación de los suelos y la generación de hojarasca de degradación lenta 

(Souto et al. 1994, Navarro-Cano et al. 2010). Un sotobosque con baja cobertura 

vegetal usualmente lleva a poca diversidad de artrópodos y microorganismos 

edáficos, lo que también afecta los procesos biológicos en el suelo (Cifuentes-

Croquevielle et al. 2020). El estudio del impacto de las forestaciones sobre la 

biodiversidad permite determinar cuáles son los factores que determinan las 

comunidades que las habitan. Por lo tanto, más allá de su valor productivo o 
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como secuestradoras de carbono, es relevante comprender hasta qué punto las 

plantaciones forestales pueden preservar la diversidad a lo largo de distintos 

biomas.  

 

Objetivos e hipótesis  

En esta tesis se propuso estudiar los principales mecanismos que podrían 

explicar la variación de la biodiversidad en el espacio, pero entendiendo que es 

de vital importancia incorporar al disturbio humano como factor determinante de 

la biodiversidad en el Antropoceno. Tomando como ejemplo las plantaciones 

forestales, se estudió la respuesta de las comunidades del suelo frente a la 

forestación a distintas escalas (continental y regional) y bajo distinto grado de 

intensidad de uso (temporal) con el fin de desacoplar los posibles múltiples 

factores asociados a ella. La hipótesis general es que las comunidades 

biológicas responden de manera diferente ante un mismo disturbio según sus 

rasgos funcionales. La composición de los rasgos de una comunidad, y su 

distribución en el espacio, se encuentran determinados a gran escala por el 

clima, y a una menor escala por condiciones locales como las características 

fisicoquímicas del suelo. La predicción general resulta en que la actividad 

antropogénica afectará de diferentes maneras a las comunidades biológicas de 

distintos biomas, generando diferentes patrones espaciales de diversidad en 

ambientes antropogénicos en comparación con los observados en ambientes 

naturales tomados como referencia. En consecuencia, la variación espacial de 

la respuesta de las comunidades frente al uso de la tierra podrá ser en parte 

explicada por la interacción entre las características naturales de la región y 

aquellas del uso antropogénico. 

 

Organización de la tesis 

La tesis se encuentra organizada en cinco capítulos. En el primer capítulo de 

introducción general, se planteó el marco teórico con los conceptos principales 

abordados en la tesis. En el segundo capítulo, se estudió la influencia de la 

forestación comercial sobre la riqueza de las comunidades asociadas al suelo 
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(plantas, invertebrados y microorganismos) a escala continental. En él se realizó 

un meta-análisis con el objetivo de desacoplar la influencia de las variables 

climáticas de aquellas estructurales del bioma al momento de explicar la 

variación espacial en la repuesta de la biodiversidad frente a un mismo uso. 

Además de las comunidades microbianas, se estudiaron las comunidades de 

plantas e invertebrados para abordar la respuesta de comunidades relacionadas 

con el suelo en su conjunto y entre sí. A su vez, se incorporaron variables 

antropogénicas como el tiempo consecutivo de uso y el nivel de disturbio regional 

con el fin de evaluar la respuesta de la biota teniendo explícitamente considerado 

el disturbio relacionado al humano propio del Antropoceno. Luego, en el tercer 

capítulo, se compararon a escala regional los patrones de diversidad a lo largo 

de un gradiente climático entre ambientes de pastizal semi natural pampeano y 

plantaciones forestales con distinto tiempo consecutivo de uso. En este capítulo 

se hizo énfasis en los cambios en la composición taxonómica y la 

homogeneización de la biota, proponiendo posibles mecanismos que explican 

los patrones observados. En el cuarto capítulo se abordó el impacto de la 

forestación de pastizales sobre la diversidad funcional de las comunidades 

microbianas y su relación con el funcionamiento de los ecosistemas. En el 

capítulo final, se integraron los resultados y conclusiones obtenidos con el fin de 

elaborar una conclusión general y aportar al conocimiento de la respuesta de la 

biota frente al cambio global con una perspectiva propia de nuestro continente.  
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CAPÍTULO II 

Respuesta de la biodiversidad del suelo frente a las 

forestaciones comerciales en biomas sudamericanos 

Introducción 

Los cambios en la biodiversidad debidos a factores antropogénicos han sido el 

objeto de estudio en ecología durante las últimas décadas. Recientemente, a 

medida que la escala de estudio se ha expandido de lo local a lo global, se ha 

encontrado que la relación entre las variables explicativas propuestas y la 

biodiversidad varía en diferentes regiones del mundo (Chapin III et al. 2000, 

Laurance et al. 2014, Newbold et al. 2015). Los estudios a escala global han 

descripto patrones geográficos de pérdida de biodiversidad en los que las 

características climáticas y las de la biodiversidad son clave para explicar las 

diferencias en el efecto de las perturbaciones antropogénicas a gran escala. 

Newbold et al. (2020b) mostraron diferentes grados de impacto del cambio de 

uso de la tierra según el bioma estudiado, destacando altos niveles de pérdida 

de diversidad en biomas tropicales y mediterráneos. De la misma manera, 

Murphy y Romanuk (2014) y Newbold et al. (2020a) encontraron que el cambio 

en la riqueza de especies variaba según el grupo taxonómico estudiado. 

Además, es relevante considerar el grado de disimilitud ambiental entre el hábitat 

antropogénico estudiado y su contexto natural, ya que es un factor que determina 

el ensamble de la comunidad biológica en el hábitat antropogénico (Filloy et al. 

2010, Corbelli et al. 2015, Santoandré et al. 2019a). En este capítulo se estudió 

la variación geográfica en el cambio de la riqueza de especies al evaluar un uso 

particular de la tierra (plantaciones forestales en este caso) a escala continental, 

considerando el papel del clima, las características ambientales de diferentes 

biomas y diferentes grupos taxonómicos. 

La variación geográfica del cambio en la riqueza de especies de las comunidades 

biológicas (definida aquí como el cambio en la riqueza de especies entre el 

hábitat natural y el antropogénico) puede explicarse por las condiciones 

ambientales que están asociadas con el flujo de energía en los ecosistemas y el 
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nicho ecológico de las especies (Evans et al. 2005, Newbold et al. 2020b). Por 

un lado, la energía ambiental se relaciona con altas tasas metabólicas y el 

excedente de recursos, lo que permite mayores poblaciones y una recuperación 

más rápida de las perturbaciones (Evans et al. 2005). De esta manera, la alta 

evapotranspiración real (AET, por sus siglas en inglés), tomada como un 

predictor de la energía ambiental (Willmott & Matsuura 2001), permitiría a las 

comunidades biológicas recuperarse más rápidamente después de las 

perturbaciones antropogénicas. Por lo tanto, de acuerdo con la hipótesis de la 

energía ambiental, se espera un menor cambio en la riqueza de especies 

después de la perturbación antropogénica en ambientes con mayor temperatura 

y disponibilidad de agua (alta evapotranspiración) que en ambientes con baja 

evapotranspiración. En paralelo, se propuso que la estacionalidad climática 

puede asociarse con una reducción del cambio en la riqueza de especies 

asociado al cambio en el uso de la tierra (Newbold et al. 2020b). La 

estacionalidad de la temperatura está relacionada con la variación estacional de 

los recursos y las condiciones ambientales, lo que a menudo conduce a hábitats 

con especies con nichos ecológicos más amplios (Vázquez & Stevens 2004, 

Saupe et al. 2019). En este caso, poseer nichos ecológicos más amplios 

aumentaría la capacidad de las especies para hacer frente a los cambios 

ambientales asociados con el uso de la tierra. Bajo esta hipótesis, se espera 

encontrar menos cambios en la riqueza de especies en los biomas templados 

que en los tropicales. Al considerar las dos hipótesis se generan predicciones 

opuestas, ya que la AET y la estacionalidad se distribuyen de manera opuesta 

en el globo y, por lo tanto, se predicen patrones geográficos opuestos de cambio 

en la riqueza de especies a lo largo del gradiente latitudinal. En este estudio, se 

pusieron a prueba ambas hipótesis para arrojar luz sobre las causas 

predominantes de la pérdida de especies debido al cambio de uso de la tierra a 

escala continental.  

Además de los mecanismos hipotéticos que actúan a grandes escalas, el 

Antropoceno impone el desafío de considerar un espacio intervenido por la 

actividad humana (Ellis 2011, Valiente-Banuet et al. 2015, Graham et al. 2017). 

En ese sentido, el nivel de perturbación antropogénica a escala regional (en este 

caso, la cobertura agrícola) es un factor clave a la hora de estudiar los efectos 
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del cambio del uso de la tierra sobre la riqueza en paisajes antropizados. Se ha 

descripto que el cambio en la riqueza de especies disminuye en paisajes muy 

modificados, dado que el conjunto regional de especies ya se ve afectado por el 

uso de la tierra y presenta una mayor proporción de especies que pueden hacer 

frente a perturbaciones antropogénicas (filtro de extinción) (Phillips et al. 2017, 

Newbold et al. 2020b). A escala local, la magnitud del efecto del cambio de uso 

de la tierra sobre la riqueza de especies también depende del grado de disimilitud 

ambiental entre el hábitat antropogénico y el natural (efecto de filtrado ambiental) 

(Kraft et al. 2015). Dado que las características fisionómicas de la vegetación (a 

partir de aquí, la estructura) suelen variar entre los biomas, se espera una 

influencia diferente sobre la biodiversidad para un mismo uso de la tierra cuando 

se evalúan amplias escalas. Considerando los biomas de bosques como 

cerrados, y los biomas de pastizal, sabana y estepa como abiertos, según la 

definición de Pausas & Bond (2020), se espera una mayor influencia de las 

plantaciones forestales en biomas con hábitats abiertos que en los cerrados. Por 

lo tanto, al considerar el contraste estructural a escala local y la cobertura 

agrícola a escala regional, se intentó abordar la influencia de las variables 

antropogénicas en la variación espacial en el cambio de la riqueza de especies 

en América del Sur. 

Las plantaciones forestales comerciales se encuentran en expansión por todo el 

mundo y se están haciendo esfuerzos para comprender sus impactos en la 

biodiversidad (Bremer & Farley 2010, C Wang et al. 2022). Bremer y Farley 

(2010) describieron que las plantaciones forestales tienen efectos diferenciales 

de acuerdo con la estructura del bioma perturbado y que también se explica en 

parte por la edad de plantación. Mientras que en los pastizales la edad de 

plantación se asoció con una disminución en la riqueza de especies, ya que 

crece progresivamente diferente a la natural, en los bosques no mostró una 

asociación clara. En este contexto, se consideró el contraste estructural dado por 

la edad de la plantación y la estructura del bioma a escala local como los factores 

explicativos básicos del impacto de la plantación. Por lo tanto, al incorporar la 

cobertura agrícola regional y las variables climáticas, se procuró dar cuenta de 

la variación geográfica que no se asocia con el contraste estructural por sí solo. 
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Los patrones geográficos de la biodiversidad y su respuesta al uso de la tierra 

se han descripto previamente para los macroorganismos por sobre el nivel del 

suelo, como las plantas y los animales (Kier et al. 2005, Buckley & Jetz 2007), 

pero sólo recientemente se ha enfocado el estudio en los invertebrados y 

microorganismos del suelo (Decaëns 2010, Sylvain & Wall 2011, Goss-Souza et 

al. 2017). Los ecosistemas del suelo y sus biotas son relevantes ya que están 

involucrados en varios procesos y servicios ecosistémicos (Delgado-Baquerizo 

et al. 2016). El funcionamiento de los ecosistemas del suelo depende de 

interacciones complejas entre múltiples taxones, como plantas, invertebrados y 

microorganismos del suelo (Lavelle et al. 2006, Thakur et al. 2019). Por lo tanto, 

para abordar el efecto del cambio de uso de la tierra en el ecosistema del suelo, 

se deben incluir a las comunidades asociadas al mismo (tanto por encima como 

por debajo del suelo) a través del estudio de múltiples taxones. A pesar de formar 

parte de interacciones ecológicas cercanas, estos taxones no suelen responder 

del mismo modo a las perturbaciones antropogénicas (Wang & Tang 2019, 

Provost et al. 2021). En este capítulo, se compararon las respuestas de las 

plantas, los invertebrados del suelo y los microorganismos del suelo ante el 

cambio de uso de la tierra, con el objetivo de determinar si existen patrones 

generales en sus respuestas o si las de estos organismos deben considerarse 

desacopladas. 

El objetivo general fue evaluar la influencia del clima y la estructura del bioma en 

la respuesta de las comunidades altamente dependientes de las condiciones del 

suelo (referidas como comunidades asociadas al suelo de aquí en adelante) 

frente a las plantaciones forestales en América del Sur. A través de la 

investigación bibliográfica y el meta-análisis, los objetivos específicos fueron: I) 

Detectar una respuesta general de las comunidades de plantas, artrópodos y 

microorganismos asociados al suelo a las plantaciones forestales comerciales a 

lo largo de América del Sur, y comparar las respuestas entre taxones; II) Explorar 

la influencia de la estructura del bioma en el cambio en la riqueza de especies 

debido a las plantaciones forestales, teniendo en cuenta otros factores  

explicativos potenciales (es decir, el clima, la cobertura agrícola regional, la edad 

de la plantación); III) Identificar posibles tendencias geográficas de cambio en la 

riqueza de especies de las comunidades aéreas y subterráneas de las 
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plantaciones forestales en América del Sur. Las plantaciones comerciales son 

monocultivos que implican una gran perturbación para su iniciación y con 

estratos simplificados cuando maduran (Santoandré et al. 2019a, Pairo et al. 

2021). La hipótesis del capítulo fue que el contraste estructural entre la 

plantación y el bioma de referencia determina la magnitud de cambio de riqueza 

entre las comunidades antropógenicas y naturales. Sin embargo, variaciones 

geográficas pueden ser también explicadas según qué factor climático determine 

la respuesta de la comunidad. Por lo tanto, se predice una influencia negativa 

general de las plantaciones comerciales sobre la riqueza de especies. Como las 

plantaciones forestales son bosques, aunque muy simplificados, se espera una 

menor pérdida de riqueza de especies cuando las plantaciones forestales se 

desarrollan en biomas de bosque que cuando se desarrollan en biomas con una 

estructura abierta, como pastizales, estepas y sabanas. No obstante, se esperan 

variaciones en el cambio de la riqueza de especies a escala continental que 

podrían explicarse por factores climáticos que interactúan con el contraste 

estructural entre las plantaciones forestales y el hábitat natural donde se 

desarrollaron.  

Metodología 

Adquisición de datos 

La adquisición de datos consistió en una búsqueda bibliográfica utilizando las 

principales bases de datos de artículos revisados por pares y la obtención de 

datos ambientales de repositorios en línea. Se buscaron artículos en inglés, 

portugués y español utilizando Web of Science, SCOPUS y Google Scholar, 

siguiendo el protocolo PRISMA (Preferred Reporting Items for Systematic 

Reviews & Meta-Analysis) (Moher et al. 2015, Page et al. 2021) (Apéndice, Fig. 

S2.1). La búsqueda arrojó inicialmente 3261 artículos, de los cuales se 

seleccionaron artículos que cumplían con los siguientes criterios: 1) no se 

repitieron; 2) el muestreo se realizó entre 1990 y 2023; 3) comparó la riqueza de 

especies entre una plantación forestal y un área natural cercana; 4) los taxones 

estudiados fueron plantas, invertebrados del suelo o microorganismos del suelo 

(véase la cadena de búsqueda en el Apéndice 1); 5) el área de estudio no tuvo 
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manipulación experimental; 6) el artículo incluyó la riqueza de especies (S) por 

tratamiento o la lista de especies por sitio, y el número de sitios estudiados (n); 

7) estudios con coordenadas geográficas de los puntos de muestreo; 9) Un 

mínimo de dos repeticiones por tratamiento. Se fijó el rango temporal de los 

estudios para comparar los valores de clima y cobertura agrícola proporcionados 

por las bases de datos ambientales. El conjunto final de datos incluyó 81 artículos 

originales (Apéndice capítulo 2, Base de datos) y 127 puntos de comparación 

entre plantaciones forestales comerciales y un hábitat natural cercano (Figura 

2.1a). Para explorar la distribución de los datos en los biomas de América del 

Sur, cada estudio se mapeó de acuerdo con la temperatura media anual y la 

precipitación media anual en un diagrama basado en la clasificación del bioma 

de Whittaker (Whittaker 1975), utilizando el paquete "plotbiomes" en R (Figura 

2.1b). 

 

Figura 2.1 – Distribución de los estudios en América del Sur y sus biomas. a) Coordenadas de 

los estudios recuperados en América del Sur. Los biomas de estructura abierta (pastizales, 

sabanas y estepas) están pintados de gris. Los símbolos representan los diferentes taxones 

considerados. b) Distribución de los estudios en función de la precipitación media anual y la 

temperatura obtenida de BIOCLIM, y luego clasificada según la distribución de los biomas de 

Whittaker.   

De cada artículo, se obtuvieron las coordenadas del punto de muestreo, la 

estructura del bioma de referencia (es decir, abierto para pastizales, estepas y 
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sabanas, o cerrado para bosques), los taxones estudiados (es decir, plantas, 

invertebrados del suelo o microorganismos), la edad de plantación (tiempo desde 

que el sitio fue forestado), la riqueza de especies y su desviación estándar, y el 

número de réplicas para cada tratamiento. La riqueza de especies se obtuvo a 

partir del texto, tablas, listas de especies por sitio, figuras o información de apoyo 

del artículo. Cuando la riqueza se obtuvo a partir de figuras, su valor y desviación 

estándar se obtuvieron a través del software ImageJ (Abràmoff et al. 2004). Si la 

riqueza media de especies se reportó junto con un error estándar o el intervalo 

de confianza, sus valores se convirtieron a desviación estándar (DE). En el caso 

de que no hubiera información sobre la variabilidad de los datos (4 casos de 

103), los datos faltantes se obtuvieron a partir del emparejamiento predictivo de 

medias (Beckmann et al. 2019), usando el paquete "rate" en R (Van Buuren & 

Groothuis-Oudshoorn 2011). 

Para contrastar las hipótesis planteadas, se utilizó el AET como predictor de la 

energía ambiental (Willmott & Matsuura 2001), ya que la energía puede actuar 

tanto por la vía metabólica (temperatura) como por el recurso (disponibilidad de 

agua). Para tener en cuenta la estacionalidad, los datos sobre la desviación 

anual de la temperatura se obtuvieron de BIOCLIM (Fick & Hijmans 2017). 

Además, se consideró el nivel de perturbación regional utilizando un ráster 

mundial de cobertura agrícola de porcentaje de cobertura con resolución de 

celda de cinco minutos (Ramankutty & Foley 1999). Para recuperar el valor de 

las variables para cada punto, se estimó la media para un buffer de 0.5 grados 

alrededor de cada punto de estudio con el software QGIS 3.6 (Qgis 2018, 

http://qgis.osgeo.org), superponiendo las coordenadas de cada estudio y las 

capas geográficas de variables ambientales. Basado en la capa geográfica de 

cobertura agrícola, los datos abarcaron desde regiones con <1% hasta 93% de 

cobertura agrícola. 

 

Análisis de datos 

El cambio en la riqueza de especies entre la plantación forestal y el hábitat 

natural se calculó como el cociente de respuesta (RR por sus siglas en inglés). 

El cociente de respuesta se calculó considerando la diferencia entre la riqueza 
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de especies en un hábitat antropogénico (Slu) y un hábitat natural cercano (Snat) 

(Ecuación 2.1). De acuerdo con esta ecuación, cuanto más negativo es el valor, 

más especies se pierden en el hábitat antropogénico. Luego, se calculó el error 

muestral considerando la media de la riqueza de especies (𝑋̅), su desviación 

estándar (DE) y el número de réplicas (n) (Ecuación 2.2) (Koricheva et al. 2013) 

con la función "esclac" del paquete METAFOR R (Viechtbauer 2010).  

 

𝑅𝑅 = 𝐿𝑛 (
𝑆𝑙𝑢

𝑆𝑛𝑎𝑡
)                           Ecuación 2.1        

 

 

𝑠𝑒𝑅𝑅
2 =

𝐷𝐸𝑛𝑎𝑡2

𝑛𝑛𝑎𝑡𝑋̅𝑛𝑎𝑡
2 +

𝐷𝐸𝑙𝑢2

𝑛𝑙𝑢𝑋̅𝑙𝑢
2           Ecuación 2.2 

 

Para comprobar si los datos presentaban sesgo de publicación, dado que es más 

frecuente publicar estudios con efectos significativos, se realizó la prueba de 

Egger utilizando la función "regtest". Para calcular el cociente de respuesta 

general de la biodiversidad de las plantaciones forestales (considerando todos 

los taxones), se realizó un modelo multinivel con el RR como variable de 

respuesta, y se incluyeron como factores aleatorios el ID de estudio y los taxones 

estudiados (Nakagawa & Santos 2012).  

Para identificar las diferencias en el cociente de respuesta de los taxones 

estudiados, y la influencia del clima y la estructura del bioma sobre el mismo, se 

realizaron modelos de meta-regresión utilizando la función "rma.mv" del paquete 

METAFOR. En todos los casos, la variable de respuesta fue RR, el ID del estudio 

se incluyó como factor aleatorio y la distribución de error seleccionada fue 

gaussiana (Zuur et al. 2009). Para evaluar si el cociente de respuesta variaba 

entre los taxones estudiados, se realizó un modelo de meta-regresión 

ingresando los taxones estudiados como factor fijo. Las diferencias en la 

respuesta entre taxones se probaron mediante la comparación por pares de 
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Tukey. Luego, para probar si la estructura del bioma se asociaba al RR por sí 

sola, se realizaron tres modelos univariados para el RR general (taxones 

estudiados como factor de efecto aleatorio), para plantas e invertebrados del 

suelo, con el RR como variable de respuesta y la estructura del bioma como 

factor fijo. No se evaluó el efecto de la estructura del bioma para los 

microorganismos, dado que sus datos eran escasos y estaban desbalanceados; 

mientras que se registraron 19 puntos de estudio para biomas cerrados, solo se 

encontraron 6 para biomas abiertos. 

Para probar la influencia del clima junto con la estructura del bioma de referencia, 

se modeló la interacción de la estructura del bioma con la AET o con la 

estacionalidad de la temperatura. Para determinar el mejor modelo explicativo 

de los cambios en la riqueza de especies, se compararon modelos de meta-

regresión para las hipótesis planteadas y modelos nulos. Con el objetivo de tener 

en cuenta la influencia de los diferentes grados de perturbación regional y las 

diferencias en la edad de las plantaciones, se agregaron las variables de control 

de cobertura agrícola (CA) y edad de plantación (EDAD) en todos los modelos 

como términos fijos. Dado que la interacción entre la edad de la plantación y la 

estructura del bioma ya está documentada en la literatura (Santoandré et al. 

2019a, Pairo et al. 2021), se realizó un primer modelo llamado "Básico" 

conteniendo solamente la interacción entre estas variables. A continuación, en 

base al modelo "Básico", se incorporó la cobertura agrícola y la interacción entre 

las diferentes variables climáticas y la estructura del bioma una a la vez. Además, 

se evaluó un modelo que solo contenía el intercepto como modelo nulo. Para 

probar si las respuestas diferían entre los taxones, se compararon modelos que 

incluían taxones como un factor fijo con y sin un término de interacción que lo 

explicara. En total, se realizaron 13 modelos (un modelo nulo, 6 modelos con 

taxones como efecto fijo principal y 6 con el término de interacción adicional). El 

mejor modelo se seleccionó comparándolos por su criterio de información de 

Akaike (AIC por sus siglas en inglés). Se seleccionó el modelo con el AIC más 

bajo como el mejor, y se consideró más informativo que su modelo siguiente si 

su ΔAIC era mayor que dos (Burnham & Anderson 2002).  

Para explorar la respuesta espacial de la biodiversidad en América del Sur, se 

mapeó el mejor modelo para el cambio en la riqueza de especies, calculando el 
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RR estimado a través del espacio. Para predecir el RR a escala continental, se 

eligió el mejor modelo. Aunque existían dos modelos equivalentes según el AIC, 

dado que el modelo II estaba anidado en el modelo V, la predicción geográfica 

se basó en el modelo V (Burnham & Anderson 2002). Para ello, se utilizó la 

calculadora espacial del software QGIS 3.6, ingresando los parámetros del mejor 

modelo para cada caso, y mapeando la respuesta con una resolución de 0.5 

grados. Para restringir la predicción a las áreas potenciales de plantaciones 

forestales, el estudio se restringió a las regiones dentro del rango de AET 

evaluado y con al menos 1% de cobertura agrícola. Para dar cuenta de los 

diferentes biomas en América del Sur, se tomó la distribución de cada bioma 

según lo propuesto por Olson y Dinerstein (2002). Se dio un valor categórico 

para la estructura del bioma de "ABIERTO" a los pastizales, estepas y sabanas, 

y "CERRADO" a los bosques, basado en el porcentaje de cobertura arbórea en 

cada bioma (Woodward et al. 2004). Para mapear las predicciones de los 

modelos que contenían la edad de la plantación, se tuvo que fijar su valor. Por lo 

tanto, se predijo el RR para plantaciones jóvenes y maduras, de 5 y 15 años 

desde la siembra respectivamente. 

 

Resultados 

Meta-análisis 

Considerando los 127 puntos de comparación, el meta-análisis detectó un RR 

general de -0.46 (p < 0.05) lo que significa que, según la ecuación 2.1, las 

plantaciones forestales presentan una reducción de 36.92% en la riqueza de 

especies en comparación con el hábitat natural (Figura 2.2a). La prueba de 

Egger para el sesgo de publicación no detectó asimetría de embudo en todo el 

conjunto de datos (Apéndice, Figura S2.2). En general, el RR de las plantas fue 

más negativo que el de los invertebrados y microorganismos (p < 0.05), pero los 

invertebrados y microorganismos no difirieron entre ellos (p > 0.05, Figura 2.2b). 

El RR general y el de las plantas no se diferenciaron según la estructura del 

bioma (p > 0.05). Sin embargo, sí se encontraron diferencias en el RR entre 

biomas de estructura abierta y cerrada para invertebrados del suelo (p < 0.05). 

Los invertebrados del suelo presentaron un RR más negativo en los biomas 
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cerrados que en los abiertos, RR = -0.41 y RR = -0.21 respectivamente (Figura 

2.2c-d). 

Figura 2.2 – Cociente de respuesta según diferentes factores, diferentes letras significan 

diferencias significativas. a) Respuesta general; b) Respuesta para cada taxón; c) Respuesta 

de plantas en hábitats abiertos y cerrados; d) Respuesta de invertebrados en hábitats abiertos 

y cerrados. Las bandas representan intervalos de confianza del 95%. 

Meta-regresión y predicciones geográficas 

A partir del proceso de selección de modelos, se obtuvo que los mejores modelos 

fueron tanto el básico más la cobertura agrícola como uno más complejo que 

incluía también la interacción entre la AET y la estructura del bioma (Modelos II 

y V, ΔAIC < 2) (Tabla 2.1). En ambos casos, la edad de plantación y la cobertura 

agrícola tuvieron un coeficiente positivo tanto para biomas abiertos como 

cerrados (Tabla 2.2, Figura S2.3 y S2.4). En el modelo V se encontró una 

Cociente de Respuesta (RR) 
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interacción significativa entre la AET y la estructura del bioma. La AET se asoció 

positivamente con el RR general en biomas abiertos y negativamente en los 

cerrados (Figura 2.3). El modelo que contenía la interacción con los taxones fue 

menos informativo que los que lo consideraron como un factor de efecto simple 

(Tabla 2.1). 

 

Tabla 2.1 – Detalle del proceso de selección del modelo para la respuesta de riqueza de 

especies (N=127). Básico = EDAD*Estructura; CA = Cobertura agrícola; EDAD = Edad de 

plantación; AET= Evapotranspiración real; TSEAS= estacionalidad de la temperatura. En 

negrita, el valor AIC más bajo y los equivalentes (ΔAIC <2).  

Modelo  + TAXA  

 

*TAXA 

 
AIC AIC 

Nulo: intercepto AIC = 188.05     

 
    

I - Básico 175.71 177.97 

      

II - Básico + CA 173.58 178.55 

      

III - Básico + 

AET*ESTRUCTURA 176.73 182.29 

      

IV - Básico + 

TSEAS*ESTRUCTURA 177.97 185.31 

      

V - Básico + CA + 

AET*ESTRUCTURA  174.47 183.13 

      

VI - Básico + CA + 

TSEAS*ESTRUCTURA  175.74 185.22 
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Tabla 2.2 – Detalle de los valores de los parámetros de los modelos II y V. CA = Cobertura 

agrícola; EDAD = Edad de plantación; AET = Evapotranspiración real. 

Modelo Intercepto  + EDAD  + CA  + AET 

Invertebrados 

Modelo II 

Abierto -0.52 0.011 0.005 

Cerrado -0.60 0.001 0.005 

Modelo V 

Abierto -0.94 0.014 0.005 0.005 

Cerrado -0.51 0.008 0.005 -0.001 

Plantas 

Modelo II 

Abierto -0.96 0.011 0.005 

Cerrado -1.04 0.001 0.005 

Modelo V 

Abierto -1.33 0.014 0.005 0.005 

Cerrado -0.90 0.008 0.005 -0.001 

Microorganismos 

ModeIo II 

Abierto -0.53 0.011 0.005 

Cerrado -0.61 0.001 0.005 

Modelo V 

Abierto -0.95 0.014 0.005 0.005 

Cerrado -0.51 0.008 0.005 -0.001 
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Figura 2.3 – Regresión parcial que representa la interacción de la Evapotranspiración real y la 

estructura del bioma según el modelo seleccionado (modelo V). Los biomas abiertos se 

representan en rojo y los biomas cerrados en azul. La respuesta de los invertebrados, 

microorganismos y plantas se realiza en líneas punteadas, discontinuas y continuas 

respectivamente. La cobertura agrícola y la edad de la plantación se fijaron en su valor medio. 

El tamaño de los círculos representa la confianza (1/DE) de los datos meta-analíticos. 

 

Las predicciones geográficas del RR oscilaron entre -0.91 y -0.01 para las 

plantaciones jóvenes (Figura 2.4a), y entre -0.98 y 0.48 para las plantaciones 

maduras (Figura 2.4b). Dado que la edad de plantación tuvo un efecto positivo 

tanto en biomas abiertos como cerrados, la predicción para plantaciones 

maduras presentó valores de RR más positivos en general. En biomas cerrados, 

la predicción espacial estimó los valores más bajos de RR en el centro-este y 

norte de Brasil. En biomas abiertos, los valores más bajos de RR se predijeron 

a lo largo de la Diagonal Árida Sudamericana Occidental y en el sur de la 

ecorregión Pampa, regiones con biomas de estructura abierta y bajos niveles de 
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AET. Los valores máximos según el Modelo V se registraron en la región central 

de la Pampa y en la región norte de la ecorregión del Cerrado, en el centro de 

Brasil.  

 

 

Figura 2.4 – Predicción del cociente de respuesta en América del Sur según el modelo V para: 

a) plantaciones de 5 años de edad. b) Plantaciones de 15 años de antigüedad. La gama de 

colores se ha fijado entre -0.8 y 0 para poder comparar los valores entre los dos modelos. Para 

representar la respuesta de los taxones estudiados de manera general, se graficó la media del 

RR predicho para cada uno.  

 

Discusión 

En este capítulo se encontró una variación en la influencia de las plantaciones 

forestales sobre la riqueza de especies de las comunidades de plantas, 

invertebrados y microorganismos asociadas al suelo en América del Sur. Aunque 

Cociente de Respuesta (RR) 
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se detectó una influencia negativa general sobre la riqueza de especies, su 

variación se asoció con las condiciones climáticas (i.e., AET, como lo establece 

la hipótesis de la energía ambiental). Sin embargo, su asociación dependió de la 

estructura del bioma perturbado. Mientras que las plantaciones forestales 

conducen a una mayor pérdida de riqueza de especies en los biomas abiertos 

templados (pastizales, sabanas y estepas) que en los tropicales, los biomas 

cerrados (bosques) presentaron una respuesta opuesta. Las variables 

antropogénicas, edad de la plantación y cobertura agrícola, incluidas como 

control demostraron ser de gran influencia en la respuesta al cambio en la 

riqueza de especies. Se encontró que, en los dos mejores modelos, las variables 

antropogénicas presentaron una influencia significativa en el cambio en la 

riqueza de especies. Su consideración es de gran relevancia cuando se estudian 

las respuestas ecológicas a gran escala (Gerstner et al. 2014, Gámez-Virués et 

al. 2015, Newbold et al. 2015). 

Aunque se observó una respuesta negativa general de los organismos asociados 

al suelo a las plantaciones forestales, se exploraron posibles diferencias en la 

relación de respuesta de riqueza entre los taxones. Se encontró que la relación 

de respuesta de la riqueza vegetal fue la más negativa considerando la de los 

otros taxones. Por un lado, estas diferencias pueden deberse a que los recursos 

de la biota subterránea (invertebrados y microorganismos del suelo) pueden no 

verse tan directamente afectados por las plantaciones forestales como los de las 

plantas (afectadas por las restricciones lumínicas y los efectos alelopáticos) 

(Souto et al. 1994, Brockerhoff et al. 2003, Navarro-Cano et al. 2010). Por otro 

lado, la menor tasa de recolonización de hábitats antropogénicos por parte de 

las plantas, en comparación con la biota subterránea, también puede explicar la 

menor riqueza de las comunidades vegetales en las plantaciones forestales (de 

Graaff et al. 2019, C Wang et al. 2022). En el caso de los microorganismos, 

presentaron una alta variabilidad en su respuesta, lo que llevó a no diferenciarse 

con los invertebrados del suelo. Como los taxones de bacterias, arqueas y 

hongos se consideraron como un grupo completo, la alta diversidad de formas 

de vida incluidas puede haber llevado al patrón observado. Además, la 

resolución sobre la diversidad microbiana que se evaluó varió entre los estudios 

analizados, dado que las tecnologías utilizadas para estudiar la diversidad 
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microbiana han variado mucho en las últimas décadas (Nesme et al. 2016). Estos 

resultados confirmaron que, además de las tendencias en la pérdida de riqueza 

de especies de múltiples taxones, existen singularidades para diferentes 

taxones. Por lo tanto, centrarse solo en las tendencias generales podría llevar a 

generalizaciones que pueden eclipsar una diversidad de respuestas en 

diferentes taxones.  

Al probar si el contraste estructural entre las plantaciones forestales y el hábitat 

natural por sí solo logró explicar parte de la variación en el cambio en la riqueza 

de especies, se encontró que solo los invertebrados del suelo respondieron de 

manera diferente de acuerdo con esta variable. Es más, contrariamente a 

nuestra predicción, la pérdida de riqueza de especies de invertebrados fue mayor 

en los biomas cerrados que en los abiertos. Aunque este resultado no se explica 

por la hipótesis del filtrado ambiental, efectos más fuertes de las plantaciones 

forestales en los bosques que en los pastizales ya fueron informados 

previamente para múltiples taxones (Filloy et al. 2010, Corbelli et al. 2015, 

Santoandré et al. 2019a). Estos autores encontraron una mayor pérdida de 

riqueza taxonómica de distintos taxones (aves e invertebrados) en plantaciones 

forestales desarrolladas en el contexto de bosques subtropicales que en un 

contexto de pastizales, argumentando que la simplificación del hábitat en los 

bosques puede estar afectando el microhábitat y la disponibilidad de recursos 

para especies altamente especializadas. Por último, aunque todas las 

plantaciones forestales estudiadas fueron plantaciones monoespecíficas para la 

producción de madera, las diferencias en la estructura de las plantaciones 

forestales entre sí también podrían haber distorsionado el grado de contraste con 

el hábitat natural. Por lo tanto, el contraste estructural entre un hábitat 

antropogénico y uno nativo puede no ser suficiente para explicar los cambios en 

la riqueza de especies cuando se evalúan la influencia del uso de la tierra en 

diferentes biomas. 

Aunque la estructura del bioma no se asoció con la magnitud del cambio en la 

riqueza de especies para todos los taxones, sí afectó la forma en que el cambio 

en la riqueza de especies se asoció con las variables climáticas. La pérdida de 

riqueza de especies debido a las plantaciones forestales se relacionó de manera 

opuesta con la AET en biomas abiertos y cerrados en Sudamérica. Mientras que 
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la pérdida de riqueza de especies fue mayor en los pastizales templados que en 

los tropicales, la de los bosques respondió de manera opuesta. En base a esto, 

la hipótesis de la energía ambiental solo se confirma para biomas abiertos. En 

biomas como pastizales templados y matorrales, las plantas suelen estar 

adaptadas para recibir una alta incidencia de luz (Burke et al. 1998). Estas 

características podrían aumentar la pérdida de riqueza de especies vegetales en 

bosques implantados en biomas abiertos, donde el recurso de luz está muy 

disminuido (Z Wang et al. 2022). Tras la pérdida de especies vegetales, el efecto 

negativo general también puede reflejar un efecto en cascada de los productores 

a los descomponedores (Tylianakis et al. 2008, Barnes et al. 2017). A medida 

que aumenta la disponibilidad de agua y la temperatura (un aumento de la AET), 

las plantas pueden ser capaces de recolonizar los sitios de plantación, lo que 

resulta en una mitigación del cambio en la riqueza de especies en biomas 

abiertos con alta AET. Una AET más alta también puede permitir que los 

invertebrados y microorganismos del suelo soporten mejor los cambios en las 

condiciones ambientales y los recursos, o que tengan tasas de colonización más 

rápidas, a través de tasas metabólicas más altas (Gibb et al. 2015, Zhou et al. 

2016). Por el contrario, la asociación negativa entre el cambio en la riqueza de 

especies y la AET en los biomas forestales puede explicarse por una mayor 

pérdida de riqueza de especies debido a las plantaciones forestales en los 

bosques tropicales. En este caso, las plantaciones forestales pueden representar 

hábitats demasiado simplificados donde la heterogeneidad y abundancia de 

recursos se reducen (Holl et al. 2013). Como la energía a menudo se asocia con 

la riqueza de especies, también puede ser un indicador de una creciente 

especialización ecológica y rareza en las especies (Evans et al. 2005, Mason et 

al. 2008). Por lo tanto, es posible que las plantaciones forestales no puedan 

soportar la superposición de nichos y la competencia relajada entre especies 

especializadas de los bosques tropicales (Bremer & Farley 2010). En 

consecuencia, aunque la AET puede dar cuenta de las tendencias geográficas 

generales de cambio en la riqueza de especies debido a las plantaciones 

forestales, los mecanismos que determinan la diversidad de las comunidades en 

los hábitats antropogénicos pueden estar determinados por el contraste 

estructural entre ésta y el hábitat natural.  
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Tomando en consideración variables antropogénicas, como la cobertura agrícola 

y la edad de plantación, se demostró que éstas explican una parte importante de 

la variación del cambio en la riqueza de especies a gran escala. Se ha descripto 

que la alta cobertura agrícola beneficia localmente a especies generalistas 

(endémicas o exóticas) y conduce a la extinción de especies con un nicho 

ecológico altamente especializado (Newbold et al. 2018, Ramiadantsoa et al. 

2018). Por lo tanto, al modificar el conjunto regional de especies que podrían 

recolonizar los hábitats alterados, puede dar lugar a patrones de cambio en la 

riqueza de especies debidos al uso de la tierra que son diferentes de los 

esperados basándose únicamente en factores climáticos. Por otro lado, la edad 

de plantación se asoció positivamente con el cambio en la riqueza de especies, 

lo que significa que las plantaciones más antiguas presentaron una mayor 

riqueza de especies en comparación con las jóvenes. Contrariamente a la 

predicción planteada, las plantaciones de crecimiento antiguo pueden presentar 

un hábitat para la sucesión ecológica en lugar de aumentar el filtrado ambiental, 

en acuerdo con estudios previos (Dejene et al. 2017,C Wang et al. 2022). Este 

meta-análisis se limita a los cambios en la riqueza de especies; la inclusión de la 

composición de las especies y sus rasgos funcionales proporcionaría más 

pruebas de los mecanismos que impulsan el cambio de especies. La intervención 

humana a gran escala crea nuevos escenarios con sistemas ecológicos 

novedosos (antromas) (Ellis 2011, Piquer-Rodríguez et al. 2021) que pueden 

presentar patrones biogeográficos diferentes a los observados en hábitats 

naturales.  

Las predicciones espaciales del cambio en la riqueza de especies en las 

plantaciones forestales mostraron diferencias entre las regiones de América del 

Sur. Los valores más bajos de pérdida de especies se encontraron en la parte 

oriental del Cerrado brasileño y en la Pampa central argentina. Los valores más 

bajos de pérdida de especies en estas regiones pueden explicarse por el alto 

porcentaje de cobertura de las tierras agrícolas. Se ha descripto que la 

biodiversidad de estas dos regiones se vio particularmente muy afectada en lo 

que va del siglo XXI (Newbold et al. 2015). Por lo tanto, las especies que 

responden a las plantaciones forestales pueden haber sido afectadas 

previamente por el uso de la tierra, al introducir especies generalistas en la región 



Capítulo II – Determinantes a escala continental 

31 
 

(Newbold et al. 2018). Por otro lado, al evaluar regiones con altos niveles de 

pérdida de especies, se identificaron la Mata Atlántica, la región de la Caatinga 

y la Diagonal Árida Sudamericana Occidental (Luebert 2021) como las más 

afectadas. Estudios previos encontraron que la perturbación antropogénica 

interactuaba con variables de aridez, causando una mayor pérdida de diversidad 

en las regiones áridas que en las húmedas (Arnan et al. 2018, Peters et al. 2019). 

Hoy en día, la cobertura agrícola es menor en las regiones de bajo AET que en 

las de alto AET, pero los hábitats áridos se expandirán con el calentamiento 

climático y, acompañando también la demanda de tierras agrícolas (van Esch et 

al. 2017, Mahmoud & Gan 2018, Zhang et al. 2023). Por lo tanto, las variables 

climáticas y antropogénicas deben considerarse conjuntamente para 

comprender mejor los cambios en la riqueza de especies en regiones con 

diferentes condiciones ambientales en un mundo cambiante. 

Con este enfoque meta-analítico, se propuso describir las variaciones en la 

respuesta de la riqueza de especies sobre y debajo del nivel del suelo 

considerando múltiples taxones. Aunque se logró obtener varios estudios, 

particularmente en una región del globo submuestreada, los datos estuvieron 

desequilibrados entre los taxones y los biomas estudiados. Por otro lado, como 

se sabe que el cambio en el uso de la tierra modifica la composición taxonómica 

de las comunidades biológicas, el estudio solo del cambio en la riqueza de 

especies puede no describir completamente la respuesta de las comunidades 

nativas. Para comprender completamente el efecto de las plantaciones 

forestales en diferentes biomas, es crucial abordar el cambio en la composición 

de las comunidades biológicas, particularmente la de las plantas y los 

microorganismos. 

En resumen, se encontró que las predicciones de variación a gran escala en el 

cambio en la riqueza de especies debido al cambio en el uso de la tierra pueden 

mejorarse considerando factores ya conocidos, como la AET, que interactúan 

con la disimilitud estructural entre los hábitats antropogénicos y naturales. En 

este estudio, las plantaciones forestales variaron su influencia sobre la 

biodiversidad asociada al suelo asociadas a la AET de manera diferente en 

biomas cerrados y abiertos. Los biomas abiertos templados parecen presentar 

una mayor pérdida de riqueza de especies que los biomas tropicales. Por ello, 
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se profundizó el estudio de la respuesta de la biodiversidad del suelo ante la 

forestación en biomas abiertos templados, considerando tanto los cambios en 

riqueza como composición, taxonómica y funcional, en los siguientes capítulos. 

Sin embargo, los biomas estudiados no presentan sus características originales 

en toda su extensión, ya que las actividades humanas han modificado en gran 

medida el paisaje. Aunque la AET puede actuar como un predictor de la pérdida 

de biodiversidad a escala continental, los factores antropogénicos parecen 

afectar en gran medida los patrones naturales de cambio en la riqueza de 

especies a escala local, lo que evidencia las consecuencias del cambio en el uso 

de la tierra. Dado el Antropoceno, integrar factores naturales y antropogénicos 

es fundamental para arrojar luz sobre los procesos que dan forma a la 

distribución a gran escala de las especies.
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CAPÍTULO III

Diversidad taxonómica microbiana del suelo e 

intensificación forestal en bioma de pastizal 

Introducción 

A medida que los hábitats antropogénicos se introducen y expanden en el 

paisaje, se espera que cambien los patrones espaciales de diversidad que 

alguna vez se describieron considerando únicamente hábitats naturales 

(Magurran et al. 2019). Como resultado, algunas especies pueden extinguirse 

localmente y otras pueden ser introducidas o colonizar estos hábitats 

modificados por el hombre, lo que probablemente altere la distribución espacial 

de las especies (H Wang et al. 2022). En este sentido, las comunidades que se 

encuentran en hábitats antropogénicos suelen presentar un subconjunto de 

especies del conjunto regional y un conjunto adicional de especies asociadas 

con la actividad humana. Los hábitats antropogénicos son ambientes 

excesivamente simplificados con baja disimilitud ambiental entre aquellos con el 

mismo uso en el espacio. Por lo tanto, también se espera que las comunidades 

que los habitan reduzcan la disimilitud de su composición (Gossner et al. 2016), 

lo que se conoce como homogeneización biótica (Gámez-Virués et al. 2015). 

Como fue planteado en el capítulo anterior, para abordar los cambios en los 

patrones de diversidad en el Antropoceno, debemos considerar los cambios en 

la composición de especies entre hábitats naturales y antropogénicos, así como 

los patrones espaciales de disimilitud entre sitios del mismo hábitat a través del 

espacio. 

Los hábitats antropogénicos varían en su impacto sobre la biodiversidad 

dependiendo del tiempo que han estado bajo el mismo uso (Montecchia et al. 

2015, Osburn et al. 2021, Chen et al. 2023). La persistencia del uso de la tierra 

a lo largo del tiempo puede influir en la composición de la comunidad a través de 

diferentes mecanismos. Por un lado, una progresiva diferenciación temporal de 

las características ambientales entre el hábitat antropogénico y el hábitat natural 

de referencia conduce a un efecto de filtrado ambiental creciente (Montecchia et 
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al. 2015, Santoandré et al. 2019a). Por otro lado, una sucesión estocástica de 

especies en el tiempo resultaría en una alta disimilitud taxonómica entre las 

comunidades antropogénicas y naturales (Walker et al. 2010). Identificar el 

conjunto de especies que se extingue localmente y aquel que coloniza el hábitat 

antropogénico a lo largo de una cronosecuencia dada (como sustituto del tiempo 

transcurrido desde la conversión) es clave para describir los patrones que 

emergen (Magurran et al. 2019). 

Estudios recientes demostraron que la homogeneización biótica en hábitats 

antropogénicos está relacionada con la colonización de especies ampliamente 

distribuidas (ubicuas) y la extinción local de especies con rangos geográficos 

restringidos (endémicas) (H Wang et al. 2022). Por lo tanto, la sustitución de 

especies endémicas por especies ubicuas en hábitats antropogénicos puede 

influir en los patrones biogeográficos de diversidad alfa y beta a gran escala 

(Martiny et al. 2006). Alternativamente, Tatsumi et al. (2020) propusieron un 

enfoque novedoso que implica el análisis de la diversidad beta entre las 

comunidades extintas y entre las colonizadoras, considerando un conjunto de 

sitios antes de la perturbación junto con un grupo posterior a la perturbación. A 

través de este análisis, se puede contrastar la heterogeneidad de las 

comunidades colonizadoras con la de las extintas después de un evento de 

perturbación dado. Según este análisis, una reducción de la diversidad beta entre 

las comunidades colonizadoras en comparación con la de las extintas significa 

homogeneización biótica. Por lo tanto, el empleo de estas nuevas metodologías 

para abordar la homogeneización biótica facilita la identificación de alteraciones 

en la composición de especies resultantes de actividades antropogénicas a 

escala local, con posibles repercusiones en los patrones de diversidad beta 

espacial a escala regional. 

Las plantaciones forestales se están expandiendo en todo el mundo y se están 

haciendo esfuerzos para comprender sus impactos en la biodiversidad (Bremer 

& Farley 2010, C Wang et al. 2022). La forestación de hábitats naturales, en 

particular la conversión de pastizales en plantaciones forestales, ofrece una gran 

oportunidad para evaluar cambios importantes en las características originales 

de los ambientes, dadas por el bioma. En particular, las plantaciones de eucalipto 

se están expandiendo en el bioma pampeano debido a la creciente demanda de 
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madera y celulosa en la región (Paruelo et al. 2006). Además del impacto per se 

de la sustitución de un pastizal natural por un bosque monoespecífico, la 

forestación también afecta a los parámetros del suelo. Se ha descripto que las 

variables fisicoquímicas del suelo se ven afectadas por la forestación con 

Eucalyptus spp. y el cambio en muchos de los parámetros aumenta con el tiempo 

desde la forestación del rodal (Berthrong et al. 2012). Aunque estudios previos 

han mostrado cambios en la diversidad taxonómica y funcional de las 

comunidades aéreas en las plantaciones (Filloy et al. 2010, Corbelli et al. 2015, 

Santoandré et al. 2019a), las comunidades subterráneas han recibido menos 

atención en la literatura. Sin embargo, se ha documentado que la forestación 

provoca cambios en la composición de las especies del suelo y la pérdida de 

biodiversidad (Berthrong et al. 2012, Wang et al. 2019). Particularmente, en la 

Pampa argentina se ha descripto que el uso de la tierra puede generar cambios 

en la composición de las comunidades microbianas del suelo, incluso llevando a 

una pérdida de heterogeneidad taxonómica (López Zieher et al. 2020), pero poco 

se encuentra documentado sobre los impactos de la forestación en este bioma. 

Abordar los efectos de la forestación en los pastizales sobre las comunidades 

subterráneas brinda la oportunidad de describir la dinámica de la diversidad 

desconocida de la biota del suelo. 

La biodiversidad subterránea está compuesta principalmente por 

microorganismos, sin embargo, su respuesta a las presiones antropogénicas es 

escasamente conocida (Guerra et al. 2021). Las comunidades microbianas del 

suelo están compuestas principalmente por bacterias, arqueas y hongos, pero 

no suelen presentar las mismas respuestas ecológicas (Wang et al. 2019, Ma et 

al. 2022). Se ha descripto que los cambios ambientales asociados con el uso de 

la tierra modifican principalmente la composición de las comunidades 

microbianas en lugar de la riqueza (Gossner et al. 2016). Se ha reportado que la 

forestación de pastizales con pino cambia el phylum bacteriano y fúngico 

dominante (de Proteobacteria a Actinobacteria y de Ascomycota a 

Basidiomycota, respectivamente), y se explicó principalmente por el cambio en 

los parámetros del suelo (Wang et al. 2019). Sin embargo, aunque estos phyla 

anteriores fueron descriptos como asociados a plantaciones forestales, los 

procesos estocásticos locales de ensamblaje comunitario se vincularon con el 
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tiempo desde la forestación en sitios de plantaciones de eucaliptos y pinos (Chen 

et al. 2023). El estudio temporal de las forestaciones a lo largo de un gradiente 

geográfico a escala regional con alta heterogeneidad ambiental puede ayudar a 

comprender la diversidad beta microbiana del suelo en los hábitats 

antropogénicos y cómo se ensamblan estas comunidades. 

Este capítulo tuvo como objetivo evaluar los cambios en los patrones espaciales 

de la diversidad microbiana alfa y beta del suelo asociados con el tiempo 

transcurrido desde la forestación. A lo largo de una transecta de 200 km se 

estudiaron una serie de pastizales y plantaciones comerciales de eucaliptos con 

diferente tiempo desde la forestación. La referencia se estableció en pastizales 

seminaturales (año cero), y luego, se estudiaron rodales de plantaciones de 

eucaliptos con tiempo creciente desde la forestación del sitio. Se planteó la 

siguiente hipótesis: el tiempo transcurrido desde la forestación homogeneiza 

gradualmente las comunidades microbianas del suelo al presentar condiciones 

ambientales similares e impulsar cambios progresivos y direccionales en las 

características fisicoquímicas del suelo. En base a esto, se predicen patrones 

con menores valores de disimilitud entre sitios con mayor tiempo desde la 

forestación, asociados a una menor disimilitud ambiental entre ellos. Al examinar 

la disimilitud en la composición taxonómica entre los tratamientos, se espera 

encontrar una diferenciación taxonómica progresiva entre los pastizales y las 

plantaciones con tiempo creciente desde la forestación. Además, se espera 

encontrar una mayor diversidad beta intra-tratamiento en los pastizales y una 

disminución de la diversidad beta en las plantaciones más antiguas (Figura 3.1a). 

Esta pérdida de diversidad beta puede explicarse por la pérdida de especies 

endémicas y la ganancia de especies ubicuas (Figura 3.1b). En consecuencia, 

el componente de extinción de la diversidad beta sería mayor que el componente 

de colonización cuando se compare la transición pastizal-plantación, pero 

disminuiría su diferencia en plantaciones con tiempo creciente desde la 

forestación, lo que indicaría recambio de especies. 
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Figura 3.1 – Mecanismos de homogeneización. a) diversidad beta esperada dentro y entre 

tratamientos, donde mayor área significa mayor diversidad beta dentro del tratamiento, y mayor 

distancia mayor diversidad beta entre tratamientos. P: pastizal; F1: rodales forestales plantados 

donde anteriormente había vegetación no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces 

consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces consecutivas. b) Pérdida y 

ganancia de especies endémicas (rojo) y ubicuas (verde), respectivamente, a través de la 

cronosecuencia. 
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Metodología 

Sitio de estudio  

El estudio se llevó a cabo a lo largo de la región oriental de la provincia de Entre 

Ríos, Argentina. El área de estudio comprende dos ecorregiones, el Espinal y la 

Pampa, que presentan un clima templado-húmedo, con una precipitación media 

anual de 1100 mm y una temperatura media anual de 18°C (Morello et al. 2012). 

La ecorregión del Espinal, particularmente el complejo "Terrazas y Valles de 

Inundación", se caracteriza por un mosaico de bosques ribereños con alta 

diversidad de árboles subtropicales sin predominancia particular, como Prosopis 

affinis, Vachellia caven o Nectandra angustifolia, palmares de Butia yatay y 

Trithrinax campestris, y pastizales dominados por especies del género 

Paspalum, Andropogon y Axonopus (Morello et al. 2012). Los principales tipos 

de suelos del complejo son el Molisol y el Entisol, con un alto porcentaje de arena 

y arcilla (INTA 1990, Panigatti 2010, Morello et al. 2012). El estudio también 

abarcó el complejo "Pampa Mesopotámica" de la ecorregión pampeana. Esta 

región se caracteriza por pastizales y praderas dominadas por especies del 

género Axonopus, Paspalum, Digitaria, Schizachyrium y Bothriochloa, relictos de 

bosques de palmeras de Butia yatay y sabanas dominadas por Acacia caven 

(Matteucci 2012). Los principales suelos en esta área de estudio fueron suelos 

Entisol, Vertisol y Molisol con un alto porcentaje de arena y arcilla (INTA 1990). 

 

Diseño experimental y muestreo de campo 

Los sitios se seleccionaron a lo largo de una transecta de 200 km, estudiando 

pastizales seminaturales y rodales de Eucalyptus grandis. Los pastizales fueron 

considerados como sitios con vegetación predominantemente nativa de 

pastizales y nula o escasa presencia de ganado. El tiempo transcurrido desde la 

forestación se definió tomando el número de cosechas que tenía un sitio desde 

que se convirtió de un hábitat no forestal a una plantación de monocultivos de 

eucalipto. A lo largo de la transecta, se establecieron diez bloques en los que se 

tomaron como referencia un pastizal, y luego tres rodales maduros de 

plantaciones de eucalipto (> 8 años) con diferente tiempo desde la forestación. 

La cronosecuencia se describió mediante el estudio de rodales de plantaciones 
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forestales que se plantaron donde anteriormente tenían vegetación no forestal 

(F1), rodales que se plantaron dos veces consecutivas (F2) y rodales que se 

plantaron 3 o más veces (F3). Por lo tanto, se obtuvieron 40 sitios en total.  

En cada sitio se obtuvo una muestra compuesta homogeneizando 25 

submuestras de suelo de 2 cm de diámetro colectadas en los primeros 10 cm de 

suelo separadas al menos 20 metros entre sí, cubriendo 1 hectárea en el centro 

del sitio. El suelo se tamizó a través de una malla de 2 mm, para separar rocas 

y restos vegetales (Wang et al. 2019). La muestra se dividió en dos fracciones. 

Una se colectó en criotubos estériles y se colocó en nitrógeno líquido en campo, 

para posteriormente almacenarlo en el ultrafreezer a -80 ºC. La segunda fracción 

se secó al aire y se almacenó en bolsas de papel para su posterior análisis 

fisicoquímico. 

 

Análisis fisicoquímicos ambientales y edafológicos 

En cada sitio se registraron variables ambientales sobre y debajo del nivel del 

suelo. Sobre el nivel del suelo se midió la cobertura y profundidad de la 

hojarasca, y la cobertura del estrato herbáceo dentro de cinco cuadrantes de dos 

por dos metros, en base a una modificación del método Braun-Blanquet (Kent 

2011). Por otro lado, se analizó el suelo para determinar el pH, la capacidad de 

intercambio catiónico (CIC), la materia orgánica del suelo (MOS), el nitrógeno 

total (NT), el fósforo extraíble (P) y la textura del suelo (porcentaje de arcilla, limo 

y arena), según protocolos estándar en el Instituto del Suelo del Instituto Nacional 

de Tecnología Agropecuaria (INTA-CIRN). Las diferencias en las condiciones 

ambientales entre tratamientos se probaron por medio de ANOVA y posterior 

comparación de Tukey. 

 

Extracción de ADN y secuenciación de amplicones 

El ADN genómico del suelo se extrajo de 0.5 g de suelo utilizando el kit de 

extracción MOBIO DNAeasy PowerSoil (MoBio Laboratories, Carlsbad, CA, EE. 

UU.). Luego, las muestras genómicas se dividieron en dos, para análisis de 

diversidad procariota y fúngica respectivamente. Para la diversidad procariota, la 
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región V3-V4 se amplificó mediante PCR con los cebadores 341F 

(CCTAYGGGRBGCASCAG) y 806R (GGACTACNNGGGTATCTAAT) 

(Delgado-Baquerizo et al. 2016). En el caso de la diversidad fúngica, la región 

ITS2 se amplificó utilizando los cebadores ITS3‐2024F 

(GCATCGATGAAGAACGCAGC) e ITS4‐2409R 

(TCCTCCGCTTATTGATATGC) (Zhu et al. 2019). A continuación, los productos 

de PCR fueron secuenciados por el secuenciador Illumina NovaSeq PE250, en 

Novogene, EEUU., obteniendo fragmentos directos e inversos de ~250pb. Los 

datos de secuenciación se depositaron en el “bioproject” PRJNA1037547 en el 

Archivo de Secuencias del Centro Nacional de Biotecnología estadounidense 

(NCBI). 

Procesamiento de secuencias 

La empresa de secuenciación demultiplexó las lecturas en bruto y retiró los 

adaptadores. Se obtuvieron un total de 12,298,742 lecturas (tanto directas como 

reversas). Las lecturas se procesaron con el programa QIIME2, a través del 

protocolo DADA2 (Hall & Beiko 2018). Las secuencias directas y reversas se 

limpiaron y emparejaron con el comando "denoise-paired" en QIIME2. Esta 

canalización también filtró quimeras y lecturas con baja calidad, lo que generó 

secuencias de alta calidad que se pueden utilizar como variantes de secuencia 

de amplicón (ASV por sus siglas en ingles). Después de la fusión y eliminación 

de ruido, se obtuvieron 3,468,384 lecturas de alta calidad de 63,638 ASV para el 

amplicón 16S y 4,475,039 observaciones de 19,632 ASV para el amplicón ITS2. 

Finalmente, se obtuvo identificación taxonómica para cada ASV utilizando la 

base de datos de genes SILVA rRNA (versión 138) (Quast et al. 2012) y UNITE 

(versión 9) (Abarenkov et al. 2024), para bacterias y hongos respectivamente, a 

través del protocolo DADA2 en R. Usando el paquete "microeco" en R (Liu et al. 

2021), se filtraron los ASV asignados a las secuencias mitocondriales y 

cloroplastos, y luego se rarefaccionaron las muestras al número mínimo de 

lecturas encontradas en las muestras para cada amplicón (70,213 y 59,579 para 

16S e ITS, respectivamente). 
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Análisis estadístico 

Para visualizar la disimilitud taxonómica en el espacio, la diversidad beta de cada 

sitio se estimó como la disimilitud media del sitio dado con los dos contiguos del 

mismo tratamiento en la transecta, en los sitios de los extremos se tomó 

únicamente su disimilitud con el sitio más cercano (Melo et al. 2009). La 

disimilitud taxonómica se estimó como la distancia de Jaccard basada en la 

presencia/ausencia de ASV en las muestras rarefaccionadas utilizando "vegdist" 

en el paquete “vegan” (Oksanen et al. 2007). Junto con la disimilitud taxonómica, 

también se estudió la distancia ambiental. La distancia ambiental se estimó a 

partir de la distancia euclídea entre sitios según las variables ambientales 

estandarizadas (Astorga et al. 2012). Las variables ambientales consideradas 

fueron el pH del suelo, el CIC, el porcentaje de arcilla en el suelo y la cobertura 

vegetal aérea. Estas variables se eligieron de un conjunto más grande de 

variables basadas en un parámetro de correlación alta (> 0.7) con otras 

variables, pero inferior a 0.7 entre ellas. 

Para estudiar los cambios en la composición asociados con la intensificación del 

uso de la tierra, primero se visualizó el ordenamiento de los sitios basado en la 

disimilitud de Jaccard mediante un escalamiento multidimensional no métrico 

(NMDS). Para explorar la asociación de los cambios en la composición con las 

variables ambientales, se agregaron vectores ambientales al ordenamiento a 

través de un análisis de envfit (Oksanen et al. 2007). Para abordar la pérdida de 

diversidad beta taxonómica a lo largo de la cronosecuencia, estimamos la 

disimilitud taxonómica de Jaccard entre pares entre todos los sitios. Una vez 

obtenida la matriz de distancias, se abordó la diversidad beta propia de cada 

tratamiento (intra-tratamiento) estimando la disimilitud entre sitios con el mismo 

tiempo desde la forestación. De la misma manera, la disimilitud entre 

tratamientos (inter-tratamiento) se obtuvo como la distancia media entre todos 

los sitios de dos tratamientos dados. Las diferencias entre los tratamientos se 

probaron mediante la prueba de suma de rangos de Wilcoxon.  

Para estudiar la pérdida y ganancia de especies endémicas y ubicuas, se estimó 

la riqueza de cada una para cada tratamiento. A partir de la tabla de ASV de 
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cada tratamiento, los ASV que ocurrieron en menos 30% de las muestras se 

clasificaron como endémicos, y los ASV que ocurrieron en más 75% se 

clasificaron como ubicuos (H Wang et al. 2022). A continuación, se probaron las 

diferencias entre los tratamientos en cuanto a la riqueza observada del conjunto 

total de especies, las endémicas y las ubicuas, con un análisis de la varianza 

(ANOVA) y posteriores comparaciones múltiples de Tukey. 

Para la partición de la diversidad beta en los componentes de colonización y 

extinción (Tatsumi et al. 2020), se construyó una tabla de ASV de las especies 

perdidas y colonizadoras entre cada paso de la cronosecuencia (esto es de 

pastizales a F1, de F1 a F2 y de F2 a F3). A partir de la matriz de 

presencia/ausencia de ASV de cada tratamiento, se construyó la matriz de 

extinción entre cada etapa con las especies que se extinguieron localmente de 

un tratamiento a otro en el mismo bloque. De la misma manera, la matriz de 

colonización se construyó con las especies ganadas. Luego, se estimaron los 

componentes de diversidad beta para cada paso con el índice de disimilitud de 

Jaccard. Las diferencias entre los componentes y los tratamientos se probaron 

mediante comparaciones múltiples de Tukey. Todos los análisis estadísticos se 

realizaron en el entorno R (R versión 4.2.1) (R CoreTeam 2018). 

 

Resultados 

La forestación de pastizales dio lugar a diferencias ambientales locales entre los 

sitios. Las principales diferencias se encontraron en porcentaje de cobertura 

vegetal media (Pastizal = 78.3 ± 21.9; F1 = 11 ± 8.8; F2 = 10.8 ± 6.8; F3 = 13.1 

± 9.7) y el porcentaje de cobertura media de hojarasca (Pastizal = 16.2 ± 16.8; 

F1 = 96.2 ± 6.15; F2 = 93.3 ± 9.9; F3 = 91.4 ± 8.2). Las variables fisicoquímicas 

(pH, MOS, CIC, P y NT) no difirieron entre tratamientos (p > 0.05) (Tabla S3.1). 

Aunque las diferencias entre tratamientos no fueron significativas (p = 0.08), se 

encontró una tendencia en el pH del suelo a ser mayor en el pastizal que en las 

forestaciones. En cuanto a la completitud del muestreo, todas las muestras 

alcanzaron una meseta en la curva de acumulación de especies, asegurando 

una cobertura de secuenciación y profundidad de muestreo satisfactorias (Figura 

S3.1).  
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Las comunidades procariotas y fúngicas presentaron diferentes patrones 

espaciales de disimilitud taxonómica según el tratamiento (Figura 3.2). Los 

patrones de disimilitud taxonómica procariota mostraron variaciones más fuertes 

entre sus valores que los fúngicos. Al evaluar los patrones espaciales de la 

disimilitud taxonómica con la disimilitud ambiental en el espacio, se encontró una 

correlación entre la disimilitud taxonómica ambiental y la procariota de 

plantaciones forestales, pero no con la disimilitud fúngica en ningún tratamiento 

(Tabla S3.2). Los diferentes tratamientos también presentaron diferentes 

patrones espaciales de disimilitud taxonómica entre sí. Los patrones para 

procariotas en las diferentes plantaciones variaron entre sí, presentando un pico 

de disimilitud en la mitad de la transecta mientras que en los pastizales presentó 

valores similares a lo largo del espacio. En cuanto a los patrones espaciales de 

la disimilitud taxonómica entre las comunidades fúngicas, se encontraron dos 

patrones. Los patrones de pastizales y F3 fueron similares, mostrando valores 

más altos de disimilitud en el norte, luego disminuyendo hacia el sur. Por el 

contrario, los patrones para F1 y F2 presentaron valores más bajos en el norte, 

aumentando hacia el sur. 
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Figura 3.2 – Patrones de disimilitud taxonómica de comunidades a) procariotas y b) fúngicas a 

lo largo de la transecta. c) Disimilitud ambiental basada en la distancia euclídea de las variables 

estandarizadas. P: pastizal; F1: rodales forestales plantados donde anteriormente había 

vegetación no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces consecutivas; F3: rodales 

forestales plantados tres o más veces consecutivas. 



Capítulo III – Diversidad taxonómica microbiana 

45 

El NMDS mostró que los sitios se ordenaron juntos de acuerdo con el uso de la tierra 

(pastizales y plantaciones forestales), tanto para la composición procariota como 

fúngica de las comunidades (Figura 3.3). De acuerdo con el análisis de envfit, todas las 

variables ambientales consideradas, excepto la concentración de P, se relacionaron 

con el ordenamiento de las comunidades procariotas (Tabla S3.3). Por el contrario, el 

ordenamiento de las comunidades fúngicas solo se relacionó con las variables aéreas 

contabilizadas, como la cobertura vegetal y la profundidad de la hojarasca.  

Figura 3.3 – Escalamiento multidimensional no métrico (NMDS) basado en la distancia 

taxonómica de Jaccard entre sitios para a) comunidades procariotas y b) fúngicas. El número 

indica el stress del ordenamiento. Verde oscuro: pastizal; Verde claro: rodales forestales 

plantados donde anteriormente tenían vegetación no forestal; Naranja: rodales forestales 

plantados dos veces consecutivas; Rojo: rodales forestales plantados tres o más veces 

consecutivas.  

Se encontraron diferencias en la disimilitud intra-tratamiento de cada tratamiento 

mediante la prueba de Wilcoxon. Los pastizales presentaron una mayor 

disimilitud intra-tratamiento que las plantaciones forestales para taxones 

procariotas. En el caso de la disimilitud taxonómica fúngica, los sitios F1 
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presentaron menor disimilitud intra-tratamiento que los pastizales, F2 y F3, pero 

estos tratamientos no difirieron entre ellos (Tabla 3.1a). Al estudiar la 

diferenciación taxonómica entre tratamientos, la disimilitud entre tratamientos 

varió de acuerdo con los tratamientos y taxones comparados (Tabla 3.1b). 

Contrariamente a las predicciones planteadas, las comunidades procariotas y 

fúngicas de los pastizales y F1 fueron las que más se diferenciaron, y las 

plantaciones más antiguas siguieron tendencias diferentes. Mientras que las 

comunidades procariotas de las plantaciones no variaron su disimilitud entre 

tratamientos con respecto a los pastizales, la disimilitud entre tratamientos 

fúngicos de F3 disminuyó en comparación con los pastizales. A la vez, se 

encontraron menores diferencias entre tratamientos entre plantaciones de 

tratamientos contiguos, es decir, F1-F2 y F2-F3.  

Tabla 3.1 – Disimilitud taxonómica dentro y entre tratamientos. Distancia media por pares entre 

los sitios a) dentro de los mismos tratamientos, b) entre tratamientos. En b) el triángulo inferior 

presenta la distancia en la composición 16S y el superior en la composición ITS. Se realizaron 

contrastes entre los tratamientos para cada ASV por separado, las diferentes letras significan 

diferencias significativas (p< 0.05). P: pastizal; F1: rodales forestales plantados donde 

anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces 

consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces consecutivas. 

a) Disimilitud intra-tratamientos (Jaccard)

16S   ITS 

media DE media DE 

P 0.843a 0.027 0.796a 0.035 

F1 0.816b 0.028 0.778b 0.021 

F2 0.812b 0.035 0.805a 0.037 

F3 0,817b 0.049 0.809a 0.032 

b) Distancia entre tratamientos (Jaccard)

P F1 F2 F3 

P - 0.86a 0.86a 0.81b

F1 0.85a - 0.79c 0.84d

F2 0.85a 0.81b - 0.85d

F3 0.86a 0.83c 0.82b - 
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Se encontraron cambios en la abundancia relativa de los phyla procariotas y 

fúngicos entre los tratamientos (Figura 3.4). En las comunidades procariotas, los 

ASV de Actinobacteriota aumentaron en su abundancia relativa en las 

plantaciones forestales F1 y F2 en comparación con los pastizales, pero los 

Firmicutes disminuyeron (Figura 3.4a). En las comunidades fúngicas, mientras 

que los ASV de Basidiomycota aumentaron su abundancia relativa en todas las 

plantaciones forestales en comparación con los pastizales, Ascomycota 

disminuyó de los pastizales a las plantaciones forestales (Figura 3.4b). La 

riqueza media observada de cada phylum procariota no varió entre tratamientos. 

Por el contrario, la riqueza media observada de todos los phyla fúngicos 

disminuyó en todos los casos al comparar los pastizales con las plantaciones 

(Tabla S3.4).  
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Figura 3.4 – Abundancia relativa de los diez phyla más abundantes de las comunidades a) 

procariotas y b) fúngicas. La caja central representa el rango intercuartil que contiene el 50% 

de los datos, delimitado por el primer cuartil y el tercer cuartil. La línea dentro de la caja indica 

la mediana. Los bigotes se extienden hasta 1.5 veces el rango intercuartil. Los puntos más allá 

de los bigotes se consideran valores atípicos. P: pastizal; F1: rodales forestales plantados 

donde anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces 

consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces consecutivas. 
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Al evaluar los cambios a lo largo de la cronosecuencia de la riqueza del total de 

especies, de las endémicas y de las ubicuas, se encontraron diferencias entre 

los tratamientos para la diversidad procariota y fúngica (Figura 3.5, Tabla S3.5). 

Las comunidades procariotas no mostraron una riqueza significativamente 

diferente al evaluar el conjunto completo, pero las plantaciones F2 y F3 

presentaron una mayor riqueza de especies ubicuas que los pastizales y F1 

(Figura 3.5a). Por otra parte, las comunidades fúngicas tampoco mostraron una 

riqueza significativamente diferente al evaluar el conjunto completo, pero los 

pastizales presentaron mayor riqueza que las plantaciones forestales al 

considerar las especies ubicuas (Figura 3.5b).  

 

 

Figura 3.5 – Cambio en los componentes de la riqueza de ASV según los tratamientos para 

comunidades a) procariotas y b) fúngicas. Verde: Riqueza total; Rojo: Riqueza de especies 

endémicas; Azul: Riqueza de especies ubicuas. La caja central representa el rango intercuartil 

que contiene el 50% de los datos, delimitado por el primer cuartil y el tercer cuartil. La línea 

dentro de la caja indica la mediana. Los bigotes se extienden hasta 1.5 veces el rango 

intercuartil. Las líneas conectan las medias de cada tratamiento. Letras diferentes significan 

diferencias significativas entre medias de cada componente de riqueza (p< 0.05). P: pastizal; 

F1: rodales forestales plantados donde anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales 

forestales plantados dos veces consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces 

consecutivas. 
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En cuanto a las diferencias en los componentes beta de extinción y colonización 

entre tratamientos, se encontraron diferentes tendencias para las comunidades 

procariotas y fúngicas (Figura 3.6). Las comunidades procariotas presentaron un 

mayor componente de extinción que de colonización de la diversidad beta 

cuando se transicionó de pastizales a plantaciones forestales recién plantados, 

pero las transiciones entre plantaciones forestales no presentaron diferencias 

entre los componentes (Figura 3.6a). Las comunidades fúngicas presentaron 

mayor colonización que los componentes de extinción para la transición F2-F3 

(Figura 3.6b). 

Figura 3.6 – Componentes de extinción (rojo) y colonización (azul) entre transiciones para a) 

comunidades procariotas y b) fúngicas. Los cuadrados indican las medias de cada componente 

y las barras indican el desvío estándar.  Diferentes letras significan diferencias significativas (p< 

0,05) entre componentes y tratamientos. P: pastizal; F1: rodales forestales plantados donde 

anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces 

consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces consecutivas. 
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Discusión 

La forestación de los pastizales pampeanos mesopotámicos llevó a la pérdida 

de la diversidad beta microbiana del suelo a escala regional. La 

homogeneización biótica se asoció con la conversión de pastizales 

seminaturales a plantaciones forestales; luego, el tiempo continuo de explotación 

generó diferentes respuestas en las comunidades procariotas y fúngicas. Este 

cambio en la diversidad beta también implicó cambios significativos en la 

composición de las especies. Las diferencias entre los pastizales y las 

plantaciones en sus phyla procariotas y fúngicos dominantes fueron consistentes 

con lo reportado por estudios previos (Jangid et al. 2013, Zhang et al. 2016, Dang 

et al. 2017, Wang et al. 2019). Las proteobacterias y actinobacterias parecieron 

aumentar su abundancia relativa en las plantaciones, pero luego las 

actinobacterias disminuyeron en los rodales más antiguos. Las especies de 

Actinobacteria son conocidas por ser dominantes en condiciones de estrés y por 

ser capaces de degradar los componentes recalcitrantes (Dang et al. 2017, 

Wang et al. 2019). Por otro lado, las proteobacterias son un grupo más 

generalista (Jangid et al. 2013, Zhang et al. 2016). Esta dinámica entre sus 

abundancias puede apoyar la sucesión observada por Zhang et al. (2016) de los 

phyla dominantes según el tiempo transcurrido desde la forestación, partiendo 

de grupos oligotróficos de crecimiento lento (Actinobacteria) hasta grupos 

generalistas de crecimiento rápido (Proteobacteria). La sustitución de 

Ascomycota por hongos Basidiomycota en la forestación de pastizales también 

fue reportada por otros autores (Dang et al. 2017, Wang et al. 2019). Sin 

embargo, en este estudio, este cambio en la abundancia relativa se asoció con 

una reducción en la riqueza de ambos phyla. En esta tesis, la forestación de 

pastizales demostró homogeneizar espacialmente las comunidades microbianas 

del suelo en poco tiempo, pero luego, el tiempo continuo de uso evidenció 

diferencias en las dinámicas de su composición entre biotas procariotas y 

fúngicas.  

Las comunidades procariotas y fúngicas difirieron en sus patrones de diversidad 

beta espacial. Si bien las diferencias en la composición de las comunidades 

procariotas parecen estar asociadas con la variación ambiental en el espacio, el 

patrón de diversidad beta de las comunidades fúngicas no lo estuvo. Sin 
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embargo, la asociación entre la disimilitud ambiental y procariota solo se 

encontró en las plantaciones forestales. En las plantaciones forestales se 

observó un pico de diversidad beta procariota coincidente con la zona de 

transición entre dos ecorregiones, pero parece estar asociado con una 

singularidad ambiental local. De acuerdo con los hallazgos, el pico de disimilitud 

ambiental está dado por un aumento en el pH del suelo y una disminución en el 

porcentaje de arena en la textura del suelo en la región, pero los sitios fuera de 

la zona de transición presentan valores similares de las variables ambientales. 

Los picos de disimilitud taxonómica en las zonas de transición se han registrado 

previamente para aves y mamíferos (Van Rensburg et al. 2004, Melo et al. 2009). 

En el área de estudio, esta zona presenta además una alta heterogeneidad 

espacial del suelo debido a las entradas de arena del Pleistoceno (Matteucci 

2012). Van Rensburg et al. (2004) describen que los bordes de los biomas suelen 

presentar una alta heterogeneidad espacial, explicada en parte por el alto 

recambio de especies vegetales a lo largo de un ecotono climático. Sin embargo, 

en este trabajo, la heterogeneidad de las características fisicoquímicas del suelo 

está relacionada principalmente con la historia geológica y no asociada a un 

gradiente climático (Matteucci 2012). Por lo tanto, es más probable que el pico 

de disimilitud procariota en las plantaciones forestales esté asociado con el 

filtrado ambiental local impuesto por los parámetros del suelo que con cambios 

en la flora típica de esas dos ecorregiones. Un predominio del filtrado ambiental 

local impulsado por el suelo en las plantaciones forestales sugiere que, si bien 

varios factores pueden influir en la diversidad beta espacial en los pastizales, las 

comunidades procariotas reaccionan principalmente a factores abióticos en 

hábitats antropogénicos que carecen de vegetación nativa. La falta de asociación 

entre los patrones de diversidad beta de las comunidades fúngicas con la 

heterogeneidad ambiental sugiere que la composición de las comunidades 

fúngicas puede no estar sometida a un fuerte filtrado ambiental, pero se 

necesitan más análisis para confirmar esta presunción.  

El tiempo transcurrido desde la conversión de las plantaciones no impulsó una 

diferenciación taxonómica progresiva que condujera a la homogeneización 

biótica. Por un lado, los pastizales presentaron una mayor diversidad beta intra-

tratamiento. Sin embargo, se redujo al mínimo en las plantaciones recién 
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instaladas, y luego, pero solo en el caso de los hongos, aumentó en las 

plantaciones más antiguas. Por otro lado, aunque la disimilitud entre las 

plantaciones forestales con distinto tiempo desde su conversión incrementó 

según sus diferencias en el tiempo que lleva cultivado el sitio, la disimilitud entre 

los pastizales y todas las plantaciones forestales fue mayormente constante. El 

proceso de eliminación de vegetación nativa y reemplazo por monocultivos 

puede homogeneizar las comunidades microbianas del suelo al perder la 

heterogeneidad espacial de los recursos (Rodrigues et al. 2013, Figuerola et al. 

2015). Sin embargo, se ha descripto que el tiempo continuo de forestación 

aumenta los procesos estocásticos de ensamblaje en las comunidades 

bacterianas del suelo (Chen et al. 2023). Aunque no se vio esta dinámica en las 

comunidades procariotas, una sucesión estocástica similar en rodales distantes 

puede estar explicando el aumento de la diversidad beta de las comunidades 

fúngicas asociado con el tiempo transcurrido desde la forestación. La sustitución 

de pastizales nativos por monocultivos de eucalipto parece inducir un cambio 

direccional en la composición hacia ciertas comunidades microbianas del suelo 

que se desarrollan en plantaciones forestales recientemente convertidas 

(homogeneización biótica).  

Luego de la homogeneización asociada a la forestación de pastizales, los 

resultados sugieren un proceso de sucesión ecológica dentro de plantaciones 

desde que fueron recientemente instaladas hasta aquellas que han sido 

cosechadas repetidamente. Aunque las comunidades procariotas del suelo de 

las plantaciones no parecen recuperar las especies asociadas a los pastizales 

con el tiempo, se observó una menor disimilitud en las comunidades fúngicas 

entre las plantaciones más antiguas y los pastizales. Se demostró que las 

comunidades fúngicas son más resistentes que las procariotas (Tardy et al. 

2015), pero no se encontraron diferencias en los rodales recién plantados. Sin 

embargo, el aumento de la diversidad beta durante el tiempo de forestación y la 

creciente semejanza entre las plantaciones más antiguas y los pastizales a lo 

largo del tiempo pueden implicar que las comunidades fúngicas tienen un mayor 

potencial para recuperarse de la forestación de los pastizales en comparación 

con las comunidades procariotas. El tiempo transcurrido desde la conversión de 

pastizales a plantaciones forestales parece explicar las diferentes dinámicas de 
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sucesión entre las comunidades procariotas y fúngicas. Sin embargo, ambas 

biotas muestran la mayor homogeneización biótica y divergencia taxonómica con 

el hábitat natural justo después de la propia conversión. 

La forestación condujo a cambios en especies ubicuas de taxones procariotas y 

fúngicos, pero la riqueza de especies endémicas se mantuvo constante. 

Además, el aumento de especies ubicuas no estuvo particularmente asociado 

con la pérdida de diversidad beta observada durante la forestación. Por un lado, 

la riqueza de especies procariotas ubicuas aumentó en los rodales más antiguos 

(F2 y F3). Por otro lado, la riqueza de especies fúngicas ubicuas disminuyó de 

pastizales a rodales recién plantados y luego se mantuvo constante a lo largo de 

la cronosecuencia. La sustitución de especies endémicas por especies ubicuas 

es una preocupación en el Antropoceno, dado que puede afectar a las funciones 

ecológicas (Newbold et al. 2018, Magurran et al. 2019, Zhang et al. 2022). Las 

especies ubicuas a menudo presentan rasgos generalistas (Goss-Souza et al. 

2022), y el predominio de las mismas puede representar potencialmente una 

pérdida de interacciones ecológicas (Valiente-Banuet et al. 2015). Por lo tanto, 

dado que el tiempo transcurrido desde la forestación parece estar asociado con 

un aumento de especies procariotas ubicuas, su influencia sobre los cambios en 

la diversidad funcional debe estudiarse más a fondo. 

La transición de los pastizales a las plantaciones dio lugar a una disminución de 

la diversidad beta procariota, principalmente debido a un mayor componente de 

diversidad beta de extinción que el de colonización. Esto sugiere que la 

homogeneización biótica procariota asociada con la forestación es causada por 

una baja heterogeneidad de las comunidades colonizadoras en sitios recién 

forestados. Cuando se forestan sitios, los conjuntos de especies procariotas 

colonizadoras parecen ser más homogéneos que aquellos de las extintas. Esto 

sugiere que las plantaciones forestales pueden actuar como un filtro ambiental, 

permitiendo que solo ciertas especies del conjunto regional se desarrollen en el 

nuevo hábitat, como fue observado para invertebrados del suelo (Santoandré et 

al. 2019a, Jorge et al. 2023). Sin embargo, la disminución de la diversidad beta 

de las comunidades fúngicas no puede explicarse por un alto componente de 

diversidad beta de extinción. La forestación de pastizales dio lugar a un recambio 

de especies fúngicas, con diferencias en la riqueza entre los conjuntos extintos 
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y colonizadores, pero no en la disimilitud. Es posible que un grupo similar de 

especies de hongos sobreviviera al proceso de forestación en cada lote, lo que 

llevó a la homogeneización de las comunidades en el espacio. Sin embargo, el 

aumento observado en la diversidad beta fúngica en las plantaciones antiguas 

puede deberse a una mayor diversidad beta de las comunidades colonizadoras. 

Después de la homogeneización inicial, a medida que un rodal envejece, la 

comunidad fúngica puede ser recolonizada por especies de un grupo regional 

que varía localmente (Liu et al. 2023). Y luego, en algún momento, se recupera 

la diversidad beta intra-tratamiento. Las comunidades fúngicas pueden haber 

presentado la posibilidad de incorporar diversas especies dado que, a diferencia 

de la comunidad procariota, la forestación de pastizales también condujo a una 

pérdida de riqueza de especies. Se necesita más investigación de las 

interacciones entre especies fúngicas para comprender hasta qué punto la 

pérdida de riqueza de especies de las comunidades fúngicas permite esta 

dinámica de recolonización. 

En este capítulo se utilizaron múltiples enfoques para abordar el cambio en la 

diversidad beta a lo largo del tiempo y el espacio. Se analizó el cambio en la 

riqueza de especies endémicas y ubicuas y la diversidad beta descompuesta a 

lo largo del tiempo en sus componentes de colonización y extinción. Al aplicar 

este enfoque al cambio de uso de la tierra, se reveló la homogeneización biótica 

espacial de las comunidades microbianas del suelo asociadas con la forestación 

de pastizales. Asimismo, se encontró que la pérdida de las diversidades alfa y 

beta de los microorganismos se asoció con la conversión de pastizales nativos 

en plantaciones forestales, en lugar de la cantidad de tiempo que se utilizó la 

tierra. Para comprender en profundidad las implicancias de estos cambios en la 

diversidad sobre el funcionamiento de los ecosistemas es clave incorporar el 

estudio de la faceta funcional de la diversidad y los procesos ecosistémicos 

principalmente asociados a estos organismos. Por ello, en el siguiente capítulo 

se abordaron los cambios de los perfiles funcionales de las comunidades 

procariotas y fúngicas a través de la misma cronosecuencia de pastizales y 

plantaciones forestales. Las comunidades microbianas del suelo mostraron 

diferentes dinámicas de sucesión dependiendo de los taxones estudiados. Las 

comunidades fúngicas tendieron a recuperar parcialmente la similitud con el 
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hábitat de referencia, mientras que las comunidades procariotas no lo hicieron. 

Dado que las actividades humanas alteran los patrones biogeográficos originales 

de la biota del suelo, es importante abordar los patrones de diversidad 

emergentes en el Antropoceno para mitigar la pérdida de diversidad microbiana. 
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CAPÍTULO IV

Diversidad funcional y procesos ecosistémicos 

asociados con la microbiota del suelo en plantaciones 

forestales en bioma de pastizal 

Introducción 

La variación espacial de los procesos ecosistémicos del suelo se ha relacionado 

con las características climáticas y edáficas (Crowther et al. 2019, Y Wang et al. 

2022). A grandes escalas, la teoría metabólica (Brown et al. 2004) afirma que el 

clima, considerando la temperatura y la disponibilidad de agua como un indicador 

de la energía ambiental, influye en los procesos metabólicos de los organismos 

vivos (es decir, la respiración, la productividad primaria, el ciclado de nutrientes). 

Bajo este marco podemos escalar los procesos biológicos al funcionamiento del 

ecosistema (Delgado-Baquerizo et al. 2013, Taylor et al. 2017, Thakur et al. 

2019). Sin embargo, en paralelo y desvinculada del clima, la geología también 

explica la heterogeneidad espacial de las características fisicoquímicas del 

suelo, como la textura o la composición mineral, que a menudo también influyen 

en diferentes aspectos de los procesos de los ecosistemas del suelo (Hu et al. 

2020). La interacción entre el clima y las características fisicoquímicas del suelo 

a su vez da forma a las comunidades microbianas que lo habitan, las cuales 

están asociadas con los procesos ecosistémicos que en él ocurren (Y Wang et 

al. 2022). Por lo tanto, es evidente que para entender las dinámicas del 

ecosistema del suelo deben considerarse las relaciones entre diversos aspectos 

del mismo. Para comprender los factores que se asocian a la heterogeneidad 

espacial del ecosistema del suelo, el objetivo de este capítulo fue estudiar la 

interacción entre los factores abióticos y bióticos en el espacio, y cómo se 

relacionan ellos con el funcionamiento del ecosistema del suelo.  

Como se mencionó previamente (capítulos II y III), las actividades humanas 

tienen un impacto significativo en los ecosistemas del suelo, afectando tanto a 

sus propiedades fisicoquímicas como a la diversidad y composición de sus 
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comunidades microbianas (Berthrong et al. 2009b, 2012). Los hábitats 

antropogénicos a menudo conducen a una simplificación de la comunidad 

vegetal, lo que puede afectar directamente a la biodiversidad del suelo (Gossner 

et al. 2016, H Wang et al. 2022). Un ejemplo de esto es la forestación de 

pastizales, que, como se vió en el capítulo II y III, causa cambios drásticos en las 

comunidades asociadas al suelo. A su vez, la forestación de eucalipto 

desarrollada en pastizales puede alterar la dinámica del ecosistema, cambiando 

las reservas de carbono y de nitrógeno (Berthrong, et al. 2009a, Gyenge et al. 

2024). Berthrong et al. (2012) demostraron que las reservas de nutrientes 

parecen aumentar con el tiempo de uso en las plantaciones forestales debido a 

la deposición de hojarasca. Sin embargo, estos autores encontraron que los 

efectos observados de la forestación de pastizales sobre las propiedades del 

suelo estaban limitados por la precipitación regional, dado que los sitios más 

húmedos tenían tasas de descomposición más altas. Estos parámetros del suelo 

desempeñan un papel fundamental en la determinación de la estructura y las 

funciones de la comunidad microbiana (Wang et al. 2019). Por lo tanto, 

comprender qué características del uso de la tierra afectan el funcionamiento de 

los ecosistemas y cómo y bajo qué circunstancias los factores abióticos limitan 

estos efectos se convierte en una cuestión central. En este capítulo se abordó el 

efecto directo e indirecto de las plantaciones forestales comerciales sobre los 

procesos ecosistémicos del suelo, considerando la posible influencia de distintas 

variables abióticas y bióticas. Se buscó desacoplar la influencia del clima y la 

forestación de pastizales sobre el ecosistema del suelo comparando pastizales 

y plantaciones forestales con diferentes tiempos desde la conversión a lo largo 

de un gradiente climático. 

La relación positiva entre la biodiversidad del suelo y el funcionamiento de los 

ecosistemas ha sido ampliamente explorada en la literatura (Delgado-Baquerizo 

et al. 2016, 2020). La multifuncionalidad de los ecosistemas del suelo (MES) es 

un término que se ha implementado para estudiar la variación espacial y 

temporal en la diversidad de las funciones ecosistémicas (FE) (Byrnes et al. 

2014). La riqueza de especies es un buen indicador para la MES, dado que, por 

lo general, más especies pueden soportar una mayor diversidad de funciones 

(Yue et al. 2022). Sin embargo, la riqueza de especies raras puede explicar más 
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FE que la de las especies comunes, dado que suelen ser taxones muy 

especializados con rasgos funcionales únicos (Zhang et al. 2022). Un aumento 

en la abundancia relativa de especies raras puede ser detectado por un aumento 

en la equitatividad de la comunidad, lo que podría explicar un equilibrio entre los 

perfiles funcionales, aumentando así la MES. Además, el cambio en la 

composición microbiana puede afectar el funcionamiento de los ecosistemas si 

implica cambios en los rasgos funcionales. En consecuencia, la distribución 

espacial de las especies microbianas podría vincularse a la variación de las FE 

según sus rasgos funcionales (Nelson et al. 2016, Karimi et al. 2018, Dai et al. 

2024). Se ha visto que el uso de la tierra afecta principalmente a la composición 

de las comunidades microbianas más que a su riqueza taxonómica (Gossner et 

al. 2016). Sin embargo, aún no está claro hasta qué punto una composición 

funcional similar de las comunidades refleja un funcionamiento similar de los 

ecosistemas.  

El propósito de este capítulo fue comprender los principales mecanismos a 

través de los cuales el uso de la tierra afecta la MES, al cambiar tanto las 

características fisicoquímicas del suelo como su biota, y en qué medida los 

factores abióticos naturales modulan sus impactos. En particular, el objetivo fue 

determinar cómo la conversión de pastizales en plantaciones forestales y el 

tiempo desde la conversión influyen en la MES más allá de la variabilidad 

asociada con los factores naturales abióticos y bióticos. Se realizó un estudio 

regional para evaluar la variación espacial de las FE y la MES a lo largo de una 

transecta de 200 km en suelos bajo diferentes escenarios de forestación de 

pastizales. Para profundizar el análisis, se estudió la relación entre la 

biodiversidad y el funcionamiento de los ecosistemas incorporando la 

composición taxonómica y funcional. Para ello, se estudió cómo la forestación 

influye en la abundancia de los principales phyla, así como también cómo afecta 

las funciones ecológicas de las especies que contribuyen al funcionamiento del 

ecosistema. La hipótesis postulada fue que mayores valores de temperatura y 

precipitación impulsan valores más altos de MES a escala regional explicado por 

la teoría metabólica (Brown et al. 2004). Además, los parámetros fisicoquímicos 

del suelo afectan a la MES a escala local e influencian, a través del filtrado 

ambiental, la composición de la microbiota del suelo, que es otro componente 
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determinante del funcionamiento del ecosistema. Dadas las conocidas 

correlaciones positivas entre la riqueza y la equitatividad de la comunidad 

microbiana con la MES (Delgado-Baquerizo et al. 2016, 2020), esperamos que 

las plantaciones forestales tengan un impacto negativo en la MES, acorde al 

tiempo transcurrido desde la forestación, asociado a una reducción en la riqueza 

de especies y la equitatividad de la comunidad. Además, como se esperan 

observar una relación positiva entre las diferencias en la composición de 

especies microbianas y las diferencias en las FE en diferentes escenarios de 

forestación de pastizales, los cambios entre pastizales y plantaciones en la MES 

se explicarían en parte por las diferencias en la composición microbiana del 

suelo.  

 

Metodología 

 

Sitio de estudio y diseño experimental 

Para este capítulo, se trabajó nuevamente con pastizales y plantaciones 

forestales con distinto tiempo desde la conversión. Por ello, el muestreo se 

compartió con aquel del capítulo III. Nuevamente se definirá la cronosecuencia 

como pastizales seminaturales (P), rodales forestales que se plantaron una vez 

(F1), rodales con dos plantaciones consecutivas (F2) y rodales que se plantaron 

tres o más veces (F3). Esto dio como resultado un total de 40 sitios. 

 

Muestreo de suelos y medición de variables 

La descripción del muestreo y del tratamiento de cada muestra para los 

posteriores análisis de laboratorio coincide con el capítulo III. 

A las variables ambientales consideradas previamente (pH, CIC, MOS, NT, P y 

textura) se le agregó el grado de compactación del suelo. En cada cuadrante, la 

compactación del suelo se registró utilizando un penetrómetro y registrando la 

cantidad de golpes que se necesitan para enterrarlo 20 cm en el suelo. Para 
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cada sitio, el grado de compactación se estimó como la media de las cinco 

mediciones. 

 

Extracción de ADN y secuenciación de amplicones 

El análisis molecular se compartió con el del capítulo III, dado que se trabajaron 

con las mismas comunidades microbianas. Ver detalles de la extracción y 

secuenciación en dicho capítulo. 

 

Procesamiento de secuencias 

Como se explicó en el capítulo III, las lecturas obtenidas de la secuenciación 

fueron acondicionadas para su correcto uso. Luego, las comunidades 

procariotas y fúngicas fueron rarefaccionadas al número de lecturas presente en 

la muestra con mínima cantidad de cada amplicón (16S e ITS).  

En este capítulo, se adicionaron los rasgos funcionales para cada especie (ASV). 

Para evaluar las funciones proporcionadas por las especies, en primer lugar, se 

asignaron funciones según la identidad del ASV utilizando las bases de datos 

FAPROTAX y FUNGUILD para comunidades procariotas y fúngicas, 

respectivamente (Louca et al. 2018, Nguyen et al. 2016). La lista de caracteres 

FAPROTAX se redujo a las principales vías biogeoquímicas de nutrientes para 

una mejor interpretación (véase la lista de caracteres evaluados en el apéndice 

– Tabla S4.1). La asignación de rasgos se realizó por medio del paquete 

“microeco” en R (Liu et al. 2021). 

 

Tasa de descomposición y estimación de la multifuncionalidad del ecosistema 

del suelo (MES) 

La MES se estimó a partir de múltiples variables fisicoquímicas del suelo y la 

tasa de descomposición de la materia orgánica. En cuanto a las variables 

fisicoquímicas del suelo, utilizamos la concentración de MOS como proxy de la 

capacidad del suelo para actuar como reserva de carbono, NT y P como 

indicadores de la disponibilidad de nutrientes para la actividad microbiana y la 
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acumulación de reservas de nutrientes, y la concentración de ADN como proxy 

de la biomasa del suelo (Delgado-Baquerizo et al. 2016). La tasa de 

descomposición se estimó a través de un experimento con bolsas de 

descomposición en el campo. En cada sitio se colocaron 9 bolsas de 

descomposición de 5 x 5 cm de malla de poliéster de 20 μm de poro para evitar 

la descomposición por parte de los invertebrados detritívoros (Wagg et al. 2014). 

Dentro de cada bolsa se colocó un papel de celulosa pura previamente pesado. 

Luego, cada mes durante tres meses, se recuperaron tres bolsas en cada sitio, 

y la celulosa se secó en un horno a 60 °C e inmediatamente se pesó en una 

balanza de precisión. Para cada mes, el porcentaje de la materia restante se 

calculó en función del peso inicial y final. Para obtener la tasa de descomposición 

(R) para cada sitio, se ajustó una función sigmoidea (Ecuación 4.1) sobre el 

porcentaje de materia remanente como variable de respuesta y los días en 

campo como variable explicativa a través del comando “nls” del paquete “stats” 

en el programa R, utilizando 2 y 0.05 como valores iniciales para la asíntota 

superior “a” y el parámetro “R”, respectivamente, los cuales luego el programa 

ajustó por iteración.   

 

                𝑀𝑎𝑡𝑒𝑟𝑖𝑎 𝑟𝑒𝑚𝑎𝑛𝑒𝑛𝑡𝑒 =  
𝑎

1+𝑒𝑅∗𝑑𝑖𝑎𝑠          Ecuación 4.1 

 

El índice de multifuncionalidad se estimó a partir de las cinco variables 

anteriormente explicadas. Se utilizó el índice de multifuncionalidad efectiva 

(MFef) dado que supera varios problemas que tienen otros índices (e.g., 

Multifuncionalidad promedio o el enfoque de umbral). Este índice alcanza sus 

máximos cuando más funciones están presentes en el sitio, y más uniformes son 

sus valores escalados, por lo que supera el problema de tendencias dadas por 

valores altos de funciones específicas o la definición de umbrales (Byrnes et al. 

2023). Usando la función "getMF_eff" del paquete "multinfunc" (Byrnes 2022), el 

índice se estimó incorporando las variables transformadas a través del Zscore. 

Finalmente, para visualizar cada FE y el MFef en el espacio, se aplicó una 

función de loess a los valores de cada tratamiento a lo largo de la latitud. 
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Modelado de ecuaciones estructurales 

Para estudiar la relación entre los posibles predictores propuestos, se realizó un 

modelo de ecuaciones estructurales de cuadrados mínimos parciales (plsSEM). 

Este tipo de modelo de ecuación estructural permite establecer relaciones 

hipotéticas entre variables teóricas (latentes) que están representadas en el 

campo por diferentes variables medibles. En primer lugar, para asegurar la 

independencia de los datos, se descartó la autocorrelación espacial de la MES 

a través de una prueba de Mantel considerando la disimilitud de los valores de 

la MES y la distancia geográfica entre sitios (Legendre 1993), utilizando la 

función "mantel" del paquete "vegan" (Oksanen et al. 2007). A continuación, se 

construyó un plsSEM vinculando las variables teóricas con las medidas. La 

variable latente "CLIMA" se construyó a partir de la temperatura media y la 

precipitación media del trimestre más caluroso utilizando la base de datos 

CHELSA (Karger et al. 2016). La variable latente denominada "SUELO" se 

construyó en base al porcentaje de arcilla, arena, pH del suelo y compactación 

del suelo. La variable latente "USO DE LA TIERRA" se construyó considerando 

la condición de forestación (pastizal = 0, forestación = 1) y el tiempo desde la 

forestación de cada sitio (de cero a tres, según el número de veces que se ha 

plantado). La variable latente "DIVERSIDAD ALFA MICROBIANA" se construyó 

en base a la riqueza taxonómica y la diversidad filogenética de las comunidades 

procariotas y fúngicas. La diversidad filogenética fue estimada en base al índice 

de Faith, el cual pondera el largo de las ramas de los árboles filogenéticos, 

armados según las secuencias genéticas en DADA”, que componen las especies 

de un mismo sitio (Faith 1992). Finalmente, la variable latente para "MES" se 

basó solo en el índice MFef. Después de determinar el modelo inicial, se realizó 

un proceso de limpieza de acuerdo con la relevancia de las variables medidas 

(Hair et al. 2019). Para ello, hubo que descartar las variables medidas con cargas 

inferiores a 0.6, o que estuvieran altamente correlacionadas. Se comprobó la 

validez de la variable latente si la varianza promedio explicada (AVE) era mayor 

de 0.5 y el rho de Dillon-Goldstein (RhoC) mayor de 0.7. El plsSEM final se 

obtuvo después de que todas las variables latentes fueran informativas. La 

significancia de los valores de las relaciones del SEM se estimó mediante 
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iteración del modelo 1000 veces y la estimación de un intervalo de confianza 

básico de bootstrap del 95%. Si el intervalo de confianza incluyó el cero, se 

consideró una relación no significativa. El análisis plsSEM se realizó utilizando el 

paquete "semPLS" en R (Monecke y Leisch 2012). Para evaluar la relación 

directa entre el uso de la tierra y la MES, se realizó un modelo lineal con la MES 

de cada sitio como variable de respuesta y el uso de la tierra y el tiempo 

transcurrido desde su forestación como variables explicativas. 

 

Biodiversidad y multifuncionalidad del ecosistema del suelo (MES) 

La relación entre la riqueza de especies, la equitatividad y la composición de la 

comunidad y la MES también se analizó por separado de los factores abióticos. 

En primer lugar, se evaluó la influencia de la riqueza de especies y la 

equitatividad sobre la MES utilizando dos modelos lineales para cada variable 

explicativa y el MFef como variable de respuesta. Para evaluar la influencia de 

la riqueza de especies en MFef, se construyó un modelo lineal con dos variables 

explicativas, la riqueza taxonómica procariota y la fúngica. Para la equitatividad, 

se ajustó otro modelo lineal con MFef como variable de respuesta y los índices 

de equitatividad de Pielou de las comunidades procariotas y fúngicas como dos 

variables explicativas. La equitatividad de Pielou se estimó utilizando la matriz 

de abundancia ASV previamente transformada por Hellinger (Ramette 2007). 

Los modelos lineales se realizaron utilizando la función "lm" del paquete "stats" 

en R, considerando que MFef presentaba una distribución normal (Zuur et al. 

2007). Los supuestos del modelo se verificaron usando el paquete "DHARMA" 

en R (Hartig y Hartig 2017).  

Para investigar la relación entre la composición de la comunidad y la MES, se 

adoptaron dos enfoques. En primer lugar, después de excluir la autocorrelación 

espacial, se estudió la covariación entre la disimilitud en la composición de la 

comunidad y la disimilitud de MFef a través de dos pruebas de Mantel: una para 

comunidades procariotas y otra para comunidades fúngicas. Se utilizó la 

distancia euclidiana para estimar la disimilitud en los valores de MFef, mientras 

que el índice de Bray-Curtis se utilizó para estimar la disimilitud taxonómica. La 

matriz de abundancia de ASV de cada taxón se transformó utilizando el método 
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de Hellinger. Para controlar la influencia del clima y el suelo sobre la MES a 

través de un efecto indirecto en la composición de la comunidad, se realizaron 

pruebas parciales Mantel (Borcard et al. 1992). Se realizaron pruebas parciales 

de Mantel para cada combinación de taxones y conjunto de variables abióticas 

(clima y suelo) utilizando la función "mantel.partial" del paquete "vegan". Basado 

en los parámetros climáticos y edafológicos identificados en el plsSEM como 

relevantes, las pruebas parciales de Mantel incorporaron las distancias 

ambientales de condiciones climáticas y edáficas basadas en la distancia 

euclídea de las variables normalizadas. Se utilizaron las mismas matrices de 

MFef y distancia taxonómica que en las pruebas anteriores de Mantel. Para 

analizar la relación entre las FE y los valores de MFef y la abundancia de phyla 

específicos, se realizó un análisis de redundancia (RDA) utilizando la función 

"rda" del paquete "vegan". Se utilizó una matriz de las FE estudiados más la MES 

para ordenar los sitios de acuerdo con la abundancia transformada de Hellinger 

de sus phyla procariotas y fúngicos juntos, por lo que no fue necesario evaluar 

la linealidad de la matriz respuesta (Legendre y Gallagher 2001). En base al 

ordenamiento, se identificaron los phyla que se asociaron positivamente con el 

MFef. Para visualizar el ordenamiento, se graficó únicamente la superficie del 

MFef de acuerdo con el escalamiento 2, utilizando el comando "gg_ordisurf" del 

paquete "ggordiplots". Se utilizó el escalamiento 2 para visualizar relaciones 

entre las composiciones de las comunidades y las variables predictoras de 

manera correcta (Borcard et al. 2011). 

Para detectar diferencias en la abundancia relativa de funciones ecológicas entre 

pastizales y plantaciones con diferente tiempo desde la forestación, se realizó 

una prueba de ANOVA para cada función entre los tratamientos, considerando 

la abundancia transformada de Hellinger de cada ASV. Finalmente, para estudiar 

la relación entre las FE y la MFef, y las funciones ecológicas microbianas, se 

realizó un gráfico de correlación de Spearman entre todas ellas. Todos los 

análisis funcionales se realizaron utilizando el paquete "microeco" en R (Liu et 

al. 2021b).  
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Resultados 

Las FE mostraron diferentes distribuciones en el espacio (Figura 4.1). Los 

valores de MOS y NT covariaron espacialmente (r de Pearson = 0.97), pero el 

resto de las FE presentaron patrones individuales (Figura 4.1 a-e). Se encontró 

una diferencia significativa en la tasa media de descomposición entre 

tratamientos (p < 0.0001); los pastizales mostraron una mayor tasa de 

descomposición que las plantaciones forestales, pero las plantaciones no 

diferenciaron entre ellas. Los valores de MFef (Figura 4.1f) no se asociaron con 

la latitud, ni se detectó autocorrelación espacial (Tabla 4.1a). Los valores más 

altos de MFef se encontraron en pastizales ubicados en el norte, pero los sitios 

del sur no mostraron un patrón claro de descomposición siguiendo una tendencia 

similar a los patrones de MOS y TN. 
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Figura 4.1- Distribución de las FE en el espacio según tratamientos P: pastizal; F1: rodales 

forestales plantados donde anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales 

plantados dos veces consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces 

consecutivas. MO: Materia Orgánica, NT: Nitrógeno total, P: Fósforo, MFef: Multifuncionalidad 

efectiva. 
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El análisis plsSEM identificó influencias significativas y positivas del clima sobre 

la MES (Figura 4.2). A través del proceso de ajuste del SEM, se tuvieron que 

descartar las variables de pH y porcentaje de arcilla, y de diversidad procariota. 

Además, la diversidad filogenética fúngica tuvo que ser descartada debido a su 

alta correlación con la riqueza taxonómica fúngica. Después de estos ajustes, 

las métricas de validez del SEM fueron aceptables (Tabla 4.2). La variable latente 

del suelo, construida sobre el porcentaje de arena y la compactación del suelo, 

no mostró influencia significativa sobre el resto de las variables (valor máximo de 

0.03 y mínimo de -1.33 para la relación del suelo con la MES, y valor máximo de 

0.33 y mínimo de -0.28 para su relación con la variable de diversidad). La variable 

latente de diversidad alfa microbiana se conformó solo por la riqueza taxonómica 

fúngica, pero, aunque estuvo influenciado por el clima y el uso de la tierra, no 

mostró influencia sobre la MES (valor máximo de 0.54 y mínimo de -0.01). El 

clima se relacionó significativa y positivamente con la MES y la diversidad (valor 

máximo de 0.64 y mínimo de 0.01 para su relación con la MES, y valor máximo 

de 0.68 y mínimo de 0.11 para su relación con la variable de diversidad). La 

variable latente relacionada con el uso de la tierra se asoció negativamente con 

la de diversidad alfa microbiana (valor máximo de -0.05 y mínimo de -0.67).  
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Figura 4.2 – Análisis SEM de cuadrados mínimos parciales. Las líneas continuas significan 

efectos significativos. Las flechas de color verde significan factores positivos, y las de color 

rojo, factores negativos. Los óvalos representan las variables latentes y los rectángulos las 

medidas. Los valores sobre las flechas indican el estimador de efecto. 
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Tabla 4.1 – Parámetros de las pruebas de Mantel simples y parciales. a) Prueba de Mantel para 

probar la autocorrelación espacial de MFef; b) Pruebas de Mantel entre MFef y variables 

abióticas y bióticas; c) pruebas parciales de Mantel entre la MFef y la composición microbiana, 

controlando por variables abióticas de clima y suelo. 

 
a) Mantel R p Valor 
Distancia geográfica 
(autocorrelación espacial) 0.07 0.16 

b)   

Distancia ambiental edáfica 0.31 0.003 

Distancia climática ambiental -0.06 0.85 

Distancia taxonómica 16S 0.24 0.02 

Distancia taxonómica de ITS -0.01 0.51 

c)   

Clima + 16S 0.24 0.03 

Clima + ITS -0.01 0.53 

Suelo + 16S 0.16 0.07 

Suelo + ITS -0.05 0.76 

      

 

Tabla 4.2 – Parámetros del SEM de cuadrados mínimos parciales y proceso de ajuste. AVE: 

varianza promedio explicada. 

 

Variable AVE RhoC R2 Cargas 

Suelo 0.55 0.71 0.24  
Compactación    0.83 

% de arena    0.65 

pH    Eliminada 

Arcilla%    Eliminada 

Uso de la tierra 0.89 0.94  -   
Forestación    0.92 

Tiempo desde la forestación    0.97 

Biodiversidad Alfa 1 1 0.3  
Riqueza taxonómica 16S    Eliminada 

Diversidad filogenética 16S    Eliminada 

Riqueza taxonómica de ITS    1 

Diversidad filogenética de ITS    Eliminada 

Clima 0.92 0.96  -   
Temperatura media    0.97 

Precipitación media    0.95 

MES 1 1 0.19  
MFef    1 
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Se probó la influencia indirecta del uso de la tierra sobre la MES con un modelo 

lineal. El modelo no detectó diferencias significativas (p = 0.14) entre pastizales 

(MFef = 2.39, SE = 0.26) y plantaciones (MFef = 1.93, SE = 0.12). El tiempo 

transcurrido desde la forestación tampoco presentó una asociación significativa 

con la MFef (p > 0.05) (Tabla S4.2). 

En cuanto a la relación entre las estimaciones de la diversidad alfa y la MES, la 

riqueza de especies y la equitatividad de la comunidad, no se encontró una 

asociaron significativa entre ninguna de las variables con la MFef (Tabla 

suplementaria S4.2). Por el contrario, se encontró una relación significativa entre 

la composición taxonómica microbiana y la MES (p < 0.05) (Tabla 4.1b). Las 

pruebas de Mantel detectaron una asociación significativa entre los valores de 

MFef y las composiciones taxonómicas procariotas, pero no con la fúngica. Por 

otro lado, la prueba de Mantel detectó asociación significativa entre las 

similitudes de los valores de MFef y las características del suelo, pero no con las 

del clima. Se probó si el clima o el suelo podrían estar explicando la misma 

variación de MES que explica la composición microbiana a través de pruebas de 

Mantel parciales. Así, las pruebas de Mantel parciales detectaron que la 

variación de las características fisicoquímicas del suelo explica la misma 

variación de MFef que la variación de la composición de especies procariotas (p 

> 0.05 para la asociación entre la variación en la composición procariota y la 

variación residual de la MFef luego de ser controlada por las características 

edáficas) (Tabla 4.1c). La composición fúngica no se asoció con los valores de 

MFef en ningún caso (p > 0.05).    

El análisis de redundancia explicó el 31.2 % de la variación total en la relación 

entre la composición de la comunidad y las FE. Los sitios se ordenaron de 

acuerdo con la asociación entre las diferentes FE y el MFef y la abundancia de 

los phyla microbianos en los dos primeros ejes del RDA, lo que explicó el 28,6% 

de la variación (Figura 4.3). Los tratamientos se ordenaron de manera diferente 

en el RDA a lo largo del gradiente de MFef. Las comunidades microbianas de los 

pastizales se asociaron principalmente con altos valores de MFef y tasa de 

descomposición (ver cargas de cada especie en la Tabla S4.3). Los phyla que 

más se asociaron con MFef fueron los hongos Ascomycota, Entorrhizomycota y 

Glomeromycota, y las bacterias Myxococcota y Desulfobacteriota. La 
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abundancia de Actinobacteria se relacionó positivamente con el contenido de 

MOS y NT. Por el contrario, los hongos Basidiomycota se asociaron 

negativamente con MFef, y las bacterias Acidobacteria y Firmicutes se asociaron 

negativamente con MOS y NT (ver las relaciones entre variables de FE y phyla 

en el apéndice figura S4.1). 

 

Figura 4.3 – Ordenamiento de los sitios basado en los dos primeros ejes del análisis de 

redundancia (Escalamiento 2). Se traza la superficie de la multifuncionalidad efectiva. P: 

pastizal; F1: rodales forestales plantados donde anteriormente tenían vegetación no forestal; 

F2: rodales forestales plantados dos veces consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres 

o más veces consecutivas. 

 

Las comparaciones múltiples mostraron que los pastizales y las plantaciones 

forestales presentaron diferentes funciones microbianas predominantes (p < 
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0.05). Los pastizales se caracterizaron por una mayor abundancia de grupos 

procariotas asociados con la fotosíntesis, el ciclo del metano, la desnitrificación 

del nitrógeno y la degradación del xilano y la quitina que las plantaciones (Figura 

4.4a). Por otro lado, las funciones fúngicas también difirieron entre los 

tratamientos (Figura 4.4b). Al agrupar los rasgos funcionales fúngicos, los 

pastizales presentaron una menor abundancia de grupos asociados a la 

simbiotrofía que las plantaciones forestales. Particularmente, se encontró mayor 

abundancia de especies saprotróficas en F2 que en el resto de los tratamientos. 

Al analizar cada función por separado, las plantaciones presentaron mayor 

abundancia de hongos ectomicorrícicos que los pastizales. Además, los 

saprótrofos del suelo y de la madera también se encontraron en mayor 

abundancia en las plantaciones que en los pastizales. En cuanto a los pastizales, 

se caracterizaron por presentar una mayor abundancia de hongos micorrícicos 

arbusculares que las plantaciones forestales.   
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Figura 4.4 – Diferencias en los rasgos funcionales observados entre los diferentes tratamientos 

en función de la abundancia de ASVs (solo se muestran las comparaciones con diferencias 

significativas). Diferentes letras significan diferencias significativas. P: pastizal; F1: rodales 

forestales plantados donde anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales 

plantados dos veces consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces 

consecutivas. 

 

Finalmente, los análisis de correlación mostraron diferentes asociaciones entre 

las FE y la MFef y las funciones ecológicas microbianas evaluadas (Figura 4.5). 

La desnitrificación del nitrato y la metanogénesis de procariotas fueron los únicos 

rasgos microbianos que se asociaron con alguna FE (r > 0.5). La desnitrificación 

del nitrato se asoció negativamente con NT y la metanogénesis se asoció 

negativamente con P. La tasa de descomposición, la concentración de P y la 

MFef formaron un conjunto que se asoció positivamente con las funciones 

bacterianas de fijación de nitrógeno, ciclo del metano y degradación del xilano y 

la quitina (Figura 4.5a), y rasgos fúngicos relacionados con la saprotrofía y la 

patotrofia (Figura 4.5b). La mayor correlación que se encontró para MFef fue con 

la degradación procariota del xilano (Figura 4.5a). 
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Figura 4.5 – Gráfico de correlación entre las FE y los rasgos ecológicos microbianos de a) 

procariotas y b) fúngicas. Los asteriscos significan asociación significativa (p < 0.05). MO: 

Materia Orgánica, NT: Nitrógeno total, P: Fósforo, MFef: Multifuncionalidad efectiva. 

 

Discusión 

La multifuncionalidad de los ecosistemas del suelo se vio afectada 

indirectamente por la forestación de pastizales, principalmente a través de 

cambios en la composición taxonómica y funcional de las comunidades 

microbianas asociadas a ella. Por el contrario, el tiempo desde la forestación del 

rodal no estuvo claramente relacionado con los cambios en la MES. A lo largo 

del sistema estudiado, la MES fue influenciada directamente por factores 

climáticos y bióticos, e, indirectamente, por factores edáficos y antropogénicos. 

Cada FE varió espacialmente, pero no necesariamente en un gradiente 
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latitudinal ni asociada con el uso de la tierra. La tasa de descomposición fue la 

única FE que presentó una diferencia significativa entre pastizales y plantaciones 

forestales. Estudios anteriores informaron que los pastizales mostraron tasas de 

descomposición más altas que los bosques debido a la mayor temperatura del 

suelo y la concentración de nitrógeno (Solly et al. 2014). Los valores del índice 

MFef no se autocorrelacionaron en el espacio, ni se asociaron con el uso de la 

tierra o el tiempo transcurrido desde la forestación. Por lo tanto, aunque la 

forestación de pastizales puede influir en la MES mediada por un efecto sobre la 

diversidad microbiana del suelo, fue la variabilidad en los factores climáticos 

entre sitios del mismo tratamiento lo que se asoció principalmente con la 

variación de la MES. Aunque no hubo una relación clara entre la MES y la 

diversidad alfa microbiana, los sitios con una composición similar de la 

comunidad procariota del suelo también fueron similares en su MES. Sin 

embargo, la composición procariota fue parcialmente explicada por las 

características fisicoquímicas del suelo. Estas diferencias en la composición de 

la comunidad fueron acompañadas de cambios en los rasgos funcionales de la 

comunidad. En este estudio se encontró que regiones con mayor precipitación y 

temperatura se asocian a mayores valores de MES, y es la conversión de 

pastizales a plantaciones forestales, en lugar de su mantenimiento en el tiempo, 

lo que influye indirectamente en el funcionamiento del ecosistema del suelo al 

cambiar las características de las comunidades microbianas.  

Al evaluar la interacción entre los posibles factores explicativos, edáficos, 

bióticos y antropogénicos, se observó que el clima fue el principal factor 

relacionado a la variación de MES en el sistema estudiado. A escala global, Y 

Wang et al. (2022) encontraron que el clima supera los parámetros del suelo al 

momento de explicar la variación de la MES en regiones donde el agua es 

limitada. En nuestro caso, como el agua no está limitada en ninguna estación, la 

actividad biológica y los procesos de ciclo de nutrientes en el suelo pueden no 

presentar periodos de latencia. Por lo tanto, las variables climáticas estudiadas 

podrían estar relacionándose con la MES observada, asociándose positivamente 

con una comunidad microbiana diversa con altas tasas metabólicas. Los 

parámetros del suelo relativos al porcentaje de arena y a la compactación del 

suelo no afectaron a la MES ni a la riqueza de especies. Aunque en estudios 
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previos esas variables resultaron de gran importancia (Delgado-Baquerizo et al. 

2020, Y Wang et al. 2022), en esta tesis la heterogeneidad encontrada en toda 

la región y los diferentes tratamientos evaluados pueden haber distorsionado el 

impacto directo de los mismos sobre la MES. En cuanto a la diversidad alfa 

microbiana, aunque no significativa, presentó una tendencia a afectar 

positivamente a la MES, particularmente a la diversidad fúngica. Teniendo en 

cuenta las FE consideradas, las especies fúngicas pueden estar más 

relacionadas con la biomasa microbiana y las tasas de descomposición que las 

procariotas. Como ya se analizó en el capítulo III, la riqueza procariota no varió 

entre pastizales y sitios forestados, pero las especies de hongos presentaron 

una disminución significativa en su abundancia relativa y riqueza en plantaciones 

forestales. Por lo tanto, dado que se encontró una influencia significativa del uso 

de la tierra sobre la diversidad alfa microbiana, esta última podría estar afectando 

indirecta y negativamente a la MES. Al estudiar todos los factores explicativos 

abióticos y bióticos juntos, se observó que, aunque el uso de la tierra puede influir 

en la MES al cambiar las características fisicoquímicas del suelo y la riqueza de 

sus comunidades, la energía ambiental podría estar impulsando directamente el 

funcionamiento del ecosistema al estimular la actividad biológica. 

Los atributos de las comunidades microbianas mostraron una influencia sobre la 

MES, particularmente la composición de la comunidad procariota. En cuanto a la 

equitatividad de la comunidad, aunque se describió que podría aumentar la MES 

y proporcionar resiliencia a los cambios ambientales (Chen et al. 2020, Yue et 

al. 2022, Zhang et al. 2022), no se pudo encontrar una asociación entre ésta y la 

MES. Por lo tanto, la presencia o ausencia de ciertas especies parece ser más 

importante para definir las funciones de un ecosistema que su abundancia 

relativa. Adicionalmente, se encontró que la composición procariota y los 

parámetros del suelo estaban asociados en el espacio. Dado que las 

características del suelo suelen determinar la composición procariota a escala 

local a través del filtrado ambiental (Martiny et al. 2006), pueden asociarse, al 

menos indirectamente, con la MES. Aunque no se pueden diferenciar los efectos 

de la composición procariota y las variables del suelo en este caso particular, se 

ha reportado previamente que la composición microbiana puede alterar la MES 

(Wagg et al. 2014, Delgado-Baquerizo et al. 2017). Por el contrario, llama la 
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atención que la riqueza de la comunidad fúngica se asoció con la MES, pero no 

su composición. En el capítulo anterior (III), se encontró que las comunidades 

fúngicas posiblemente disminuyeron su diversidad en las plantaciones forestales 

recientes a través de un fuerte filtrado ambiental, pero luego su composición 

varió estocásticamente en el tiempo. Dado que la composición de las 

comunidades fúngicas parece estar sometida a un filtrado ambiental relacionado 

con la forestación de pastizales más que con las características del suelo, sus 

rasgos funcionales podrían variar desacoplados de la variación de la MES. En 

consecuencia, el uso de la tierra podría determinar las relaciones observadas 

entre la MES y los distintos atributos de las comunidades microbianas.  

El uso de la tierra pareció ser determinante de la relación entre la composición 

microbiana y la MES. Específicamente, se observó que los phyla que se 

encuentran predominantemente en los pastizales exhibieron las asociaciones 

más fuertes con la MFef. Los pastizales se caracterizaron por los phyla fúngicos 

Ascomycota y Glomeromycota, y los phyla bacterianos Myxococcota y 

Desulfobacteria. Las especies de Glomeromycota son conocidas por estar 

asociadas con diferentes FE del suelo, pero según bibliografía no siempre 

muestran una relación positiva con todos las FE evaluadas, su relación con la 

MES puede no estar clara (Jing et al. 2015, Powell & Rillig 2018). Además, estos 

hallazgos pueden ser distorsionados dado que la región estudiada del ITS2 no 

es la más apropiada para las especies de Glomeromycota (Stockinger et al. 

2010, Kumar 2018). Por otro lado, la asociación positiva entre las especies de 

Ascomycota y la MES puede ser el resultado del cambio en la abundancia de 

este phylum entre pastizales y plantaciones. Las especies de Ascomycota son 

oligotróficas y altamente competitivas, lo que podría aumentar la actividad 

metabólica en los suelos, pero su asociación con la MES es bastante escasa en 

la literatura (Chen et al. 2020, Li et al. 2022). Con respecto a los taxones 

procariotas, los phyla Myxoccocota y Desulfobacteria son especies importantes 

del suelo altamente asociadas con la depredación y el ciclado de nutrientes 

(Louca et al. 2018, Dai et al. 2024). Con base en estos hallazgos, parece que la 

relación entre la MES y la abundancia, al menos para algunos phyla, está 

determinada principalmente por el uso de la tierra. 
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Las funciones ecológicas microbianas difirieron entre los pastizales y las 

plantaciones y se asociaron de manera diferente con las FE. Además de las FE 

medidas, las especies microbianas pueden proporcionar funcionalidad a los 

ecosistemas a través de sus rasgos y comportamientos ecológicos (Nelson et al. 

2016). En este estudio, los pastizales se caracterizaron por la presencia de las 

funciones microbianas que más se relacionaron con la MES. Por el contrario, las 

plantaciones forestales presentaron más hongos simbióticos, lo que podría 

significar que dependen de los árboles del rodal. En el sistema estudiado, la 

forestación de pastizales cambió la composición microbiana, alterando también 

los rasgos funcionales que parecen asociados con la MES, aunque ni la MES ni 

las funciones microbianas se modificaron con el tiempo transcurrido desde la 

conversión. Si bien el tiempo puede explicar algunos cambios en la composición 

de las comunidades microbianas, no cambia los atributos funcionales de las 

mismas. Por lo tanto, más que el tiempo transcurrido desde que se forestó, es el 

hecho de que se trate de un pastizal o una plantación forestal lo que parece 

determinar los cambios en la composición funcional microbiana. En resumen, 

este capítulo proporciona nueva evidencia de que las comunidades microbianas 

pueden estar vinculadas a la MES, pero fue su composición, en lugar de la 

diversidad alfa, el posible factor explicativo del funcionamiento del ecosistema. 

En general, mientras que a escala regional el clima puede explicar la variación 

en la multifuncionalidad de los ecosistemas del suelo, a escala local podría ser 

el uso de la tierra y las condiciones edáficas las que pueden terminar explicando 

el funcionamiento del suelo al determinar la composición microbiana. 
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CAPÍTULO V 

Consideraciones finales 

Entender la respuesta de la biodiversidad frente al cambio antropogénico a 

distintas escalas es una meta crucial, dado que la humanidad se encuentra 

modificando el planeta a un ritmo y escala sin precedentes (Ellis 2015). En la 

presente tesis se abordaron los patrones espaciales en las respuestas de las 

comunidades biológicas (microorganismos, artrópodos, vegetación) con el fin de 

identificar a través de ellos diferencias entre distintas regiones geográficas. Así, 

se indagó en la dinámica temporal de las comunidades para comprender su 

estado actual en el Antropoceno, lo que resulta esencial para su conservación 

futura. En este trabajo se ponderaron los factores antrópicos que hoy en día 

explican, al menos en forma comparable, patrones de biodiversidad que en un 

principio buscaron ser explicados principalmente a través de factores naturales. 

Por ello, se abordó el estudio desde una perspectiva biogeográfica pero, dado 

que cursamos una era definida por la actividad humana, se incorporó el disturbio 

antrópico como una fuerza adicional a la hora de intentar explicar la actual 

distribución de la biodiversidad. Para ello, se hizo foco principalmente en el 

ecosistema del suelo y su microbioma debido a que presentan una elevada 

importancia para la ecología teórica dado por los grandes vacíos de 

conocimiento que su estudio tiene la potencialidad de completar.  

En este trabajo se planteó estudiar el tiempo de uso forestal consecutivo como 

medida de intensificación de uso antrópico. Partiendo desde el punto donde se 

reemplaza un pastizal por una plantación forestal, se predijo que se vería un 

cambio creciente cuanto más tiempo llevaba convertido el sitio de estudio. Las 

plantaciones forestales presentaron comunidades diferenciadas con respecto al 

pastizal, asociando la actividad a una homogeneización biótica en la región. La 

diferenciación en la composición taxonómica asociada a la conversión de 

pastizal a forestación implicó también una diferenciación funcional. Sin embargo, 

aunque observamos cambios en la composición taxonómica a medida que las 

plantaciones estudiadas llevaban un mayor tiempo instaladas, sus rasgos 
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funcionales se mantuvieron similares en el tiempo. Esto se condice con la 

diferenciación en el funcionamiento de los ecosistemas según pastizales y 

forestaciones, pero sin variar los mismos entre forestaciones recientes y 

antiguas. Por lo tanto, el reemplazo de pastizales por forestaciones puede 

modificar la distribución de los ambientes y de las dinámicas y funciones 

ecosistémicas a escala regional. Aunque hay indicios de que con el tiempo las 

comunidades dentro de los hábitats antropizados puedan recuperar cierta 

heterogeneidad taxonómica espacial, no sucede lo mismo con sus funciones y 

las del ecosistema. En este trabajo de tesis, el tiempo desde la conversión como 

variable de intensidad en el uso forestal no pareció ser un factor que esté 

negativamente asociado con la biodiversidad del suelo. El reemplazo de 

ambientes naturales por aquellos antropizados altamente contrastantes genera 

respuestas de las comunidades del suelo más marcadas que aquellas asociadas 

al proceso de intensificación temporal del uso de la tierra. Sin embargo, adoptar 

una dimensión temporal en el estudio de los cambios de las comunidades en 

ambientes antrópicos permitió proponer posibles mecanismos que dan forma a 

los patrones de diversidad observados en ellos. 

Se tomaron las plantaciones forestales comerciales como estudio de caso para 

evaluar un mismo uso a través del espacio. Las plantaciones forestales 

presentan la ventaja de que las prácticas de manejo se encuentran 

estandarizadas y las especies plantadas suelen venir de semilleros industriales 

(Dykstra & Heinrich 1996, Diaz & Friedl 2018). El aumento en la proporción de 

cobertura regional de esta actividad se encuentra favorecido tanto por los 

organismos internacionales como alternativa para suplir la tasa de captura de 

carbono (Berthrong et al. 2009a), como por los nacionales (Argentina), dentro 

del plan ForestAR 2030 (Peirano et al. 2021). Esta actividad se encuentra en 

perspectiva de crecimiento, lo que implica que probablemente también aumente 

la cobertura espacial en los próximos años. Se observó que el reemplazo de 

ambientes nativos por plantaciones forestales implica un cambio en las 

comunidades que habitan el suelo, llevando a una pérdida de riqueza biológica 

y hacia la homogeneización biótica. No obstante, el uso mantenido en el tiempo 

de los rodales forestales parece ser un factor que permite la recolonización de 

especies en el sitio, aunque con rasgos funcionales similares. Sin embargo, 
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aunque presenten una dinámica propia, las plantaciones forestales ejercen un 

filtrado ambiental desde su primera instalación sobre el conjunto de rasgos 

funcionales de especies microbianas del suelo de ambientes de pastizal, que no 

permite su recuperación en el tiempo. Por lo tanto, si bien la forestación no 

recupera la composición original, al menos podría presentar valores de 

heterogeneidad y de riqueza mayores a los rodales que fueron convertidos 

recientemente. Ante la creciente demanda forestal tanto para producción 

maderera como para captura de carbono, debemos continuar investigando para 

proponer manejos que consideren el valor de conservar la diversidad en el 

Antropoceno.  

El estudio de la ecología de los microorganismos del suelo es un campo que se 

encuentra creciendo (Chu et al. 2020). Su enorme diversidad, taxonómica y 

funcional, inducen al planteo de preguntas sobre los mecanismos que sostienen 

sus patrones, los cuales suelen diferir de los de los macroorganismos. Más aún, 

su estrecha relación con los ciclos biogeoquímicos permite relacionar su 

actividad metabólica a escala celular con el funcionamiento de los ecosistemas. 

En esta tesis se identificó que las comunidades de microorganismos del suelo 

se encuentran altamente determinadas por el uso antrópico de la tierra y de las 

características ambientales del mismo. A escala regional, se halló una 

asociación entre la composición de las comunidades y las variables ambientales, 

pero no las espaciales, lo que indicaría que la región estudiada presenta una 

comunidad propia, es decir, pertenece a una misma provincia biogeográfica 

microbiana (Martiny et al. 2006). Al momento de evaluar su respuesta frente a 

las actividades antrópicas, la elevada diversidad microbiana también puede ser 

la causa por la que se observan cambios significativos en la composición, pero 

no en la riqueza a ninguna escala. Los cambios ambientales parecen ejercer un 

fuerte filtro ambiental sobre la comunidad original, pero luego otras especies del 

ensamble regional colonizan el sitio modificado. Similares respuestas fueron 

también descriptas para ensambles de invertebrados en la región (Corbelli et al. 

2015, Santoandré et al. 2019b). De igual manera, se observó que, a escala 

continental, los invertebrados y microorganismos del suelo presentaron 

respuestas similares. Esto lleva a considerar que podría existir una respuesta 

transversal, tanto en microorganismos como en algunos macroorganismos, ante 
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los cambios asociados al disturbio antrópico en una misma región. El estudio de 

la ecología microbiana frente a disturbios antrópicos se encuentra relegado en el 

continente sudamericano al comparar aquella de los macroorganismos. Incluso, 

más allá de las generalidades encontradas en este trabajo de tesis, se identificó 

que existen particularidades al momento de estudiar las respuestas de hongos y 

bacterias.  

El estudio del suelo y sus comunidades, relegado en el pasado 

fundamentalmente debido a limitaciones tecnológicas, actualmente nos permite 

encontrar nuevas respuestas que evidencian particularidades, pero a la vez, 

también generalidades ecológicas. Las preguntas inmediatas relacionadas con 

el uso de la tierra surgen desde los cambios evidentes en las condiciones 

ambientales y estructurales por sobre el nivel del suelo, pero por debajo, el 

cambio percibido por la matriz edáfica es distinto. Cambios en la composición de 

la materia orgánica modifican el conjunto de nutrientes que ingresa a la superficie 

del suelo. Asimismo, cambios en la estructura de la vegetación modifican la 

rizosfera y la exposición del suelo a la luz y la precipitación. Las comunidades 

edáficas evolucionaron en simbiosis con la vegetación del ambiente natural, 

exhibiendo un metabolismo acorde a los recursos presentes, los cuales definen 

en parte los procesos biogeoquímicos del ecosistema. Por lo tanto, el estudio de 

las comunidades del suelo nos brinda la oportunidad de estudiarlas como 

respuesta a cambios en los ecosistemas, pero también como determinantes del 

funcionamiento de los mismos. Observamos que la diversidad de las 

comunidades edáficas se encuentra tan expuesta a la influencia antrópica como 

la diversidad de las comunidades por sobre el nivel del suelo. Sin embargo, el 

suelo presenta una particular complejidad en su estudio que dificulta el 

conocimiento y la conservación de su biodiversidad. Estudiar la biodiversidad del 

suelo obliga, desde su complejidad, a tomar un enfoque ecosistémico. Esto 

permitirá desarrollar conocimientos transversales entre distintos taxones con 

distintas ecologías con el fin de preservar los ecosistemas, con sus biotas y 

funciones, en su totalidad.    

Los patrones de diversidad como los conocíamos se encuentran cambiando. A 

escala continental, el reemplazo de ambientes naturales por ambientes 

antrópicos modifica las comunidades biológicas y sus respuestas ante los 
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disturbios. La pérdida de riqueza de especies es un factor central al momento de 

estudiar el Antropoceno. Sin embargo, lo que nos desafía a pensar en las 

preguntas del futuro es la homogeneización biótica que lleva aparejado el 

disturbio humano. Sin la notoria diferencia entre las comunidades de distintos 

ambientes y lugares, los primeros investigadores científicos, como Humboldt y 

Darwin entre otros, no se habrían planteado las preguntas que sentaron las 

bases de la ecología. A través del estudio de los patrones espaciales de riqueza 

y composición de las comunidades biológicas es que podemos entender los 

mecanismos que moldean la vida en la tierra y la identidad de las regiones. Lo 

que resulta de vital importancia para profundizar el conocimiento en la teoría 

ecológica, pero también de nosotros mismos. Esta tesis aporta evidencias sobre 

cómo el uso de la tierra puede alterar patrones de diversidad a escala regional y 

continental. A gran escala, la biogeografía brinda un marco para entender por 

qué los biomas naturales se diferencian entre si al momento de responder ante 

un mismo uso de la tierra. A escala local, el reemplazo de un ambiente natural 

por uno antropizado genera profundos cambios en la composición de las 

comunidades biológicas del suelo, llegando a modificar el funcionamiento de los 

ecosistemas. Desarrollar un conocimiento científico propio para cada región es 

también una forma de preservar la diversidad. El Antropoceno nos plantea un 

cambio de paradigma con múltiples desafíos por delante para la teoría ecológica. 

Desarrollar una nueva perspectiva ecológica de la región sudamericana, 

incorporando múltiples factores, naturales y antrópicos, nos ayudará a contar con 

herramientas para conservar la biodiversidad, la que finalmente nos da nuestra 

identidad.   
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APÉNDICE 

Capítulo 2 

Proceso de búsqueda y selección 

Para encontrar artículos adecuados para nuestra pregunta, establecimos el 

objetivo de buscar artículos de acuerdo con las preguntas PICO (por sus siglas 

en inglés) establecidas de antemano: 

Población: El estudio debe incluir un muestreo de campo realizado en América 

del Sur de organismos terrestres relacionados con el suelo (invertebrados / 

plantas / microorganismos).  

Intervención: Monocultivos comerciales forestales y un hábitat natural cercano. 

Al menos 2 réplicas por tratamiento. 

Comparación: Se debe medir la riqueza taxonómica en cada sitio. 

Resultado: El estudio debe reportar resultados en términos de medias y 

desviaciones estándar sobre la riqueza taxonómica de las comunidades para el 

grupo de tratamiento (plantación forestal) y control (hábitat natural). 

En función de estos elementos, los parámetros de búsqueda fueron: 

(yungas  OR  patagonia  OR  amazon  OR  peru  OR  ecuador  OR  chaco  OR cerrado 

OR caatinga OR  bolivia  OR  chile  OR  argentina  OR  brazil  OR  uruguay  OR  paraguay 

OR  colombia  OR  (south  & america)  OR  neotropical  OR  amazona*  OR  amazonian 

OR andes OR Andean)   

AND 

(pinus  OR  eucalyptus  OR (tree  & plantation*)  OR  afforestation ) 

AND 

(diversity  OR  richness OR composition OR response OR species) 

AND 
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(invertebrate*  OR  insect*  OR  earthworm* OR  nematod* OR microorganism* 

OR  fungi  OR  bacteria  OR  spider* OR beetle* OR ant* OR protozoa* OR 

protista OR springtail* OR collembol* OR mite* OR acari OR enchytraeid* OR  

Enchytraeidae OR (soil & (organism* OR microorganism* OR microbe* OR biota 

OR biodiversity OR fauna OR flora)) OR arthropod OR microarthropod OR 

dipluran OR proturan OR symphylan OR archaea OR Pauropoda OR  

(understorey  &  plant*) OR herb* OR grass OR plant OR fern* ) 
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Figuras 

Figura S2.1 – Flujo de trabajo de PRISMA 
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Figura S2.2 – Gráfico de embudo para todo el conjunto de datos, N = 127. 
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Figura S2.3 – Regresión parcial para la edad de plantación, basada en el modelo V. El tamaño 

de los círculos representa la confianza (1/DE) de los datos meta-analíticos.  

 

Figura S2.4 – Regresión parcial para la cobertura agrícola, basada en el modelo V. El tamaño 

de los círculos representa la confianza (1/DE) de los datos meta-analíticos.  
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Capítulo 3 

Tablas 

 

Tabla S3.1 – Valores medios y, entre paréntesis, desviación estándar de las variables 

fisicoquímicas en cada tratamiento. P: pastizal; F1: rodales forestales plantados donde 

anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces 

consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces consecutivas. 

 

 

Tabla S3.2 – Coeficiente de correlación de Pearson (r) entre la disimilitud taxonómica y 

ambiental. P: pastizal; F1: rodales forestales plantados donde anteriormente tenían vegetación 

no forestal; F2: rodales forestales plantados dos veces consecutivas; F3: rodales forestales 

plantados tres o más veces consecutivas. 

Amplicón Tratamiento 

 
P F1 F2 F3 

16S 0.29 0.87 0.70 0.94 

ITS -0.74 0.44 0.21 -0.25 

          

 

 

 

 

 

 

 

 
P F1 F2 F3 

pH 6.23 (1.05) 5.42 (0.56) 5.46 (0.41) 5.67 (0.66) 

MOS 2.57 (1.30) 3.03 (1.40) 2.45 (1.24) 2.25 (1.38) 

CIC 14.90 (3.94) 20.20 (5.27) 16.40 (6.57) 15.80 (4.25) 

NT 0.15 (0.06) 0.16 (0.06) 0.15 (0.05) 0.14 (0.07) 

P 11.10 (8.54) 6.83 (5.27) 9.01 (5.89) 7.06 (3.46) 
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Tabla S3.3 – Parámetros de envfit para los ordenamientos del 16S e ITS. 

Ordenamiento 16S       

 NMDS1 NMDS2 R2 Pr(>r) 

Vgt.cob 0.14 0.98 0.68 0.001 

Hoj.cob -0.10 -0.99 0.75 0.001 

Hoj.prof -0.026 -0.99 0.65 0.001 

pH 0.78 0.62 0.52 0.001 

MOS 0.90 -0.42 0.22 0.012 

NT 0.89 -0.44 0.27 0.006 

P 0.36 0.93 0.10 0.139 

CIC 0.75 -0.65 0.35 0.001 

Arena -0.89 0.43 0.40 0.001 

Arcilla 0.94 -0.32 0.49 0.001 

Limo 0.84 -0.52 0.26 0.005 

Permutación: libre 
   

Número de permutaciones: 999 
  

Ordenamiento de ITS       

 
NMDS1 NMDS2 R2 Pr(>r) 

Vgt.cob 0.66 -0.75 0.31 0.002 

Hoj.cob -0.64 0.76 0.41 0.001 

Hoj.prof -0.54 0.83 0.45 0.001 

pH 0.80 -0.58 0.12 0.083 

MOS -0.97 0.23 0.02 0.602 

NT -0.98 0.14 0.03 0.504 

P -0.01 -0.99 0.01 0.729 

CIC -0.99 0.07 0.12 0.098 

Arena 0.83 -0.54 0.17 0.037 

Arcilla -0.60 0.79 0.17 0.037 

Limo -0.97 0.23 0.13 0.075 

Permutación: libre 
   

Número de permutaciones: 999 
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Tabla S3.4 – Riqueza media observada por tratamiento por phyla. P: pastizal; F1: rodales 

forestales plantados donde anteriormente tenían vegetación no forestal; F2: rodales forestales 

plantados dos veces consecutivas; F3: rodales forestales plantados tres o más veces 

consecutivas. 

Phyla Tratamiento 

16S P F1 F2 F3 

Proteobacteria  687.5 696.2 684.2 683.0 

Actinobacteriota 518.5 516.6 518.1 525.6 

Acidobacteriota  612.5 595.2 601.4 588.1 

Verrugomicrobiota 307.6 327.6 316.8 311.2 

Firmicutes  103.1 109.8 104.4 102.2 

Cloroflexi 302.5 288.5 290.6 290.5 

Myxococcota  244.5 232.6 233.6 240.4 

Gemmatimonadota   167.9 169.0 172.0 168.8 

Bacteroidota   292.7 282.2 281.7 282.5 

Crenarchaeota (Archaea) 13.0 12.6 10.3 11.8 

ITS 
    

Ascomycota 788.6 623.6 652.3 639.0 

Basidiomycota 203.1 164.1 174.3 172.2 

Rosellomycota 9.2 6.4 7.5 7.4 

Chytridiomycota 32.8 21.6 22.5 26.7 

Mucoromycota      7.2 4.8 6.5 6.2 

Entorrhizomycota 2.2 1.5 0.6 1.4 

Glomeromycota 15.0 12.5 14.7 11.1 

Mortierellomycota 5.3 3.4 4.6 4.6 

Kickxellomycota 0.8 0.1 0.4 0.8 
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Tabla S3.5 – Parámetros modelos de ANOVA sobre las diferencias en la riqueza de las 

comunidades procariotas y fúngicas. GL: Grados de libertad. 

  F GL  p 
Comunidades 

procariotas    

Riqueza total 0.05 35 0.98 
Riqueza endémicas 1.12 35 0.35 

Riqueza ubicuas 28.07 34    <0.001 

    

Comunidades fúngicas    

Riqueza total 2.67 35 0.06 
Riqueza endémicas 1.37 35 0.26 

Riqueza ubicuas 19.8 34 <0.001 
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Figuras 

 

Figura S3.1 – Curvas de acumulación de especies. a) ASV 16S, b) ASV ITS 
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Capítulo 4 

Tablas  

Tabla S4.1 – Características funcionales de las especies procariotas y fúngicas. 

Rasgos funcionales 

procariotas 

Rasgos funcionales 

fúngicos 

Fotoheterotrofía Patótrofo  

Cianobacterias fotosintéticas  Patógeno animal 

Fijación de nitrógeno   Parásito briófito 

Metanotrofía   Endófito clavicipitáceo 

Metanogénesis   Parásitos de racimos 

Xilanólisis   Parásito de líquenes 

Desnitrificación de nitratos   Patógeno de plantas 

Quitinólisis Saprótrofo  
Celulólisis   Saprótrofo de estiércol 

Patógenos humanos   Saprótrofo de hojas 
Parásitos animales o 

simbiontes   Saprótrofo de plantas 

Parásitos intracelulares 
  Saprótrofo de suelo 

Depredador o exoparásito   Saprótrofo indefinido  

   Saprótrofo de madera  

 Simbiótrofa  

  Ectomicorrizas 

  Micorrizas Ericoides 

  Endofitos  

  Epífitos  

  Liquenizados  
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Tabla S4.2 – Detalles de los modelos lineales evaluados.  

Modelo   Estimador ES p Valor R2adj Df 

 
MFef~Uso del suelo + Intensidad   0.04 33 

 Intercepto 1.86 0.27 1.21E-07   

 

 
Uso del 
suelo (P) 0.46 0.32 0.18   

 

 
Intensidad 0.04 0.12 0.76   

       

MFef~S.16s + S.ITS    0.01 33 

 Intercepto 1.37 1.04 0.2   

 

 
S.16s 6.01E-05 2.91E-04 0.84   

 

 
S.ITS 4.40E-04 3.79E-04 0.25   

       

MFef~Eve.16s+Eve.ITS    0.01 33 

 Intercepto -23.09 56.08 0.68   

 

 
Eve.16s 9.67 6.71 0.16   

 

 
Eve.ITS 16.42 58.02 0.78   
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Tabla S4.3 – Puntuaciones de especies en el RDA.  

 

Species scores
RDA1 RDA2 RDA1 RDA2

Prokaryotic species Fungal Species

Abditibacteriota 4.58E-03 3.31E-03 Aphelidiomycota 1.50E-03 2.93E-03

Acidobacteriota -6.74E-02 -4.95E-02 Ascomycota -2.66E-01 5.03E-02

Actinobacteriota 1.33E-01 8.81E-02 Basidiomycota 3.80E-01 -5.79E-02

Armatimonadota -3.16E-03 -8.87E-04 Blastocladiomycota -5.65E-03 2.43E-03

Bacteroidota -1.63E-02 -3.98E-03 Chytridiomycota -4.02E-02 -5.53E-03

Bdellovibrionota -3.96E-03 -1.03E-02 Entorrhizomycota -7.52E-02 1.19E-02

Campylobacterota 1.13E-03 -2.93E-03 Glomeromycota -2.55E-02 8.42E-03

Chloroflexi -6.99E-02 -4.21E-03 Kickxellomycota 5.87E-03 6.44E-03

Crenarchaeota 3.65E-02 -2.28E-02 Monoblepharomycota 2.17E-03 -3.29E-03

Cyanobacteria -2.28E-02 -1.38E-02 Mortierellomycota 2.77E-03 1.89E-02

Dadabacteria -1.05E-03 -9.08E-04 Mucoromycota 6.06E-03 -1.83E-02

Deferrisomatota -1.80E-03 -2.12E-03 Rozellomycota 1.76E-02 -6.82E-03

Deinococcota -9.53E-04 6.17E-04 Zoopagomycota 3.45E-04 1.82E-05

Dependentiae 2.90E-03 -2.82E-03

Desulfobacterota -2.20E-02 2.99E-03

Elusimicrobiota -1.99E-03 -3.70E-03

Entotheonellaeota 3.83E-02 3.51E-02

Euryarchaeota -5.41E-03 -2.48E-03

FCPU426 -4.15E-03 -1.31E-03

Fibrobacterota -1.29E-02 -6.64E-04

Firmicutes -1.38E-01 -1.41E-01

Fusobacteriota -1.57E-03 7.63E-04

GAL15 8.43E-03 -3.44E-03

Gemmatimonadota 2.35E-02 1.83E-02

Halanaerobiaeota -5.16E-05 -3.36E-04

Halobacterota -9.56E-03 -1.80E-03

Hydrogenedentes -1.31E-03 5.96E-04

Latescibacterota 8.10E-03 1.46E-02

MBNT15 2.35E-04 5.62E-03

Methylomirabilota 7.39E-03 1.35E-02

Micrarchaeota -6.94E-04 -6.02E-05

Myxococcota -4.38E-02 3.28E-02

Nanoarchaeota -1.19E-02 -3.41E-03

NB1-j -4.79E-03 1.00E-02

Nitrospirota 5.56E-03 -1.63E-03

Patescibacteria 1.20E-02 -1.27E-03

Planctomycetota -8.46E-03 -6.41E-04

Proteobacteria 1.06E-02 1.33E-02

RCP2-54 -1.19E-03 -1.40E-02

SAR324 clade(Marine group B) -2.32E-03 -6.73E-03

Spirochaetota -6.26E-03 2.25E-03

Sumerlaeota -2.65E-03 -4.88E-03

Sva0485 -1.01E-03 -2.87E-03

Thermoplasmatota -5.41E-03 -1.17E-02

Verrucomicrobiota 2.42E-02 5.16E-02

WPS-2 -1.43E-03 -1.82E-02

WS2 -1.28E-03 -1.35E-03

WS4 -4.73E-03 1.35E-03

Zixibacteria -1.32E-04 -8.57E-04

Especies bacterianas Especies fúngicas 
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Figuras 

Figura S4.1 – Ordenamiento basado en el RDA de acuerdo con el a) escalamiento 1 y b) 

escalamiento 2. Desco: Tasa de descomposición; OM: Materia orgánica; TN: Nitrógeno total; P: 

Fósforo; DNA: Concentración de ADN; EffMF: Multifuncionalidad efectiva. 

Desco 

Desco 
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