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RESUMEN 

El cambio de uso de suelo se ha identificado como una de las amenazas más graves a la 

biodiversidad y el bosque templado ha sido de los ecosistemas más afectados. La agricultura es 

un uso de suelo muy intensivo. Sin embargo, se conoce muy poco sobre cómo la conversión de 

bosque templado de alta montaña a suelos de cultivo afecta a la microbiota del suelo. En este 

trabajo se utilizaron técnicas metagenómicas de tipo shotgun para analizar la diversidad 

taxonómica y funcional, la estructura taxonómica y las redes de interacción de las comunidades 

microbianas de suelos de bosque con dos tipos de vegetación, es decir, de encino y pino-encino, 

y de cultivo del Parque Nacional La Malinche. 

En general, los suelos mantuvieron su riqueza de especies microbianas después del cambio de 

uso de suelo y no afectó a la diversidad de Archaea, sin embargo, la diversidad bacteriana a los 

diferentes órdenes de q, disminuyó entre un 45 y 55% cuando el bosque de encino fue convertido 

a cultivo y entre un 65 y 75% cuando el bosque de pino encino fue convertido a cultivo. La 

pérdida de la diversidad bacteriana se correlacionó positivamente (R2=0.41) con el 10-25% de 

pérdida de diversidad funcional a diferentes órdenes de q. Se esperaba una tendencia similar a 

la disminución de diversidad bacteriana en las comunidades de virus de DNA, por ser sus 

huéspedes potenciales, sin embargo, se encontró mayor diversidad viral en los suelos de cultivo 

que de bosques.  

Con respecto al efecto del cambio de uso de suelo de bosque a cultivo en la estructura 

taxonómica de la microbiota del suelo, el análisis diferencial de  abundancia mostró que  los 

phyla Thaumarchaeota y Gemmatimonadetes aumentaron en los suelos de cultivo 

independientemente del tipo de vegetación original, mientras que, Bacteroidetes, Fusobacteria 

y Acidobacteria disminuyeron cuando el bosque de encino se convirtió a cultivo, y Chlamydiae 

cuando el bosque de pino-encino. Todas las especies de Bacteroidetes diferencialmente 

abundantes entre suelos de bosque y cultivo disminuyeron en los suelos de cultivo, mientras 

que, las especies pertenecientes al phylum Actinobacteria aumentaron. En general, especies del 

género Bradhyrhizobium fueron más abundantes en suelos de bosque y especies de 

Stenotrophomonas y Raoultella dominaron en los suelos de cultivo. El cambio de uso del suelo 



 

disminuyó el contenido de nitrógeno total y el contenido de carbono orgánico, dos 

características que definen a la comunidad microbiana. En el cambio de uso de suelo del bosque 

de pino-encino también disminuyeron significativamente el pH y los contenidos de limo y 

arcilla, en tanto aumentó el contenido de arena.  

Por último, se determinó cómo el cambio de uso de suelo afecta a las interacciones ecológicas 

potenciales entre los microorganismos del suelo mediante un análisis de redes basado en 

proporcionalidades. En los suelos de cultivo se encontraron 4.5 veces más conexiones y más 

cercanas que en los de bosque. La intersección de las redes mostró un fuerte rearreglo de las 

interacciones cuando cambia el uso del suelo. Esto podría demostrar que las relaciones en suelos 

de bosque son más específicas que en el suelo de cultivo y que éstas mantienen equilibrios 

dentro del ecosistema. 
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INTRODUCCIÓN 

Cerca del 31% de la superficie terrestre, es decir 4,060 MHa, son bosques (FAO 2020). 

Actualmente, los bosques están bajo gran presión antropogénica y su degradación ha disminuido 

los servicios ecosistémicos que proveen. Prácticas antropogénicas como cultivos intensivos, 

monocultivos, tala inmoderada de especies, explosión demográfica, entre otras, son las 

principales causas del cambio de uso de suelo (Ceja 2008). Se ha documentado que el cambio 

de uso del suelo, en especial para agricultura y pastoreo, ha ocasionado la pérdida de casi la 

mitad de los pastizales y cerca de un tercio de los bosques naturales en el mundo (Machovina y 

cols. 2015). La pérdida de los bosques es de suma importancia pues almacenan cerca del 80% 

del carbono de la superficie terrestre y más del 50% del carbono orgánico total (Bhattacharya y 

cols. 2016). Los bosques, además, ofrecen otros servicios como la productividad primaria, el 

ensamblaje de especies, dan estructura a la vegetación, el reciclaje de nutrientes, sirven de 

hábitat para fauna, entre muchos otros (Trumbore y cols. 2015). Uno de los bosques más 

afectados es el bosque templado. En Norteamérica, aproximadamente el 99% de los bosques 

templados ha tenido un manejo intensivo, se ha convertido a agricultura o a pastoreo, o ha sido 

degradado y/o fragmentado (Tyrrell y cols. 2012).  

Algunas regiones son especialmente importantes debido a su biodiversidad y se encuentran 

normalmente entre gradientes ambientales y en regiones de transición ecológica (Brooks y cols. 

2001). Un ejemplo es la zona de transición Neártica-Netropical o Zona de Transición Mexicana 

(ZTM) que corresponde a la transición biogeográfica de las regiones Neártica y Neotropical. La 

ZTM es una de las regiones con mayor diversidad biológica en el mundo debido a su geología, 

a su geografía y a  diferentes historias evolutivas que convergieron en esta área (Halffter y 

Morrone 2017, Martínez-Falcón y cols. 2018). La ZTM comprende un gradiente de diferentes 

climas y al menos el 20% de sus especies de vertebrados son endémicas de la región (Ceballos 

y García 2013, Martínez-Falcón y cols. 2018). Lamentablemente, en México se perdieron 2.6 

MHa de bosque templado en casi 20 años (1993-2002) y la ZTM ha sido una de las regiones 

más afectadas debido al cambio de uso del suelo por actividades agrícolas o de pastoreo 

(Sánchez-Colón y cols. 2009). 
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Un caso de degradación de suelos es el Parque Nacional La Malinche (PNLM) o Matlalcuéyetl. 

El PNLM está ubicado en la zona central oriente de México y forma parte de la cordillera 

neovolcánica dentro de la ZTM. Aunque el PNLM es un Área Natural Protegida desde 1938, el 

60% de su superficie está dedicada a actividades antropogénicas: forestal, pecuario y agrícola 

(Arriaga y cols. 2000). Debido al cambio de uso y cobertura de suelo, así como por las presiones 

que ejercen las comunidades aledañas a la zona, el PNLM ha sido catalogado como un Área 

Natural Protegida no efectiva (Figueroa y Sánchez-Cordero 2008). Entre los ecosistemas 

presentes en el PNLM se encuentra el bosque templado, por lo que el PNLM es un buen modelo 

para estudiar los cambios en la estructura de las comunidades microbianas cuando ocurre un 

cambio de uso de suelo, pues preserva bosque conservado cerca de zonas de agricultura. 

Cambio de uso de suelo y su impacto en la biodiversidad 

El cambio de uso de suelo se ha identificado como una de las amenazas más severas para la 

biodiversidad (Sala y cols. 2000, Tsiafouli y cols. 2015) y la pérdida de biodiversidad es uno de 

los principales impulsores del cambio en los ecosistemas (Hooper y cols., 2012). El cambio de 

uso de suelo provoca cambios en los factores ambientales, como la intensidad de la luz incidente, 

la estructura del suelo, la cantidad de nutrientes, la temperatura, la humedad, entre otros (Zhang 

y cols. 2016). La conversión de los bosques a sistemas agrícolas altera las propiedades físicas, 

químicas y biológicas del suelo, cambia la cantidad y calidad de los insumos de carbono 

orgánico, altera el reciclaje de nutrientes y estimula la descomposición del carbono orgánico del 

suelo (Murty y cols. 2002). Además, la conversión de bosque a campos de cultivo ha causado 

la pérdida del 73% de los bosques a nivel global (Hosonuma y cols. 2012). El cambio en el uso 

de la tierra, el manejo intensivo del suelo y las presiones asociadas, por ejemplo los cambios en 

las propiedades del suelo, reducen la riqueza y abundancia de especies macroscópicas 

comparado con sitios de vegetación primaria (Butchart 2010, Ripple y cols. 2015, Newbold y 

cols. 2015, 2016). Por ejemplo, el aumento de la intensidad del uso del suelo de cultivos de 

Europa disminuyó la diversidad taxonómica y funcional de la fauna, así como el nivel trófico 

promedio de las redes tróficas del suelo (Tsiafouli y cols. 2015).  
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No sólo la diversidad sobre suelo de un ecosistema es importante, sino también la microbiota 

bajo el suelo. Los microorganismos del suelo son muy abundantes y diversos. Se estima que 

existen hasta 109 células y 104 especies por gramo de suelo, y el tamaño de la biomasa 

microbiana del suelo, alrededor de 1000 kg C ha-1, es comparable con la biomasa sobre el suelo 

(Fierer 2017). La comunidad microbiana del suelo, además, juega un papel muy importante en 

muchas funciones como en el reciclaje de nutrientes, en los ciclos biogeoquímicos, en la 

productividad de las plantas, e impactan en la regulación del clima, por lo que es esencial para 

mantener la integridad de los ecosistemas terrestres (Griffiths y Philippot 2013). Sin embargo, 

existe poco conocimiento de su diversidad.  

Medir la diversidad biológica en un ecosistema, más allá de su valor intrínseco, es un indicador 

valioso de si los ecosistemas que benefician a las sociedades humanas y a las economías tienen 

el potencial de mantener su resiliencia y funcionamiento (Díaz y cols. 2006). Una de las 

hipótesis más ampliamente aceptada es que la disminución en la estabilidad de los ecosistemas 

es en gran medida consecuencia de la pérdida de la diversidad biológica (Loreau y cols. 2002). 

Esta hipótesis se basa en la idea intuitiva que la probabilidad de encontrar especies capaces de 

adaptarse a condiciones cambiantes es mayor en los ecosistemas más diversos, permitiendo el 

funcionamiento de los ecosistemas.  

El cambio de uso de suelo causa presiones a largo plazo en el ecosistema del suelo. La 

disminución en la riqueza de especies vegetales causada por el cambio de uso de suelo puede 

inducir la pérdida de diversidad de microorganismos bajo suelo, debido a que las especies 

microbianas especialistas tendrían un limitado rango de nutrientes para metabolizar u 

organismos para alimentarse (De Deyn y Van Der Putten 2005). También, es muy probable que 

la pérdida de diversidad bajo suelo tenga efectos negativos tanto en el ambiente como en la 

sustentabilidad de la producción agrícola debido a la alteración de las funciones microbianas 

(Tardy y cols. 2014). Bosques de alta montaña de la ZTM se han convertido a campos de cultivo 

causando pérdidas en las reservas de carbono, alteraciones en las propiedades del suelo y en las 

comunidades microbianas del suelo (Bravo-Espinosa y cols. 2014, Gómez-Acata y cols. 2016, 

Fusaro y cols. 2019). 
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Cambio de uso de suelo y establecimiento de un nuevo estado en las comunidades bacterianas. 

El estudio de la diversidad y estructura de las comunidades bacterianas cuando experimentan 

una perturbación es primordial. El cambio de uso de suelo altera las comunidades vegetales, las 

cuales, no solo capturan la energía que sustenta la producción primaria en los ecosistemas 

terrestres y tienen un papel fundamental en el ciclo del carbono, también interactúan de forma 

directa con las comunidades microbianas bajo suelo (McKinley 2019). La respuesta de las 

comunidades microbianas al cambio de uso de suelo es compleja y deriva en una comunidad 

microbiana diferente en términos taxonómicos y funcionales (Mendes y cols. 2015). La 

diversidad también es dependiente de los mismos impulsores que afectan la estabilidad del 

ecosistema. Así, se ha observado que el establecimiento de un nuevo estado de la comunidad 

microbiana del suelo depende de características edáficas como la relación C:N en el suelo, 

contenido de arena y pH (Fierer y Jackson 2006, Kuramae y cols. 2014). La vegetación también 

es un factor determinante para el establecimiento del nuevo estado de la comunidad microbiana 

a través de recursos de entrada al suelo, así como la influencia de las comunidades bacterianas 

a través de la especificidad de las interacciones rizosféricas (Marschner y cols. 2004, Schlatter 

y cols. 2018). El tercer componente que puede influenciar el nuevo estado, es la comunidad por 

sí misma debido a que un cambio en la disposición de recursos, puede llevar a los miembros 

con un estilo de vida generalista a inhibir el crecimiento de miembros especialistas (Russel y 

cols. 2017). Por lo que la presencia de uno o algunos miembros de la comunidad, y no la 

diversidad, es frecuentemente un determinante para la estabilidad del ecosistema y cada 

ecosistema tendrá su propio miembro clave (Ives y Carpenter 2007). Además, las poblaciones 

de especies dentro de una comunidad interactúan una con otra y los cambios en el arreglo y 

complejidad de las comunidades microbianas del suelo impacta en las relaciones ecológicas 

entre especies y entre procesos metabólicos (Ives y Carpenter 2007). Una combinación de 

cambios en la diversidad, las propiedades del suelo, nueva vegetación, interacciones 

microbianas y la retroalimentación entre ellos conducirán en conjunto a un nuevo estado en las 

comunidades microbianas cuando ocurre el cambio de uso de suelo.  

Aunque el nuevo estado, es decir, la respuesta de la comunidad ante la perturbación, 

frecuentemente es sitio específico, se ha observado que las interacciones entre los 
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microorganismos del suelo no son aleatorias y que coocurren con un cierto patrón (Barberán y 

cols. 2012), por lo que esos patrones pueden servir como indicadores del efecto del cambio de 

uso de suelo. Los análisis de interacciones ecológicas a través de redes de correlación pueden 

aportar información sobre cómo la estructura de la comunidad cambia a través del tiempo 

(Brisson y cols. 2019) o para identificar especies clave que podrían jugar roles importantes en 

la estructura de la comunidad microbiana (Shi y cols. 2016).  

En esta investigación se utilizaron técnicas metagenómicas de tipo shotgun para caracterizar el 

microbioma del suelo de bosque con dos tipos de vegetación, es decir, encino y pino-encino, y 

de campos de cultivo de maíz dentro del perímetro del PNLM para analizar el efecto del cambio 

de uso de suelo forestal a agrícola sobre diferentes aspectos de la microbiota del suelo. El 

microbioma se refiere a la colección de genomas de los microorganismos que conforman una 

comunidad. Esta tesis está dividida en tres capítulos donde se reporta el efecto del cambio de 

uso del suelo sobre la diversidad taxonómica y funcional (capítulo 1), sobre la estructura 

taxonómica de la comunidad microbiana (capítulo 2) y sobre las interacciones ecológicas 

potenciales entre grupos taxonómicos y entre genes codificantes de proteínas de las 

comunidades microbianas del suelo. 
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JUSTIFICACIÓN 

La ecología de las comunidades microbianas del suelo en bosque templado de alta montaña ha 

sido poco estudiada, y dado que las comunidades microbianas son una pieza fundamental en los 

servicios ecosistémicos, en este trabajo se investigó cómo afecta el cambio de uso de suelo de 

bosque a cultivo diferentes aspectos ecológicos de las comunidades microbianas del suelo como 

son: su diversidad, estructura, composición, potencial funcional e interacciones ecológicas. 

Todo esto, con un gran nivel de detalle a través de técnicas metagenómicas. 
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OBJETIVOS 

 

Objetivo general 

Determinar el efecto de cambio de uso de suelo forestal a agrícola sobre la diversidad, la 

estructura taxonómica y las interacciones ecológicas de las comunidades microbianas de bosque 

templado de alta montaña de dos tipos de vegetación del Parque Nacional La Malinche 

Objetivos específicos 

Determinar la composición microbiana y de genes codificantes de proteínas de suelos forestales 

y de suelos agrícolas del PNLM mediante técnicas metagenómicas. 

Comparar la diversidad taxonómica y funcional y la estructura taxonómica de las comunidades 

microbianas de suelos forestales de dos tipos de vegetación y suelos agrícolas del PNLM. 

Determinar el efecto del cambio de uso del suelo de bosque de encino y de pino-encino a zona 

agrícola sobre las propiedades fisicoquímicas de suelos del PNLM y su relación con los cambios 

en la estructura de las comunidades microbianas. 

Determinar el efecto del cambio de uso del suelo de forestal a agrícola sobre las interacciones 

ecológicas potenciales entre especies microbianas del suelo. 
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CAPÍTULO 1: Efecto del cambio de uso de suelo sobre la diversidad taxonómica y funcional 

del microbioma del suelo de bosque templado de encino y de pino-encino. 

 

1.1 Antecedentes 

 

Se han observado efectos contrastantes del cambio de uso del suelo sobre la diversidad 

taxonómica de las comunidades bacterianas del suelo en diferentes ecosistemas. Por ejemplo, 

Lee-Cruz y cols. (2013) estudiaron el efecto del cambio de uso del suelo de bosque tropical a 

plantación de palma de aceite sobre las comunidades de bacterias del suelo. La conversión de 

bosques primarios a plantaciones de palma indujo la pérdida de especies y las comunidades 

bacterianas fueron más heterogéneas en los suelos de las plantaciones de palma que en las de 

los bosques. En el mismo sentido, Amoo y Balalola (2019) compararon las comunidades 

bacterianas de suelos de bosques nativos y de plantaciones adyacentes de pino, con el objetivo 

de determinar los efectos del cambio de uso del suelo. La diversidad bacteriana de los bosques 

nativos fue más alta que la encontrada en las plantaciones comerciales. Por otro lado, diversas 

investigaciones han evaluado el impacto de la conversión de la selva tropical semidecidua 

amazónica y pastizales naturales a suelos de cultivo en la composición y estructura del 

microbioma del suelo mediante estrategias metagenómicas ( Mendes y cols. 2015, Castañeda y 

Barbosa 2017, Goss-Souza y cols. 2017, Kroeger y cols. 2018). Estos estudios encontraron que 

los suelos de cultivo fueron similares o más diversos que el ecosistema original y que la 

redundancia funcional supera la transformación que sufre el ecosistema. En todos los estudios 

mencionados anteriormente han determinado la diversidad mediante índices de Shannon y 

Simpson que, si bien nos acercan al entendimiento de la diversidad, no la cuantifican. En este 

sentido, los números efectivos o números de Hill permiten comparar la magnitud de la 

diversidad entre dos comunidades (Moreno y cols. 2011).  

Si bien, los análisis en bosques húmedos, selva tropical y pastizales han sido considerables, el 

efecto en la biodiversidad del suelo cuando un bosque templado de alta montaña es convertido 

a suelo de cultivo aún no ha sido investigado. Dado que las condiciones ambientales y la 
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vegetación son diferentes y que la respuesta de las comunidades puede ser sitio-específica, es 

difícil predecir el efecto del cambio de uso del suelo en un bosque templado. También, es posible 

que bosques con diferente tipo de cobertura vegetal de la misma región puedan tener respuestas 

diferentes. 

En este capítulo se reporta la diversidad taxonómica de Bacteria, Archaea y Virus de DNA y la 

diversidad funcional expresada en número efectivo de especies y número efectivo de funciones, 

respectivamente, de suelos de bosque de encino y de pino-encino y de suelos de cultivo 

convertidos a partir de estos dos tipos de bosque. Esto, con el objetivo de determinar el efecto 

del cambio de uso del suelo sobre la diversidad taxonómica y funcional de bosque templado a 

cultivo. 

1.2 Pregunta de investigación (PI), Hipótesis (H) y predicciones (P) 

PI: ¿Cómo afecta el cambio de uso del suelo a la diversidad taxonómica y funcional de las 

comunidades microbianas del suelo de bosque templado? 

H1: El cambio de uso del suelo de bosque a cultivo afecta negativamente a la diversidad 

taxonómica de especies microbianas del suelo. 

P1: Existe mayor número efectivo de especies de Bacteria, Archaea y Virus de DNA en suelos 

de bosque de pino-encino y de encino que en suelos que cambiaron de uso a cultivo. 

H2: El cambio de uso del suelo de bosque a cultivo afecta negativamente a la diversidad 

funcional del suelo. 

P2: Existe mayor número efectivo de funciones en suelos de bosque de pino-encino y de encino 

que en suelos que cambiaron de uso a cultivo. 
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1.3 Metodología 

 

1.3.1 Sitio de estudio 

El suelo se muestreó en el PNLM localizado en la zona este central de México que forma parte 

de la ZTM. Los ecosistemas en el PNLM son bosques de alta montaña con diferente cobertura 

vegetal: pino (Pinus L.), abeto (Abies Mill.), encino (Quercus L.) y pino-encino. Debido a que 

más del 60% de su superficie se ha modificado por actividades antropogénicas el PNLM es 

considerado un área natural protegida no efectiva (Arriaga y cols. 2000). Se muestrearon cuatro 

sitios diferentes y cuatro ecosistemas del PNLM, es decir, bosque de encino (OF, por su 

acrónimo en inglés), bosque de pino-encino (POF), bosque de encino convertido a suelo de 

cultivo (OFtA) y bosque de pino encino convertido a suelo de cultivo (POFtA). El muestreo de 

los suelos se realizó el 16 y 17 de noviembre de 2016. La clasificación de los suelos fue cambisol 

y al tiempo del muestreo, todos los suelos de agricultura estaban cultivados con maíz (Zea mays 

L.). Se realizó un muestreo sistemático de los 0-20 cm del horizonte superior del suelo de 

acuerdo con Petersen y Calvin (1986). Cada ecosistema se muestreó por triplicado (n=3) y el 

número de muestras se mantuvo en los análisis de laboratorio (N=12). La información de los 

sitios de muestreo puede observarse en la tabla 1 y la localización geográfica en el PNLM en la 

figura 2.  

Tabla 1 Información del sitio de muestreo. 

Ecosistema OF OFtA POF POFtA 

Coordenadas 

geográficas 

19°19´33.8” N 

98°03´06.6” O 

19°19´41.2” N 

98°02´59.2” O 

19°13´16.5” N 

98°07´21.4” O 

19°14´22.3” N 

98°07´11.0” O 

Altitud (msnm) 2,699 2,677 2,708 2,700 

Precipitación 

media anual (mm) 

721-857 

Temperatura 

media anual (°C) 

6.4-7.2 

Clasificación 

climática de 

Köppen 

Cb´(w2) 

Clasificación del 

suelo 

Cambisol 
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Figura 1 Localización geográfica de los sitios de muestreo por ecosistema. Bosque de encino 

(OF), Bosque de Pino-Encino (POF), Bosque de Encino convertido a cultivo (OFtA) y Bosque 

de Pino-Encino convertido a cultivo (POFtA). El número representa la réplica por ecosistema 

muestreado. 

1.3.2 Extracción y secuenciación del DNA metagenómico (Shotgun) 

La técnica de secuenciación shotgun consiste en la extracción del DNA metagenómico y su 

secuenciación masiva (Escobar-Zepeda y cols. 2015). Se obtuvo DNA metagenómico a partir 

de 30 g de suelo de cada una de las 12 muestras. La extracción de DNA se realizó por lisis 

química y lisis enzimática (Chávez-Romero y cols. 2016). Se eliminaron los ácidos húmicos y 

fúlvicos de 60 submuestras de 0.5 g de suelo mediante lavados con pirofosfato de sodio 

decahidratado 0.15 M y regulador de fosfatos 0.15 M pH 8 y se realizaron la extracción de DNA. 

Se realizaron un total de 1,152 extracciones. El DNA obtenido se mezcló y purificó en columnas 

de Sephadex One-step Removal Zymo-Spin™ IV-HRC (Zymo Research, E.E.U.U.). El DNA 

purificado se cuantificó con el Quant-iT™ PicoGreen® dsDNA (Invitrogen, E.E.U.U.) en un 

fluoroespectrómetro NanoDropTM 3300 (Thermo Scientific, E.E.U.U.). 

La generación de la librería de DNA metagenómico se realizó con el Nextera DNA Sample prep 

kit Illumina Compatible (Epicentre, E.E.U.U.). La secuenciación se realizó en un HiSeq 4000 
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(Illumina Inc., E.E.U.U.) por Macrogen Inc. (Seul, República de Korea) siguiendo el protocolo 

HiSeq 3000 4000 System User Guide Document # 15066496 v04 HCS 3.3.52. Las secuencias 

obtenidas fueron tipo paired end con una longitud de 101 bases. 

1.3.3 Análisis bioinformáticos 

Las secuencias crudas obtenidas de la secuenciación se recortaron en base a su calidad con el 

software Trimmomatic v0.36 (Bolger y cols. 2014), es decir, se conservaron para análisis 

posteriores aquellas secuencias con longitud mayor a 36 nucleótidos y una calidad mayor a 23 

en la escala de PHRED (Q>23). Las secuencias paired-end con buena calidad se analizaron para 

su clasificación taxonómica con el clasificador “Kraken Taxonomic Sequence Classification 

System” en su versión 2.0 (Wood y Salzberg, 2014). La abundancia a diferentes niveles 

taxonómicos se determinó con Bracken en su versión 2.0 (Lu y cols. 2017). Para el análisis 

funcional, las secuencias con buena calidad fueron ensambladas de novo con el ensamblador 

MEGAHIT v1.1.3 para obtener contigs ( Li y cols. 2016). Los contigs fueron comparados con 

BLASTX contra la base de datos RefSeq de proteínas no redundantes con el alineador de 

secuencias DIAMOND (Buchfink y cols. 2014). Se hizo la anotación con MEGAN v6.13.1 

(Huson 2015) usando la clasificación SEED. La clasificación SEED es una categorización 

jerárquica de funciones organizada en 5 niveles de subsistemas, cada subsistema agrupa roles 

funcionales que conforman una vía metabólica, un complejo o una clase de proteínas (Overbeek 

y cols. 2005). 

1.3.4 Determinación de la diversidad 

Los números efectivos de Archaea, Bacteria y Virus de DNA, así como de los subsistemas 

funcionales 1 y 2, se calcularon usando las abundancias de genes y contigs metagenómicos. Los 

porcentajes de traslape y recambio de especies o funciones se determinaron a través de la 

partición multiplicativa de la diversidad beta. El perfil de la diversidad alfa a los órdenes de 

diversidad q=0, 1, 2, 3 y 4 de las comunidades del suelo y la tasa de traslape y recambio a q=0, 

1 y 2 entre comunidades fueron obtenidos con en el script en R “Metagenome Diversity” (Ma y 
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Li, 2018). La proporción de diversidad que comparten en tamaño las comunidades del suelo de 

bosque y de cultivo se calculó como describen Moreno y cols. (2011), con la ecuación 1 

Ecuación 1 

𝑃𝑜𝑟𝑐𝑒𝑛𝑡𝑎𝑗𝑒 𝑑𝑒 𝑐𝑎𝑚𝑏𝑖𝑜 𝑑𝑒 𝑑𝑖𝑣𝑒𝑟𝑠𝑖𝑑𝑎𝑑 =
𝐷𝑐𝑢𝑙𝑡𝑖𝑣𝑜 × 100

𝐷𝐵𝑜𝑠𝑞𝑢𝑒
 

 

1.3.5 Análisis estadísticos 

Se usó un análisis de varianza de doble vía (2-vías ANOVA) para determinar el efecto de la 

vegetación, el uso de suelo y la interacción entre ambos sobre la diversidad alfa taxonómica y 

funcional. También, se calculó el coeficiente de correlación de Pearson para determinar la 

correlación entre la diversidad taxonómica y la funcional a q=0, 1, 2 y 3. Debido a que la 

diversidad de Bacteria fue la más afectada por el cambio de uso del suelo, se realizó un análisis 

restringido de coordenadas principales (CAP) con la abundancia relativa de los phyla 

bacterianos y la diversidad taxonómica a q=0, 1, 2, 3 and 4 con el paquete vegan v.2.5 (Oksanen 

y cols. 2018).  

1.4 Resultados y discusión 

Las curvas de diversidad taxonómica a nivel de especie fueron diferentes para cada dominio 

estudiado. El perfil de las curvas indicó que el ensamblaje de las comunidades fue 

moderadamente desigual para Archaea y Virus de DNA, mientras que el pronunciado descenso 

de la curva de Bacteria indicó una comunidad altamente desigual (Fig. 2A). En general, el 

número efectivo de especies de orden q=0 (0Dα) de las comunidades del suelo de Archaea, 

Bacterias y Virus de DNA fue igual independientemente del tipo de vegetación, es decir, bosque 

de encino o bosque de pino encino, o por la interacción de la vegetación y el uso de suelo (Tabla 

2). La 0Dα  corresponde a la riqueza de especies pues no toma en cuenta su abundancia relativa 

(Chao y cols. 2014). El número efectivo de especies de orden q=1 (1Dα), que considera a las 

“especies típicas”, es decir, valora a las especies por su frecuencia (Jost 2006), indicó que la 
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vegetación tiene un efecto profundo en las comunidades de Archaea y Bacteria, mientras que, 

el uso de suelo solo afecta a las comunidades bacterianas. Se encontró el mismo resultado 

cuando q≥2 (2,3,4Dα), índices que valoran principalmente a las especies dominantes.  

La proporción de la diversidad que comparten las comunidades de Archaea en los bosques y su 

correspondiente suelo de cultivo, fue casi del 100% para todos los órdenes q, 

independientemente de la vegetación (Fig. 2B y C). Esto indica que el mismo número de 

especies estuvieron presentes en todos los suelos y que las especies presentes tuvieron 

abundancias semejantes independientemente si las especies típicas o dominantes cambiaron 

entre suelos, es decir, la diversidad se mantuvo. Sin embargo, se obtuvieron diferentes resultados 

para las comunidades bacterianas. Se encontró el mismo número total de especies en los suelos 

de bosque y de cultivo, pero hubo un efecto sobre la abundancia de las especies que se reflejó 

en la disminución del porcentaje de cambio de la diversidad alfa considerando a las especies 

típicas y las dominantes. En el caso del bosque de encino, la diversidad de los suelos de cultivo 

equivale a entre un 45% y 55% de la diversidad contenida en el bosque, mientras que, la 

diversidad de los suelos de cultivo provenientes del bosque de pino-encino fue solo de entre un 

25% y 35% de la diversidad contenida en el bosque (Fig. 4B). 
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Figura 2 Efecto del cambio de uso de suelo de bosque a cultivo del Parque Nacional la Malinche 

en la diversidad taxonómica microbiana. A) Perfil de diversidad alfa a diferentes órdenes q, 

para Archaea, Bacteria y Virus de DNA con efecto significativo por el uso de suelo *p ≤ 0.05, 

**p ≤ 0.01, ***p ≤ 0.001, vegetación #p ≤ 0.05, ##p ≤ 0.01, ###p ≤ 0.001, y la interacción entre 

uso de suelo y vegetación †p ≤ 0.05, ††p ≤ 0.01, †††p ≤ 0.001. B) Porcentaje de cambio en 

magnitud de la diversidad alfa a diferentes órdenes q entre suelos de bosque y cultivo: 0% 

significa que el suelo de bosque tiene 100% más diversidad que los suelos de cultivo, 100% 

significa que son igualmente diversos y valores mayores a 100% indican que el suelo de cultivo 

fue más diverso que el suelo de bosque. C) Porcentajes de recambio y traslape regional entre 

suelos de bosque y cultivo, 100% de recambio indica comunidades totalmente diferentes en 

diversidad mientras 100% de traslape regional indica comunidades igualmente diversas. 

 

Con respecto a la diversidad funcional, la riqueza de funciones fue afectada por el tipo de 

vegetación cuando se considera el subsistema 1 de la clasificación SEED, pero no el uso del 

suelo (Fig. 3A y Tabla 3). Las 1Dα y 2,3,4Dα fueron afectadas por el uso de suelo, es así como la 

Dα de funciones de cultivo correspondió al 75% y 90% de la diversidad de los bosques. La tasa 
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de recambio de funciones fue de entre 18% y 30% más alta (Fig. 3C) y las funciones que se 

traslapan fueron más bajas en los suelos correspondientes a bosque de encino que en los bosques 

de pino-encino. La redundancia funcional puede ocurrir para funciones más generales debido a 

que algunos genes pueden tener la misma función. En los suelos estudiados aquí, sin embargo, 

esto no se observó y se encontró una gran pérdida de diversidad funcional (10%-45%) cuando 

se analizó el subsistema 2 de la clasificación SEED. 

Tabla 2 ANOVA de dos vías comparando el porcentaje de variación de diversidad taxonómica 

como función del uso de suelo (bosque-cultivo) y tipo de vegetación (bosque de encino-bosque 

pino-encino) y su interacción. 

 % de variación total de la diversidad taxonómica 

 Archaea Bacteria Virus 

Efecto q=0 q=1 q=2 q=3 q=0 q=1 q=2 q=3 q=0 q=1 q=2 q=3 

Uso de suelo-Vegetación 19.42 8.63 15.29* 15.78 8.85 0.17   2.57 2.36 12.29 11.82 8.28 6.37 

Vegetación 14.96 63.91*** 59.25** 55.14 ** 31.78 43.17 *** 43.81 *** 44.28 *** 8.91 7.40 1.92 0.28 

Uso de suelo 16.38 7.43 3.07 1.10 0.54 49.73 **** 44.08 *** 40.79 *** 51.00 ** 35.86 * 12.41 3.53 

* p<0.05, ** p<0.001, ***p<0.0001 

 

Tabla 3 ANOVA de dos vías comparando el porcentaje de variación de diversidad funcional 

como función del uso de suelo (bosque-cultivo) y tipo de vegetación (bosque de encino-bosque 

pino-encino) y su interacción. 

 % de variación total de la diversidad funcional 

 Subsistema 1 Subsistema 2 

Efecto q=0 q=1 q=2 q=3 q=0 q=1 q=2 q=3 

Uso de suelo-vegetación 0.00 2.61 2.14 2.17 56.32 *** 1.94 1.80 2.11 

Vegetación 50.00 * 14.80 15.74 15.92 13.14 * 14.74 15.90 15.96 

Uso de suelo 5.55 46.10 * 43.72 * 43.17 * 16.33 * 44.19 * 43.08 * 43.07 * 

* p<0.05, ** p<0.001, ***p<0.0001 
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Figura 3  Efecto del cambio de uso de suelo de bosque a cultivo del Parque Nacional la 

Malinche en la diversidad funcional microbiana. A) Perfil de diversidad alfa a diferentes 

órdenes q para el subsistema 1 y 2 de la clasificación SEED con efecto significativo por el uso 

de suelo *p ≤ 0.05, **p ≤ 0.01, ***p ≤ 0.001, vegetación #p ≤ 0.05, ##p ≤ 0.01, ###p ≤ 0.001, 

y la interacción entre uso de suelo y vegetación †p ≤ 0.05, ††p ≤ 0.01, †††p ≤ 0.001. B) 

Porcentaje de cambio en magnitud de diversidad alfa a diferentes órdenes q entre suelos de 

bosque y cultivo, 0% significa que el suelo de bosque tiene 100% más diversidad que los suelos 

de cultivo, 100% significa que son igualmente diversos y valores mayores a 100% indican que 

el suelo de cultivo fue más diverso que el suelo de bosque. C) Porcentajes de recambio y traslape 

regional entre suelos de bosque y cultivo, 100% de recambio indica comunidades totalmente 

diferentes en diversidad mientras 100% de traslape regional indica comunidades igualmente 

diversas 
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Debido a que las comunidades de Archaea tuvieron poco cambio cuando la vegetación fue 

removida, la pérdida de diversidad funcional fue resultado de la pérdida de diversidad en las 

comunidades bacterianas. La correlación de Pearson demostró que la diversidad funcional 

(q=1,2,3) estuvo positivamente correlacionada con la diversidad de bacteria (q=1,2), pero no 

con la diversidad de Archaea (Tabla 4 y Anexo-Tabla S2 y S3). 

Tabla 4 Coeficientes de correlación de Pearson (R2) significativos entre la diversidad funcional 

de los subsistemas 1 y 2 de la clasificación SEED y la diversidad taxonómica. 

Diversidad 

taxonómica 
q ordenDα-Dominio 

0Dα 
1Dα 

2Dα 
3Dα 

4Dα 

Diversidad funcional del subsistema 1 de la clasificación SEED 
0Dα-Bacteria (-) 0.37*     
1Dα-Archaea

 (-) 0.47*     
2Dα-Archaea (-) 0.41*     
3Dα-Archaea

 (-) 0.33*     
1Dα-Bacteria  (+) 0.41* (+) 0.41* (+) 0.41* (+) 0.41* 
2Dα-Bacteria  (+) 0.34* (+) 0.33* (+) 0.33* (+) 0.33* 

Diversidad funcional del subsistema 2 de la clasificación SEED 

0Dα-DNA Virus (+) 0.47*     
2Dα-Archaea (-) 0.36*     
1Dα-Bacteria  (+) 0.40* (+) 0.41* (+) 0.41* (+) 0.41* 
2Dα-Bacteria  (+) 0.33* (+) 0.33* (+) 0.33* (+) 0.33* 
El signo entre paréntesis indica el tipo de correlación. * p < 0.05 

Las comunidades de Archaea son consideradas como microorganismos excepcionales que en 

ambientes no-extremos juegan roles limitados en los ciclos biogeoquímicos (Moissl-Eichinger 

y cols. 2018). Sin embargo, recientemente, se ha encontrado que los microorganismos de 

Archaea, están distribuidos ampliamente y comprenden una extensa diversidad de estilos de 

vida y repertorio de genes (Martínez-Núñez y Pérez-Rueda, 2016). La Dα de Archaea se 

mantuvo e incluso aumentó cuando el suelo de pino-encino fue convertido a suelo de cultivo. 

Martínez-Nuñez y Pérez-Rueda (2016) sugirieron que Archaea contiene enzimas más 

promiscuas que les proveen de un repertorio enzimático para hacer frente a múltiples variables 

ecológicas en ambientes con grandes fluctuaciones. Las comunidades de Archaea en suelos de 

cultivo que fueron reforestados por más de 20 años en la meseta Tibetana fueron igualmente 

diversos y mostraron alta similitud entre suelos (Jiao y cols. 2018). Las comunidades de Archaea 



22 
 

fueron más equitativas que las de bacteria, esto podría explicar por qué el efecto del cambio de 

uso de suelo en la diversidad bacteriana fue diferente comparado con la diversidad de Archaea. 

Wittebolle y cols. (2009) demostraron que la equitatividad inicial de una comunidad es un factor 

clave para preservar la estabilidad funcional de un ecosistema bajo un estrés ambiental. Es 

probable que la pérdida de diversidad bacteriana en el suelo dé como resultado una reducción 

en los servicios ecosistémicos. Algunos estudios han argumentado que cualquier pérdida en la 

diversidad microbiana podría impactar negativamente en la funcionalidad del ecosistema y en 

su provisión de servicios (Delgado-Baquerizo y cols. 2016). Los bosques caducifolios de encino 

pueden contener más de 200 especies de plantas (Slezák & Axmanová, 2016) comparado con 

sólo 20 en los cultivos de maíz (Eilu y cols. 2003). La cantidad y composición de los residuos 

vegetales y los compuestos orgánicos en la rizósfera de un suelo de bosque son, por lo tanto, 

más altos y variados que en suelos de cultivo. En resumen, los microorganismos asociados con 

plantas contribuyen substancialmente a la diversidad microbiana (Delgado-Baquerizo y cols. 

2016). 

El análisis CAP mostró que los phyla bacterianos con mayor efecto sobre la diversidad 

bacteriana fueron Actinobacteria, Bacteroidetes, Firmicutes y Proteobacteria (Fig. 6). 

Proteobacteria fue el phylum más abundante en todos los suelos y condujo la 0Dα debido a que 

contuvo 1731 de las 3652 especies detectadas en los suelos (Anexo-Tabla S4). El CAP mostró 

que Actinobacteria, Bacteroidetes y Firmicutes afectaron 1,2,3,4Dα. La abundancia relativa de 

Bacteroidetes disminuyó con la deforestación, probablemente porque son degradadores de 

materia orgánica como polisacáridos y proteínas, y la fracción de materia orgánica es mayor en 

un bosque que en un suelo de cultivo (Thomas y cols. 2011). Cualquier cambio en la fracción 

orgánica del suelo tendrá un efecto sobre la diversidad. La abundancia relativa de Actinobacteria 

y Firmicutes disminuyó en los suelos de encino cuando el suelo cambio su uso, pero no en los 

suelos de pino- encino. Los suelos de cultivo tuvieron un menor número de especies dominantes, 

2,3,4DαCultivo <
2,3,4DαBosque, lo que sugiere comunidades bacterianas menos equitativas.  
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Figura 4 Análisis restringido de coordenadas principales (CAP) con la abundancia relativa de 

phyla bacterianos y diversidad taxonómica a órdenes q = 0, 1, 2, 3 y 4, de suelos de bosque y 

cultivo del Parque Nacional La Malinche, México. 

Encontramos que la pérdida en diversidad de especies bacterianas se correlacionó con la pérdida 

de diversidad funcional. Las comunidades bacterianas son conocidas por tener alta redundancia 

genética y metabólica que les permite hacer frente a las presiones ambientales. Sin embargo, el 

cambio de uso de suelo, combinado con prácticas de agricultura intensiva tiene un profundo 

efecto en el suelo, por ejemplo, la labranza intensiva induce degradación del suelo y el tipo de 

grano plantado puede afectar la estructura de la comunidad microbiana. Convertir bosque 

tropical a plantíos de soya (Glycine max (L.) Merr.) (Mendes y cols. 2015) o bosques a viñedos 

(Castañeda y Barbosa, 2017) no tuvo un efecto en la diversidad funcional, pero el maíz sí lo 

tuvo. En general, se encontró que el ecosistema del suelo mantuvo su riqueza sin importar el 

cambio de uso de suelo. Se ha reportado que los legados ecosistémicos, es decir, condiciones 
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previas de un ecosistema que persisten después de una perturbación, regulan varias funciones 

del suelo, como la descomposición de materia orgánica o las emisiones de N2O (Kallenbach y 

Grandy 2015, Abraha y cols. 2018). Es probable que la riqueza de especies microbianas que no 

cambia sirva como un reservorio de diferentes funciones que después son observadas como un 

efecto de legado. Por otro lado, Castañeda y Barbosa (2017) sugirieron que la diversidad 

compartida antes y después del cambio de uso de suelo es más un efecto de dispersión como 

resultado de la cercanía de los ecosistemas. De la misma manera, la similitud en la riqueza de 

especies entre el bosque y el suelo de cultivo parece ser consecuencia de la vecindad entre los 

ecosistemas. 

La comunidad viral del suelo es de gran importancia debido a que puede influenciar la 

biodiversidad del suelo y la ecología. Por ejemplo, los virus pueden transferir genes de un 

hospedero a otro y las infecciones virales pueden dar forma a las comunidades microbianas. 

Esto afecta indirectamente a los ciclos biogeoquímicos y al recambio de nutrientes. Se esperaba 

que los cambios en la diversidad bacteriana afectaran a las comunidades virales como ya ha sido 

reportado (Hurwitz y cols. 2014). Sin embargo, se observó mayor diversidad viral en los suelos 

de cultivo que en los suelos de bosque y un recambio de especies similar al traslape regional 

(Fig. 2A y B). Otros grupos taxonómicos no investigados en este trabajo, hongos y vertebrados, 

pudieron haber cambiado la diversidad viral. Aún no es claro como las características del suelo 

y las prácticas de manejo de los ecosistemas afectan a las comunidades virales. Se ha reportado 

que la aplicación de fertilizantes incrementa la abundancia de virus (Chen y cols. 2014) y que 

la variabilidad temporal debida a las estaciones del año también afecta su abundancia en suelos 

de bosque y cultivo (Narr y cols. 2017). Las comunidades virales son muy dinámicas debido a 

que los virus tienen capacidades evolutivas extremas, así como alta diversidad genética, lo que 

les ha permitido parasitar a todos los grupos de organismos conocidos y adaptarse rápidamente 

a numerosas especies hospederas. 
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CAPÍTULO 2. Cambios en la estructura microbiana de suelos de bosque que cambiaron su uso 

a cultivo. 

 

2.1 Antecedentes 

La estructura de las comunidades microbianas del suelo, es decir, la ocurrencia y abundancia de 

los diferentes grupos taxonómicos, está definida por las características ambientales y 

propiedades el suelo. El cambio de uso de suelo implica una serie de cambios en las condiciones 

ambientales como ya se mencionó anteriormente. Se ha observado que los distintos grupos 

microbianos responden diferencialmente a estos cambios. Por ejemplo, la abundancia relativa 

de Acidobacteria en el suelo disminuyó notablemente con la conversión de bosque tropical a 

plantación de palma, mientras que, la abundancia relativa de Actinobacteria aumentó (Lee-Cruz 

y cols. 2013). En el bosque tropical de Indonesia se encontró que el cambio de uso del suelo a 

monocultivo de árboles de caucho impactó negativamente la abundancia de Proteobacteria 

mientras que, estimuló a Actinobacteria (Schneider y cols. 2015, Berkelmann y cols. 2018). En 

otro ejemplo, Proteobacteria, Bacteroidetes, Acidobacteria, Spirochaetes, Cyanobacteria, 

Dictyoglomi y Tenericutes fueron más abundantes en bosques nativos de Sudáfrica, mientras 

que, Planctomycetes y Nitrospirae fueron más abundantes en plantaciones forestales (Amoo y 

Babalola, 2019). Por otro lado, se ha relacionado al phylum Bacteroidetes como indicador de 

fatiga de suelos de agricultura sin importar el origen del suelo (Wolińska y cols. 2017).  

Por su parte, las propiedades fisicoquímicas del suelo han mostrado relación también con la 

estructura de las comunidades microbianas del suelo. Por ejemplo, en Brasil se encontró que 

cuando el suelo del bosque tropical nativo cambió su uso a agricultura, ganadería o fue 

deforestado, las propiedades del suelo cambiaron y existió una correlación positiva entre la 

estructura de la comunidad de bacterias de cada sitio con el contenido de C, Mn, K, N y NO3
-, 

así como con el pH (Mendes y cols. 2015). También, Gómez-Acata y cols. en 2016 reportaron 

cambios en las propiedades físicas y químicas del suelo, i.e. pH, materia orgánica, nitrógeno y 

carbono total, debido al cambio de suelo forestal a suelo agrícola en bosque templado, donde 
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altos valores de pH y contenido de materia orgánica, favorecieron a bacterias pertenecientes a 

los phyla Actinobacteria, Bacteoridetes y Proteobacteria y valores bajos de pH favorecieron a 

los phyla Acidobacteria, Chloroflexi and Gemmatimonadetes (Gómez-Acata et al., 2016). Los 

cambios en la estructura de las comunidades microbianas del suelo debido a las propiedades 

fisicoquímicas son notorios, incluso en suelos con el mismo uso, así, en bosques a diferentes 

altitudes Actinobacteria se correlacionó positivamente con el contenido de materia orgánica y 

pH, más que con la altitud, por su parte Acidobacteria mostró relación negativa con el pH y los 

phyla de Archaea no mostraron cambios significativos en su estructura y diversidad. De la 

misma forma diferentes clases de Bacteroidetes correlacionaron positivamente con el contenido 

de C y N, más que con la altitud. (Siles y Margesin, 2016). En general, se ha observado que 

cambios en el C total, la relación C:N y el pH debidos al cambio de uso de suelo son los factores 

que mejor explican la variación de las comunidades bacterianas (Fierer y Jackson 2006, Lauber 

y cols. 2008, Fierer y cols. 2012, Kuramae y cols. 2014). 

El cultivo de maíz y el uso de prácticas agrícolas tradicionales representan un manejo muy 

intensivo del suelo por lo que la deforestación del bosque y el manejo intensivo del suelo pudo 

haber afectado a un gran número de grupos taxonómicos microbianos del PNLM. Al igual que 

en otros ecosistemas, el cambio en las propiedades fisicoquímicas del suelo puede explicar las 

variaciones en el microbioma del suelo. Hasta nuestro conocimiento, son muy pocos los estudios 

que han evaluado la estructura taxonómica del suelo en bosque templado mediante herramientas 

metagenómicas. 

2.2 Pregunta de investigación 

 

PI: ¿Cómo es afectada la estructura de la comunidad microbiana por las propiedades 

fisicoquímicas del suelo cuando cambia su uso de bosque a cultivo? 
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2.3 Metodología 

El sitio de muestreo, la extracción y secuenciación del DNA, así como los análisis 

bioinformáticos corresponden con los mencionados en las secciones 1.3.1, 1.3.2 y 1.3.3, 

respectivamente. 

2.3.1 Análisis fisicoquímicos del suelo 

Los análisis fisicoquímicos se hicieron de acuerdo con Chávez-Romero y cols. (2016). 

Brevemente, el pH se determinó a partir de 10 g de suelo, en una suspensión 1:2.5 suelo-agua 

utilizando un potenciómetro 916 Ti-Touch (Metrohm, Suiza). La humedad relativa se obtuvo a 

partir de 15 g de suelo utilizando un analizador de humedad PMB 53 (ADAM, Reino Unido). 

La determinación de la distribución de partículas del suelo se realizó por el método del 

hidrómetro. El carbono orgánico del suelo (COS) se determinó a partir de 200 mg de suelo 

mediante un analizador TOC SSM-5000 (SHIMADZU, Japón). La capacidad de retención de 

agua (CRA) fue obtenida por el método gravimétrico. El nitrógeno total (NT) se obtuvo por el 

método Kjeldahl y la conductividad electrolítica mediante el extracto obtenido de los suelos 

saturados de agua. Se realizó una prueba de Mann-Whitney para determinar el efecto del cambio 

de uso de suelo sobre las propiedades fisicoquímicas de los suelos de bosque y su respectivo 

suelo de cultivo. Un valor de p ≤ 0.05 fue considerado como significativo. 

2.3.2 Análisis diferencial de abundancias  

Se determinaron a los phyla y las especies microbianas que fueron diferencialmente abundantes, 

es decir, que difieren en abundancia entre grupos experimentales, con respecto a una referencia 

elegida, en este caso, la media geométrica del número de lecturas por grupo taxonómico 

(Fernandes y cols. 2013). Las abundancias diferenciales se obtuvieron entre cada suelo de 

bosque y su respectivo cambio a cultivo, y entre suelos de bosque y cultivo, mediante el paquete 

ALDEx2 (Fernandes y cols. 2013). Brevemente, se realizó una transformación clr (center log-

ratio) con la matriz de conteos de lecturas de Bacteria, Archaea y Virus, usando la media 

geométrica de cada muestra como vector de referencia y 1000 simulaciones de Monte-Carlo. 

Posteriormente, se realizó una t de Welch entre suelos con diferente origen, se determinó el 
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tamaño de efecto y especies con valor de p ≤0.01 se consideraron significativos. Se realizó un 

análisis CAP con los phyla y las especies diferencialmente abundantes entre los suelos y las 

características fisicoquímicas de los suelos no colineales, es decir, pH, CE, COS, NT, limo y 

arena.  

 

2.4 Resultados y discusión 

Se identificaron un total de 40 phyla de Bacteria y de Archaea. Los phyla bacterianos 

dominantes fueron Proteobacteria y Actinobacteria y Euryarchaeota de Archaea en todos los 

suelos. Los phyla procarióticos diferencialmente abundantes se muestran en la Fig. 5. La 

abundancia de los phyla Thaumarchaeota, Proteobacteria y Gemmatimonadetes aumentó 

significativamente en los suelos de cultivo independientemente del tipo de vegetación original, 

mientras que, Bacteroidetes, Fusobacteria y Acidobacteria disminuyeron cuando el bosque de 

encino se convirtió a cultivo, y Chlamydiae cuando el bosque de pino-encino se convirtió a zona 

agrícola. 

 

Figura 5 Phyla de Bacteria y Archaea diferencialmente abundantes en suelo de bosque de pino-

encino (POF) o de bosque de encino (OF) *p≤0.05 y ** p≤0.01 
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Se identificaron un total de 4,084 especies, que comprendieron 3,651 bacterias, 212 Archaea y 

221 Virus, de las cuales, 180 fueron diferencialmente abundantes entre el ecosistema de bosque 

de pino-encino (POF) y su cultivo (POFtA) y 203 entre el ecosistema de bosque de encino (OF) 

y cultivo (OFtA). De ellos, 46 especies fueron diferencialmente abundantes en ambos bosques 

cuando cambiaron su uso a cultivo (Fig. 6). Las especies bacterianas diferencialmente 

abundantes pertenecen a los phyla Proteobacteria (96 entre POF y POFtA, 46 entre OF y OFtA), 

Actinobacteria (37, 37), Bacteroidetes (35, 103), Firmicutes (4, 15), Gemmatimonadetes (2, 0), 

Chlamydiae (2, 0) y Acidobacteria (1, 0), Chloroflexi (0, 1) y Cyanobacteria (0, 1). Por su parte, 

dos especies de Archaea variaron en ambos ecosistemas y pertenecen al phylum 

Thaumarchaeota (Fig. 6E) y fueron más abundantes en suelos de cultivo comparado con el suelo 

de bosque. Candidatus Nitrosopumilus sediminis (Thaumarchaeota) fue más abundante en el 

suelo POFtA comparado con POF y Halorubrum lacusprofundi (Euryarchaeota) fue más 

abundante en el suelo OFtA comparado con el OF (Fig. 14). 

Todas o la mayoría de las especies diferencialmente abundantes que pertenecen a los phyla 

Actinobacteria, Proteobacteria y Firmicutes aumentaron en los suelos de cultivo, siendo las 

especies de los géneros Achromobacter, Raoultella y Stenotrophomonas de Proteobacteria las 

que tuvieron el mayor incremento cuando cambió el uso del suelo (Fig. 6). Por su parte, todas 

las especies diferencialmente abundantes del phylum Bacteroidetes disminuyeron en los suelos 

de cultivo. Se observó un patrón similar cuando se hizo el análisis considerando el tipo de 

vegetación, las especies diferencialmente abundantes de Actinobacteria que, aunque no son las 

mismas especies en los dos tipos de bosque, aumentaron en el cultivo (Fig. 7). Las especies 

diferencialmente abundantes de Bacteroidetes tuvieron el mismo patrón y disminuyeron cuando 

el bosque cambió a cultivo (Fig. 8). Es importante resaltar que el suelo OF tuvo más especies 

diferencialmente abundantes de Bacteroidetes que el suelo POF. El patrón de cambio de las 

especies diferencialmente abundantes del phylum Proteobacteria se observó por género y por 

tipo de vegetación, es decir, las especies de Pseudomonas fueron más abundantes en POF que 

en POFtA (Fig. 8), mientras que, las especies de Achromobacter, Klebsiella, Raoultella y 
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Stenotrophomonas fueron más abundantes en POFtA que en POF (Fig. 11). Cabe destacar que 

la abundancia de Serratia proteomaculans y Bradhyrhizobium lablabi disminuyó 688 veces y 3 

veces, respectivamente, cuando el suelo cambió a cultivo (Fig. 9 y 10). Las especies de 

Bradhyrhizobium fueron más abundantes en suelos OF que en OFtA y las especies de 

Stenotrophomonas fueron dominantes en los suelos de OFtA (Fig. 12). La figura 13 muestra las 

abundancias relativas de las especies de Firmicutes y la figura 14 de otros phyla de bacteria y 

archaea. 

 

Figura 6 Abundancia relativa de las especies de Bacteria y Archaea diferencialmente 

abundantes (p≤0.01) en suelo de bosque de pino-encino (POF) que cambió a cultivo (POFtA) 

y suelo de bosque de encino (OF) que cambió a cultivo (OFtA). A) Actinobacteria, B) 

Bacteroidetes, C) Proteobacteria, D) Firmicutes, E) Thaumarchaeota 
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Figura 7 Abundancia relativa de especies del phylum Actinobacteria que fueron 

diferencialmente abundantes (p≤0.01) en A) suelos de bosque de pino-encino (POF) 

convertidos a cultivo (POFtA) y B) suelos de bosque de encino (OF) convertidos a cultivo 

(OFtA) 
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Figura 8 Abundancia relativa de especies del phylum Bacteroidetes diferencialmente 

abundantes (p≤0.01) en A) suelos de bosque de pino-encino (POF) convertidos a cultivo 

(POFtA) y B) suelos de bosque de encino (OF) convertidos a cultivo (OFtA) 
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Figura 9 Abundancia relativa de especies más frecuentes del phylum Proteobacteria 

diferencialmente abundantes (p≤0.01) entre suelos de bosque de pino-encino (POF) y de cultivo 

(POFtA). 
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Figura 10 Abundancia relativa de especies del phylum Proteobacteria, que fueron 

diferencialmente abundantes (p≤0.01) y tuvieron menor abundancia relativa en suelos de 

bosque de pino-encino (POF) que en suelos de cultivo (POFtA). 
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Figura 11 Abundancia relativa de especies del phylum Proteobacteria, que fueron 

diferencialmente abundantes (p≤0.01) en suelos de bosque de encino (OF) convertidos a cultivo 

(OFtA) 
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Figura 12 Abundancia relativa de especies del phylum Firmicutes diferencialmente abundantes 

(p≤0.01) en A) suelos de bosque de pino-encino (POF) convertidos a cultivo (POFtA) y en B) 

suelos de bosque de encino (OF) convertidos a cultivo (OFtA). 
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Figura 13 Abundancia relativa de especies de otros phyla (Archaea y Bacteria) 

diferencialmente abundantes (p≤0.01) en A) suelos de bosque de pino-encino (POF) 

convertidos a cultivo (POFtA) y en B) de bosque de encino (OF) convertidos a cultivo (OFtA). 

El cambio de uso de suelo disminuyó el COS, el NT y la CRA en los dos tipos de bosque. La 

conductividad electrolítica fue la misma en los suelos de bosque y de cultivo. El pH y la cantidad 

de arcilla y limo disminuyeron cuando el bosque de pino-encino fue convertido a cultivo, pero 

no en el bosque de encino. La disminución de arcilla y limo resultó en un aumento de la cantidad 

de arena (Tabla 5).  

Tabla 5 Propiedades fisicoquímicas de suelo de bosque y de cultivo del “Parque Nacional la 

Malinche” 

 pH CE CRA COS NT Arcilla Arena Limo Clasificación 

textural 

  µS g H2O/Kg 

suelo seco 

g/Kg de suelo seco  

POF 6.2 645 641.3 25.7 1.8 28.6 798.1 173.2 Franco arenoso 

POFtA 5.2 792.7 424.9 11 1.3 11 908.5 80.3 Arenoso 

Valor de p 0.05 0.7 0.05 0.05 0.03 0.03 0.05 0.05  

OF 6.0 731 588.8 18.0 1.6 14.5 828.9 156.4 Franco arenoso 

OFtA 5.3 471 451.9 7.7 1.1 34.4 848.8 116.7 Arenoso 

Valor de p 0.1 0.3 0.05 0.05 0.03 0.2 0.358 0.2  

POF: bosque de pino-encino, POFtA: bosque de pino-encino convertido a cultivo, OF: bosque de encino, OFtA: bosque de 

encino convertido a cultivo.  

CE: conductividad electrolítica, CRA: capacidad de retención de agua, COS: carbono orgánico del suelo, NT: nitrógeno 

total. 
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El análisis CAP con datos taxonómicos (a nivel de phylum y de especies) y con las 

características fisicoquímicas de los suelos reveló una clara separación entre los suelos de 

bosque y de cultivo (Fig. 15). Las comunidades microbianas de los bosques fueron más 

parecidas entre ellas y las comunidades de los suelos de cultivo muy diferentes entre sí. La 

varianza de la estructura taxonómica a nivel de phylum fue significativamente explicada por 

COS>NT>pH>limo y la estructura a nivel de especie COS>pH>limo>NT>arena (Tabla 6). 

 

Figura 14 Análisis restringido de coordenadas principales (CAP) con las propiedades del suelo 

y grupos taxonómicos a nivel de A) phylum de Bacteria y Archaea y B) de especies 

diferencialmente abundantes entre suelos de bosque de pino-encino (POF) y convertidos a 

cultivo (POFtA) y  de bosque de encino (OF) y convertidos a cultivo (OFtA) 

Fusaro y cols. (2019) reportaron que el cambio de uso de suelo dismuyó en más del 50% los 

almacenes de COS en el Parque Nacional La Malinche. El cambio de uso de suelo, además de 

disminuir el COS en un 57%, también disminuyó el TN en un 28-31% y la CRA en un 24-33% 

como se ha observado en otros ecosistemas (Guo y Grifford 2002, Trivedi y cols. 2016, Owuor 

y cols. 2018). La disminución de limo e incremento de arena se ha documentado previamente y 

se ha relacionado con la pérdida de materia orgánica (Trivedi y cols. 2016), por lo que el cambio 

de uso del suelo tuvo un mayor impacto en las propiedades del suelo del bosque de pino-encino 
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que el suelo de encino donde no se observó un cambio significativo en la distribución de 

partículas del suelo. En otros estudios también se ha observado una disminución de 

Bacteroidetes, Proteobacteria y Acidobacteria y un aumento de Actinobacteria cuando 

disminuye el contenido de la materia orgánica (Zeng y cols. 2017, Mhete y cols. 2020) Sin 

embargo, Bacteroidetes Actinobacteria y Acidobacteria no mostraron correlación entre su 

abundancia y el contenido de materia orgánica cuando se cambió el uso del suelo de selva 

tropical a cultivo  (Mendes y cols. 2015)  

Tabla 6. Varianza de la estructura taxonómica de la microbiota explicada por las 

características fisicoquímicas de suelos de bosque y cultivo del “Parque Nacional La 

Malinche” 

Característica del suelo Varianza F Valor de p 

Phylum 

pH 1.84 8.90 0.004 

Carbono orgánico (COS) 2.35 15.2 0.001 

Conductividad electrolítica (EC) 0.12 0.32 0.773 

Nitrógeno total (NT) 1.86 9.20 0.002 

Contenido de arena 1.11 3.98 0.051 

Contenido de limo 1.73 7.99 0.008 

pH + COS + NT + limoa 2.90 5.12 0.003 

Especie 

pH 184.6 6.20 0.004 

Carbono orgánico 200.8 7.17 0.002 

Conductividad electrolítica   27.3 0.06 0.622 

Nitrógeno total 159.3 4.95 0.012 

Contenido de arena 124.2 3.48 0.022 

Contenido de limo 179.5 5.95 0.007 

pH + EC + COS + NT + limoa 361.1 3.61 0.004 

a Modelo usado en el análisis restringido de coordenadas principales (CAP) de la Fig. 15 

 

La diferencia de abundancias de las especies microbianas del suelo es de esperarse debido al 

fuerte cambio en las propiedades del suelo, aunado al cambio de vegetación. Por ejemplo, el 

cambio en la dominancia de especies como Bradhyrhizobium, Pseudomonas y Flavobacterium 

en suelos de bosque por la dominancia de Raoultella, Stenotrophomonas y Achromobacter en 
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suelos de cultivo. En el capítulo anterior se reportó que los suelos de cultivo fueron menos 

diversos porque fueron menos equitativos y esto puede deberse a la dominancia de Raoultella 

ornithinolytica que representó el 19% de las secuencias en los suelos de cultivo. Siempre existen 

especies que se benefician de cambios tan impactantes como el cambio de uso suelo. En los 

suelos de este estudio, Raoultella ornithinolytica aumentó 100 veces en suelos POFtA y 47 

veces en suelos OFtA, por ejemplo. Raoultella, al igual que Azospirillum, Bradyrhizobium, 

Herbaspirillum, Ideonella y Klebsiella, es uno de los géneros de bacterias diazotróficas 

asociadas con maíz (Roesch y cols. 2008). Además, produce ácido indol acético y sideróforos 

que la pueden hacer muy competitiva en el ambiente de la rizósfera del maíz (Xu y cols. 2019), 

por lo que el establecimiento de una nueva vegetación podría estar promoviendo su aumento en 

suelos de cultivo. Caso similar ocurre con Stenotrophomonas que es un género muy versátil, 

muy competitivo en ambientes con limitación de nutrientes y frecuentemente asociado con 

plantas a través de interacciones quimiotácticas mediadas por exudados radiculares (Ryan y 

cols. 2009), además, su presencia está fuertemente relacionada con suelos de cultivo 

manejados con estiércol de animales (Ding y cols. 2014, Deredjian y cols. 2016). En el área 

de estudio, la aplicación de estiércol no es común, pero es frecuente que el ganado paste por 

los campos de cultivo (Arriaga-Cabrera y cols. 2009). En particular, el aumento significativo 

de Stenotrophomonas nitrireducens en POFtA pudo deberse a la fertilización con N de los 

cultivos. Por su parte, Achromobacter se ha reportado frecuentemente asociado con la 

rizósfera de maíz (Dohrmann y cols. 2013). Además, se ha observado que tener funciones 

metabólicas más eficientes que sus competidores, y no necesariamente varios nichos 

metabólicos, es fundamental para la prevalencia de determinadas especies (Russel y cols. 

2017). El cambio de uso de suelo altera las comunidades vegetales y éstas no sólo capturan la 

energía que sustenta la producción primaria en los ecosistemas terrestres, afectando también al 

ciclo de carbono y muy importante, interactuando directamente con la comunidad microbiana 

bajo suelo (McKinley, 2019). Aunque los rizobiales se han estudiado principalmente en 

asociación con leguminosas (Poole y cols.2018), miembros del género Bradyrhizobium se han 

encontrado más en vida libre que en asociaciones simbióticas (Vaninsberghe y cols. 2015). Los 

rizobiales son muy abundantes en suelos de bosque debido a su alta capacidad para descomponer 

celulosa (Lladó y cols. 2017). 
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Aunque en los suelos OF-OFtA se encontraron más especies diferencialmente abundantes que 

en los POF-POFtA, la disminución de la diversidad fue más fuerte en POF-POFtA porque éstos 

fueron menos diversos, tal como sugieren la mayoría de la hipótesis. Sin embargo, algo que 

destaca mucho en nuestros resultados son las comunidades microbianas tan diferentes entre los 

suelos de cultivo provenientes de los dos tipos de bosque. Se ha documentado previamente que 

la vegetación original puede tener un efecto muy importante en la composición de las 

comunidades microbianas del suelo (Elgersma y cols. 2011). Sin embargo, las comunidades 

microbianas de los suelos de los dos tipos de bosque en este estudio son muy similares entre sí 

posiblemente porque la composición de materia orgánica es muy parecida. Un factor que podría 

tener un fuerte impacto sobre el microbioma del suelo son las prácticas de cultivo, y aunque en 

ambos sitios actualmente se aplican prácticas de agricultura tradicional, es decir, labranza 

convencional, monocultivo de maíz (con siembra ocasional de cebada, frijol y haba), 

fertilización nitrogenada (con urea o sulfato de amonio y ocasionalmente estiércol de vaca), 

retiro de residuos y control manual de malezas, posiblemente la historia del manejo de los 

cultivos ha afectado la estructuración de las comunidades microbianas del suelo pues el cambio 

de uso del suelo se hizo hace 50 años. 

En este estudio reconocimos patrones en la respuesta de algunos grupos taxonómicos 

bacterianos al cambio de uso del suelo independientemente del tipo de vegetación del bosque 

original. Por ejemplo, la disminución en especies del phyla Bacteroidetes, Pseudomonas, 

Bradhyrhizobium en conjunto con el aumento de Actinobacteria, Raoultella y 

Stenotrophomonas. Estos patrones podrían funcionar como indicadores de degradación o 

recuperación del suelo de bosque templado a través de su aumento o disminución en conjunto. 

En suelos con diferente uso en ambientes semiáridos se reportó un patrón similar entre 

Actinobacteria y Bacteroidetes, donde a mayor porcentaje de Actinobacteria hubo un menor 

porcentaje de Bacteroidetes y visceversa, esta relación Actinobacteria:Bacteroidetes se 

correlacionó con cambios en el uso de suelo, contenido de materia orgánica, fósforo, arcilla y 

arena, es decir, a menor contenido de materia orgánica, fósforo y arcilla y mayor arena, mayor 

porcentaje de Actinobacteria (Mhete y cols. 2020). Además, Bacteroidetes se ha identificado 

como un phylum sensible a la intensidad de las prácticas agrícolas y su abundancia está definida 
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por alto contenido de carbono y un pH que tiende a la neutralidad (Wolińska y cols. 2017), tal 

como los suelos de bosque del PNLM.  

Un suelo más diverso es más estable ante una perturbación como el cambio de uso de suelo, 

como se explicó anteriormente, pero la estabilidad de una comunidad también depende de su 

composición original. Aunque la diversidad fue un factor importante para definir la respuesta 

de la comunidad a la perturbación, no ha sido el único factor que ha definido la estructura y 

composición de las comunidades microbianas del suelo. En nuestro estudio, el tipo de bosque 

y posiblemente la historia de manejo de los cultivos han dado lugar al aumento o disminución 

de especies y éstas, a su vez, podrían actuar como intermediarios para el establecimiento de 

una nueva estructura de la comunidad.   
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CAPÍTULO 3: La conversión de bosque templado a cultivo afecta las interacciones ecológicas 

potenciales de las comunidades microbianas del suelo 

 

3.1 Antecedentes 

Las interacciones entre las diferentes especies definen la dinámica ecológica de las 

comunidades. El cambio en el arreglo taxonómico de las comunidades microbianas afectará a 

las relaciones entre las especies y sus rutas metabólicas, así como también el cambio en la 

disponibilidad de los recursos. En los capítulos anteriores se analizó el impacto que ha tenido el 

cambio de uso de suelo de bosque templado a cultivo de maíz sobre la diversidad, composición 

y estructura de las comunidades microbianas y de las propiedades fisicoquímicas del suelo y se 

encontró un impacto muy relevante. La mayor fuente de materia orgánica en los bosques es 

material de plantas muertas, tanto de tejidos aéreos como de raíces, seguido por los exudados 

de raíces y los simbiontes asociados (micelios de hongos micorrízicos) (Jones y cols. 2009, 

Averill y cols. 2014), materia fecal y cuerpos de la fauna del suelo (Kooistra y Pulleman, 2018). 

Una vez en el suelo, la materia orgánica es transformada por las enzimas extracelulares liberadas 

por los microorganismos (hongos, bacterias y arqueas) en compuestos simples que pueden ser 

asimilados por otros microorganismos, la fauna del suelo o las plantas (Crowther y cols. 2019). 

La transformación progresiva de la materia orgánica involucra sinergias microbianas múltiples, 

pero también interacciones como la competencia, depredación, parasitismo y mutualismo 

(Garbeva y cols.2008). La transformación de bosque a cultivo implica un cambio en la cobertura 

vegetal, lo que altera la cantidad diversidad y composición de las entradas de materia orgánica. 

De esta forma, cuando ocurre el cambio de uso de suelo, las interacciones microbianas y la 

retroalimentación entre ellas experimentarán re arreglos. En otros grupos de organismos se ha 

encontrado que el cambio de uso de suelo favorece especies con un estilo de vida generalista e 

inhibe el crecimiento de especies especialistas. Por ejemplo, la deforestación de la selva 

amazónica favoreció a hongos generalistas (Mueller y cols. 2016) y el aumento en la intensidad 

del uso del suelo de bosques en Alemania favoreció mariposas y palomillas con rasgos 

generalistas ( Hambäck y cols. 2007, Habel y cols. 2019).  
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Los análisis de redes son una herramienta poderosa para representar la organización potencial 

de las comunidades microbianas así como sus interacciones (positivas como el mutualismo o 

negativas como la competencia) en sistemas ecológicos con diferente grado de complejidad y 

composición (Tian y cols. 2018, Li y cols. 2020; Luo y cols. 2020; Ma y cols. 2020). Por 

ejemplo, Tian y cols. (2018) reportaron redes ecológicas de comunidades bacterianas más 

conectadas e intrincadas en suelos de bosque primario que en bosque secundario en China, 

además las redes de bosque primario tuvieron mayor modularidad, es decir, que un grupo de 

especies interactúa fuertemente entre ellas y poco con otras, indicando un enorme potencial de 

interacciones microbianas y compartimiento de nicho en bosques primarios. Por otro lado, los 

modelos de redes pueden identificar taxa clave para el mantenimiento de la estructura y 

funcionalidad de una comunidad (Banerjee y cols. 2018). Sin embargo, hasta nuestro 

conocimiento, no hay estudios que hayan determinado el efecto del cambio de uso de suelo de 

bosque a cultivo sobre las redes de interacción ecológicas de la microbiota del suelo. 

Tradicionalmente el análisis de redes ecológicas se ha basado en correlaciones, sin embargo, los 

datos obtenidos a través de secuenciación de “nueva generación” son composicionales por lo 

que solo contienen información relativa y, por lo tanto, las correlaciones no son apropiadas 

(Pearson y Henrici, 1896). Los análisis de proporcionalidad son mejor opción para calcular 

asociación entre parejas en datos relativos (Lovell y cols. 2015, Quinn y cols. 2017).  

En este estudio examinamos el efecto de la conversión de suelo de bosque a cultivo en las 

interacciones ecológicas potenciales entre grupos microbianos del suelo (Bacteria, Archaea y 

Virus de DNA) y sus funciones, a través de redes de proporcionalidad con datos metagenómicos.  

 

3.2 Pregunta de investigación (PI), Hipótesis (H) y Predicciones (P) 

PI: ¿Cómo afecta el cambio de uso de suelo las interacciones entre microorganismos del suelo? 

H: El cambio de uso de suelo de bosque a cultivo disminuirá las interacciones ecológicas entre 

microorganismos del suelo. 
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P1: El número de conexiones entre nodos de la red de interacciones potenciales de especies 

microbianas de suelos de bosque es mayor que en la red de suelos de cultivo. 

P2: El número de conexiones entre nodos de la red de interacciones potenciales de funciones del 

microbioma de suelos de bosque es mayor que en la red de suelos de cultivo. 

 

3.3 Metodología 

 

El sitio de muestreo, la extracción y secuenciación del DNA, así como los análisis 

bioinformáticos corresponden a los mencionados en las secciones 1.3.1, 1.3.2 y 1.3.3 

respectivamente, de la presente tesis. 

3.3.1 Construcción de redes de proporcionalidad 

Las redes de proporcionalidad se construyeron de forma separada para suelos de bosque (bosque 

de pino y bosque de pino-encino) y suelos de bosque que cambió a cultivo, para especies y genes 

(funciones potenciales). La asociación entre especies microbianas y entre genes funcionales fue 

determinada usando la medida de proporcionalidad p propuesta por Lovell y cols. (2015) e 

implementada en el paquete para R “propr” (Quinn y cols. 2017). Se consideraron las especies 

y funciones microbianas con más del 50% de prevalencia y más de 10 conteos en todas las 

muestras para evitar falsas conexiones. Se usó una transformación Box-Cox con α = 0.5 para el 

manejo de ceros y todos aquellos valores con p≥0.95 se conservaron para la construcción de 

las redes. Las redes por uso de suelo  y su interconexión se visualizaron en Cytoscape 3.8.0 

(Shannon y cols. 2003).  

 

3.4 Resultados y Discusión 

Las redes de especies microbianas de bosque y cultivo tuvieron un número similar de nodos 

(3,299 y 3,390, respectivamente), sin embargo, los suelos de cultivo tuvieron 4.5 veces más 
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conexiones (vértices) que los suelos de bosque y el promedio de la longitud de las rutas de 

conexión fue más corta en los suelos de cultivo comparado con el bosque (Fig. 16). Esto indica 

que los nodos en la red de cultivo son más cercanos y mejor conectados que en la red de bosque. 

La mayoría de las conexiones fueron positivas en ambas redes pero en mayor proporción en 

cultivo (97.1%) que en bosque (90.9%). La red de bosque tuvo más modularidad (136) que la 

de cultivo (107). En ambas redes la mayoría de los nodos pertenecieron a Proteobacteria, 

seguido de Actinobacteria, Firmicutes y Bacteroidetes, aunque los nodos altamente conectados 

se distribuyeron entre los diferentes phyla. La red de intersección entre la red de bosque y la de 

cultivo reveló que comparten 956 nodos conectados y solo 1873 conexiones (Fig. 17), por lo 

que, cuando el suelo cambió de bosque a cultivo ocurrió un amplio rearreglo en las interacciones 

ecológicas en la comunidad microbiana.  
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Figura 15 Red de interacciones de especies microbianas A) en bosque B) en cultivo. Los colores 

de los nodos indican diferentes phyla. Los enlaces azules corresponden a interacciones 

positivas entre dos nodos individuales y enlaces rojos indican interacciones negativas. 

Parámetros topológicos de las redes de C) bosque y D) cultivo de las comunidades microbianas. 

“Clustering coefficient” es el grado en que dos vecinos de un nodo están conectados, 

“neighborhood connectivity”es el promedio de conectividad de todos los vecinos de un nodo, 

“average shortest path length” es el número de pasos promedio a lo largo de la ruta más corta 

de todos los posibles pares de nodos, “betweness centrality” refleja el control de cada nodo 

sobre otros nodos en la red y el “degree” es el número de conexiones de un nodo. 
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Figura 16 Intersección de las redes de bosque y cultivo de especies microbianas del suelo 

Por otro lado, las redes funcionales en ambos ecosistemas fueron altamente modulares y 

pobremente conectadas, además tuvieron casi la misma proporción de conexiones positivas y 

negativas (Fig.17). En general las redes de funciones fueron más simples que las redes de 

especies. La intersección de ambas redes no mostró alguna conexión. 
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Figura 17 Red de interacción de genes (funciones) A) en bosque B) en cultivo. Los enlaces 

azules corresponden a interacciones positivas entre dos nodos individuales y enlaces rojos 

indican interacciones negativas. Parámetros topológicos de las redes de C) bosque y D) cultivo 

de los genes.  Ver la explicación de los parámetros topológicos en la leyenda de la figura 16. 

El cambio de uso de suelo, además de disminuir el carbono orgánico y el nitrógeno total del 

suelo también pudo afectar la composición de la materia orgánica debido al cambio de 

vegetación. La descomposición de material orgánico de diferente composición química pudo 

haber afectado las relaciones entre los microorganismos del suelo. Aparentemente, una positiva 

y mayor retroalimentación ocurre entre las especies microbianas en el suelo de cultivo 

comparado con el de bosque, posiblemente por la composición similar de materia orgánica de 
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los suelos de cultivo. Se ha observado que en suelos de cultivo la materia orgánica se mineraliza 

rápidamente (Mukumbuta y cols. 2019). El cambio de uso de suelo homogeniza o reduce la 

complejidad del paisaje incrementando el contacto físico y mejorando las interacciones de 

ciertos grupos de organismos (Kravchenko y cols. 2014, Baveye y cols. 2018). Un patrón similar 

fue observado en las comunidades microbianas de suelos de bosque cuya diversidad y recambio 

de especies disminuyó de forma significativa cuando cambió su uso a cultivo, así, la 

homogenización de la estructura de la comunidad microbiana promueve que ciertos grupos 

microbianos co-ocurran más (Tian y cols. 2018). Algunas prácticas agrícolas, como la labranza, 

pueden incrementar el contacto entre grupos microbianos potenciando sus interacciones 

(Kravchenko y cols. 2014, Baveye y cols. 2018).  

También, se observaron más interacciones negativas en el suelo de bosque, debido, 

probablemente, a competencia o depredación. Una menor competencia en los suelos de cultivo 

podría ocurrir porque usualmente el N es un factor limitante para la mineralización del C 

orgánico y la fertilización con N en los suelos de cultivo mitiga esta limitación. Además, es 

importante mencionar que en este estudio no se incluyeron eucariotes, y los hongos juegan un 

importante papel en la descomposición de materia orgánica en los bosques. Interesantemente, 

ningún virus de DNA apareció como nodo en las redes y los bacteriófagos son virus de doble 

cadena de DNA. Posiblemente porque el recambio de especies virales fue enorme, por lo que 

no co-ocurrieron entre suelos. 

En cuanto a las escuetas redes funcionales, podría deberse a los estrictos parámetros utilizados 

para la construcción de las redes. Sin embargo, cuando se redujo el corte de proporcionalidad a 

0.90 se obtuvo un resultado similar (datos no mostrados). Otra posibilidad es que sea preferible 

evaluar las interacciones entre funciones utilizando mRNA o mediante el análisis del proteoma. 

Se ha documentado que los ecotipos de bacterias del suelo contienen genomas más grandes que 

sus contrapartes en otros ecosistemas y la hipótesis es que en suelos, donde los recursos son 

escasos pero diversos y donde hay poca penalización por el crecimiento lento, las bacterias con 

genomas grandes son ecológicamente más exitosas (Konstantinidis y Tiedje, 2004). Es posible 

que no observamos grandes interacciones entre funciones debido a que el metagenoma del suelo 
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representa principalmente al reservorio genético de los microorganismos del suelo y no 

necesariamente la actividad. 
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CONCLUSIONES 

Se identificaron un total de 4,084 especies microbianas, de las cuales, 3,652 fueron de Bacteria, 

212 de Archaea y 221 Virus de DNA.  

La riqueza de especies microbianas y de rutas metabólicas se mantuvo en todos los suelos. 

Mientras que, la diversidad a los órdenes q=1,2,3 y 4 de especies de Bacteria disminuyó en los 

suelos de cultivo y la pérdida de diversidad bacteriana se correlacionó positivamente con la 

pérdida de diversidad funcional. 

El cambio de uso de suelo de bosque a cultivo alteró las propiedades fisicoquímicas del suelo, 

es decir, el contenido de carbono orgánico, nitrógeno total y capacidad de retención de agua 

disminuyó con el cambio de uso de suelo en ambos tipos de vegetación. Otras propiedades como 

el contenido de arena y arcilla cambiaron solo cuando el bosque de pino-encino cambió a 

cultivo. 

Phyla bacterianos como Bacteroidetes y Actinobacteria cambiaron en forma negativa y positiva, 

respectivamente, con el cambio de uso de suelo a cultivo independientemente del tipo de 

vegetación original. Especies de los géneros Stenotrophomonas y Raoultella dominaron en 

suelos de cultivo. 

Existieron más interacciones microbianas en suelos de cultivo en comparación con los de 

bosque. Especies pertenecientes a los phyla bacterianos Proteobacteria, seguida de 

Actinobacteria, Firmicutes y Bacteroidetes presentaron el mayor número de interacciones tanto 

en redes de cultivo como en redes de bosque. 
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GLOSARIO DE TÉRMINOS 

DNA Ácido Desoxirribonucleico 

ZTM Zona de Transición Mexicana  

POF Pine-oak forest-Bosque de Pino-Encino 

OF Oak forest-Bosque de encino 

POFtA Pine-oak forest converted to Arable land- Bosque de Pino-Encino convertido a suelo de 

cultivo 

OFtA Oak-forest converted to Arable land-Bosque de Encino convertido a suelo de cultivo 

OTUs Unidades taxonómicas operativas 
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ANEXOS 

Tabla Suplementaria 1 Coordenadas de los sitios de muestreo. 

No. de muestra Ecosistema N O 

1 POFtA_1 19°14'35.43"N 98°07'09.23"O 

2 POFtA_2 19°14'21.50"N 98°07'18.10"O 

3 POFtA_3 19°14'13.20"N 98°07'07.30"O 

4 POF_1 19°12'54.10"N 98°07'15.68"O 

5 POF_2 19°13'16.50"N 98°07'21.40"O 

6 POF_3 19°13'06.10"N 98°07'22.40"O 

7 OF_1 19°19'20.50"N 98°03'26.70"O 

8 OF_2 19°19'34.70"N 98°03'11.50"O 

9 OF_3 19°19'38.60"N 98°03'07.50"O 

10 OFtA_1 19°19'20.40"N 98°03'27.70"O 

11 OFtA_2 19°19'40.10"N 98°02'59.50"O 

12 OFtA_3 19°19'37.60"N 98°02'46.30"O 
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Tabla Suplementaria 2 Coeficiente de correlación de Pearson entre la diversidad funcional del subsistema 1 de la clasificación 

SEED y la diversidad taxonómica (Archaea, Bacteria y Virus) a diferentes órdenes q. 

Subsistema 1 q=0 0 

vs. 

Archaea

0 

0 

vs. 

Bacteria

0 

0 

vs. 

Virus 0 

0 

vs. 

Archaea

1 

0 

vs. 

Bacteria

1 

0 

vs. 

Virus 1 

0 

vs. 

Archaea

2 

0 

vs. 

Bacteria

2 

0 

vs. 

Virus 2 

0 

vs. 

Archaea

3 

0 

vs. 

Bacteria

3 

0 

vs. 

Virus 3 

r -0.11 -0.60 -0.25 -0.68 0.36 -0.36 -0.64 0.39 -0.39 -0.57 0.42 -0.37 

95% intervalo de 

confianza 

-0.64 to 

0.49 

-0.87 to -

0.05 

-0.72 to 

0.37 

-0.90 to -

0.18 

-0.26 to 

0.77 

-0.77 to 

0.26 

-0.88 to -

0.10 

-0.23 to 

0.79 

-0.79 to 

0.22 

-0.86 to -

0.01 

-0.20 to 

0.80 

-0.78 to 

0.25 

R cuadrada 0.01 0.37 0.06 0.47 0.13 0.13 0.41 0.15 0.15 0.33 0.17 0.14 

P (two-tailed) 0.72 0.03 0.41 0.01 0.23 0.24 0.02 0.20 0.20 0.04 0.17 0.22 

P value ns * ns * ns ns * ns ns * ns ns 

Subsistema 1 q=1 1 

vs. 

Archaea

0 

1 

vs. 

Bacteria

0 

1 

vs. 

Virus 0 

1 

vs. 

Archaea

1 

1 

vs. 

Bacteria

1 

1 

vs. 

Virus 1 

1 

vs. 

Archaea

2 

1 

vs. 

Bacteria

2 

1 

vs. 

Virus 2 

1 

vs. 

Archaea

3 

1 

vs. 

Bacteria

3 

1 

vs. 

Virus 3 

r -0.49 -0.36 -0.29 -0.26 0.64 -0.22 -0.35 0.58 -0.086 -0.40 0.56 -0.01 

95% intervalo de 

confianza 

-0.83 to 

0.10 

-0.77 to 

0.26 

-0.74 to 

0.33 

-0.72 to 

0.36 

0.11 to 

0.89 

-0.70 to 

0.40 

-0.77 to 

0.27 

0.02 to 

0.86 

-0.62 to 

0.51 

-0.79 to 

0.22 

-0.01 to 

0.86 

-0.57 to 

0.56 

R cuadrada 0.24 0.13 0.08 0.07 0.41 0.04 0.12 0.34 0.01 0.16 0.32 0.00 

P (two-tailed) 0.10 0.24 0.35 0.40 0.02 0.48 0.25 0.05 0.78 0.19 0.05 0.98 

P value ns ns ns ns * ns ns * ns ns ns ns 

Subsistema 1 q=2 2 

vs. 

Archaea

0 

2 

vs. 

Bacteria

0 

2 

vs. 

Virus0 

2 

vs. 

Archaea

1 

2 

vs. 

Bacteria

1 

2 

vs. 

Virus1 

2 

vs. 

Archaea

2 

2 

vs. 

Bacteria

2 

2 

vs. 

Virus2 

2 

vs. 

Archaea

3 

2 

vs. 

Bacteria

3 

2 

vs. 

Virus3 

r -0.49 -0.37 -0.27 -0.28 0.64 -0.20 -0.36 0.58 -0.07 -0.41 0.55 0.05 

95% intervalo de 

confianza 

-0.83 to 

0.11 

-0.77 to 

0.25 

-0.73 to 

0.35 

-0.73 to 

0.35 

0.10 to 

0.88 

-0.69 to 

0.42 

-0.77 to 

0.26 

0.01 to 

0.86 

-0.61 to 

0.52 

-0.79 to 

0.20 

-0.02 to 

0.85 

-0.57 to 

0.57 

R cuadrada 0.24 0.13 0.07 0.07 0.41 0.04 0.13 0.33 0.00 0.17 0.31 0.00 

P (two-tailed) 0.10 0.23 0.39 0.37 0.02 0.52 0.24 0.04 0.82 0.18 0.05 0.98 

P value ns ns ns ns * ns ns * ns ns ns ns 

Subsistema 1 q=3 3 

vs. 

Archaea

0 

3 

vs. 

Bacteria

0 

3 

vs. 

Virus0 

3 

vs. 

Archaea

1 

3 

vs. 

Bacteria

1 

3 

vs. 

Virus1 

3 

vs. 

Archaea

2 

3 

vs. 

Bacteria

2 

3 

vs. 

Virus2 

3 

vs. 

Archaea

3 

3 

vs. 

Bacteria

3 

3 

vs. 

Virus3 

r -0.49 -0.37 -0.26 -0.28 0.64 -0.20 -0.37 0.58 -0.06 -0.41 0.55 0.00 

95% intervalo de 

confianza 

-0.83 to 

0.11 

-0.78 to 

0.25 

-0.73 to 

0.36 

-0.73 to 

0.34 

0.10 to 

0.88 

-0.69 to 

0.42 

-0.77 to 

0.25 

0.01 to 

0.86 

-0.61 to 

0.52 

-0.80 to 

0.20 

-0.02 to 

0.85 

-0.56 to 

0.57 

R cuadrada 0.24 0.14 0.07 0.08 0.41 0.04 0.13 0.33 0.00 0.17 0.31 0.00 

p (two-tailed) 0.10 0.22 0.39 0.36 0.02 0.53 0.23 0.04 0.83 0.17 0.05 0.98 

p value ns ns ns ns * ns ns * ns ns ns ns 
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Tabla Suplementaria 3 Coeficiente de correlación de Pearson entre la diversidad funcional del subsistema 2 de la clasificación 

SEED y la diversidad taxonómica (Archaea, Bacteria y Virus) a diferentes órdenes q. 

Subsistema

2 q=0 

0 

vs. 

Archa

ea0 

0 

vs. 

Bacte

ria0 

0 

vs. 

Virus

0 

0 

vs. 

Archa

ea1 

0 

vs. 

Bacte

ria1 

0 

vs. 

Virus

1 

0 

vs. 

Archa

ea2 

0 

vs. 

Bacte

ria2 

0 

vs. 

Virus

2 

0 

vs. 

Archa

ea3 

0 

vs. 

Bacte

ria3 

0 

vs. 

Virus

3 

r 0.45 0.09 -0.48 -0.57 -0.12 -0.36 -0.60 -0.20 -0.12 -0.55 -0.19 0.00 

95% 

intervalo de 

confianza 

-0.15 

to 0.81 

-0.50 

to 0.63 

-0.82 

to 0.12 

-0.86 

to -

0.00 

-0.65 

to 0.48 

-0.77 

to 0.26 

-0.87 

to -

0.04 

-0.69 

to 0.41 

-0.65 

to 0.48 

-0.85 

to 0.03 

-0.69 

to 0.42 

-0.57 

to 0.57 

R cuadrada 0.21 0.01 0.23 0.33 0.01 0.13 0.36 0.04 0.01 0.30 0.03 0.00 

P (two-

tailed) 

0.13 0.76 0.10 0.05 0.70 0.24 0.03 0.51 0.69 0.06 0.53 0.98 

P value ns ns ns ns ns ns * ns ns ns ns ns 

Subsistema

2 q=1 

1 

vs. 

Archa

ea0 

1 

vs. 

Bacte

ria0 

1 

vs. 

Virus

0 

1 

vs. 

Archa

ea1 

1 

vs. 

Bacte

ria1 

1 

vs. 

Virus

1 

1 

vs. 

Archa

ea2 

1 

vs. 

Bacte

ria2 

1 

vs. 

Virus

2 

1 

vs. 

Archa

ea3 

1 

vs. 

Bacte

ria3 

1 

vs. 

Virus

3 

r -0.46 -0.35 -0.27 -0.25 0.63 -0.20 -0.34 0.57 -0.06 -0.39 0.55 0.00 

95% 

intervalo de 

confianza 

-0.82 

to 0.14 

-0.77 

to 0.27 

-0.73 

to 0.35 

-0.72 

to 0.37 

0.10 to 

0.88 

-0.69 

to 0.42 

-0.76 

to 0.28 

0.00 to 

0.86 

-0.61 

to 0.52 

-0.78 

to 0.23 

-0.03 

to 0.85 

-0.57 

to 0.57 

R cuadrada 0.21 0.12 0.07 0.06 0.40 0.04 0.11 0.33 0.00 0.15 0.30 0.00 

P (two-

tailed) 

0.12 0.25 0.39 0.42 0.02 0.53 0.27 0.04 0.83 0.20 0.06 0.98 

P value ns ns ns ns * ns ns * ns ns ns ns 

Subsistema 

2 q=2 

2 

vs. 

Archa

ea0 

2 

vs. 

Bacte

ria0 

2 

vs. 

Virus

0 

2 

vs. 

Archa

ea1 

2 

vs. 

Bacte

ria1 

2 

vs. 

Virus

1 

2 

vs. 

Archa

ea2 

2 

vs. 

Bacte

ria2 

2 

vs. 

Virus

2 

2 

vs. 

Archa

ea3 

2 

vs. 

Bacte

ria3 

2 

vs. 

Virus

3 

r -0.48 -0.37 -0.25 -0.27 0.64 -0.19 -0.36 0.57 -0.06 -0.41 0.55 0.01 

95% 

intervalo de 

confianza 

-0.82 

to 0.12 

-0.78 

to 0.25 

-0.72 

to 0.36 

-0.73 

to 0.35 

0.10 to 

0.88 

-0.68 

to 0.42 

-0.77 

to 0.26 

0.01 to 

0.86 

-0.61 

to 0.53 

-0.79 

to 0.21 

-0.02 

to 0.85 

-0.56 

to 0.58 

R cuadrada 0.23 0.14 0.06 0.07 0.41 0.03 0.13 0.33 0.00 0.16 0.30 0.00 

P (two-

tailed) 

0.10 0.23 0.41 0.38 0.02 0.55 0.24 0.04 0.84 0.18 0.06 0.97 

P value ns ns ns ns * ns ns * ns ns ns ns 

             

Subsistema 

2 q=3 

3 

vs. 

Archa

ea0 

3 

vs. 

Bacte

ria0 

3 

vs. 

Virus

0 

3 

vs. 

Archa

ea1 

3 

vs. 

Bacte

ria1 

3 

vs. 

Virus

1 

3 

vs. 

Archa

ea2 

3 

vs. 

Bacte

ria2 

3 

vs. 

Virus

2 

3 

vs. 

Archa

ea3 

3 

vs. 

Bacte

ria3 

3 

vs. 

Virus

3 
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r -0.48 -0.37 -0.26 -0.28 0.64 -0.19 -0.37 0.58 -0.06 -0.41 0.55 0.00 

95% 

intervalo de 

confianza 

-0.83 

to 0.11 

-0.78 

to 0.25 

-0.72 

to 0.36 

-0.73 

to 0.34 

0.10 to 

0.88 

-0.69 

to 0.42 

-0.77 

to 0.25 

0.01 to 

0.86 

-0.61 

to 0.52 

-0.80 

to 0.20 

-0.02 

to 0.85 

-0.56 

to 0.57 

R cuadrada 0.24 0.14 0.07 0.08 0.41 0.03 0.13 0.33 0.00 0.17 0.31 0.00 

P (two-

tailed) 

0.10 0.22 0.40 0.36 0.02 0.53 0.23 0.04 0.83 0.17 0.05 0.98 

P value ns ns ns ns * ns ns * ns ns ns ns 

 

 

Tabla Suplementaria 4 Abundancia relativa de los phyla con mayor efecto sobre qDα 

Abundancia relativa (%) OF OFtA POF POFtA 

Proteobacteria  69.5 ±1.6 67.9 ±3.9  76.5 ±1.2 82.8 ±1.1 

Actinobacteria  17.8 ±0.6 20.8 ±3.8  13.1 ±0.8 11.5 ±0.8 

Firmicutes    5.4 ±1.3   7.4 ±0.4    5.2 ±1.0   2.8 ±0.1 

Bacteroidetes    2.5 ±0.4   0.7 ±0.1      2.1 ±0.1   0.8 ±0.1 
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Soil microbial diversity drops with land-use change
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Summary

Land-use change has been identified as the most
severe threat to biodiversity. Soils are important bio-
diversity reservoirs, but to what extent conversion of
high-altitude temperate forest to arable land affects
taxonomic and functional soil biodiversity is still
largely unknown. Shotgun metagenomics was used
to determine the taxonomic and functional diversity
of bacteria, archaea and DNA virus in terms of effec-
tive number of species in high-altitude temperate oak
and pine-oak forest and arable soils from Mexico.
Generally, the soil ecosystem maintained its micro-
bial species richness notwithstanding land-use
change. Archaea diversity was not affected by land-
use change, but the bacterial diversity decreased
with 45–55% when the oak forest was converted to
arable land and 65–75% when the pine-oak forest
was. Loss in bacterial diversity as a result of land-
use change was positively correlated (R2 = 0.41) with
the 10–25% loss in functional diversity. The archaeal
communities were evener than the bacterial ones,

which might explain their different response to land-
use change. We expected a decrease in DNA viral
communities as the bacterial diversity decreased,
i.e. their potential hosts. However, a higher viral
diversity was found in the arable than in the forest
soils. It was found that converting high altitude oak
and pine-oak forests to arable land more than halved
the bacterial diversity, but did not affect the archaeal
and even increased the viral diversity.

Land-use change has been identified as the most severe
threat to biodiversity (Sala et al., 2000; Tsiafouli et al.,
2015). Some regions are especially important for biodiver-
sity, and they occur typically along environmental gradients
and in regions of ecological transitions (Brooks et al., 2001).
For example, the Transition Neartic-Neotropical or Mexican
transition zone (MTZ) corresponds to the biogeographic
transition of the Neartic and Neotropical regions. The MTZ
is one of the most biologically diverse regions in the world
as the different evolutionary histories of the Nearctic and
Neotropical biotas converge in this area (Halffter and
Morrone, 2017), but also because of its geology and geog-
raphy. There is a gradient of different climates and 20% of
its vertebrate species are endemic to the region (Ceballos
and García, 2013; Martínez-Falcón et al., 2018). The fauna
and flora in the MTZ is extraordinary diverse (Halffter and
Morrone, 2017; Martínez-Falcón et al., 2018). Not only the
aboveground diversity of an ecosystem is important, but
also the belowground microbiota as they play a crucial role
in organic material decomposition, nutrient cycling and plant
productivity. Although, the size of the soil microbial bio-
mass, i.e. >1000 kg C ha−1, is often comparable with the
aboveground biomass, little is known about its diversity
(Fierer, 2017). The measurement of biodiversity in a given
ecosystem, besides its intrinsic value, is a valuable ecologi-
cal indicator as biodiversity plays a key role in supporting
ecosystem services that benefit human societies and econ-
omies (Díaz et al., 2006). Biodiversity supports the resil-
ience and function of ecosystems, i.e. their capacity to
sustain such services over time and in the face of various
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disturbances. High-mountain forests of MTZ have been
converted to arable land causing a drop in organic C stocks,
altering soil properties and soil microbial communities
(Bravo-Espinosa et al., 2014; Gómez-Acata et al., 2016;
Fusaro et al., 2019).
Land-use change causes a long-term perturbation of a

soil ecosystem. A decrease in plant species richness
might induce a loss in belowground microorganism diver-
sity as specialist microbial species have a narrow range of
nutrients to metabolize or organisms to feed on (De Deyn
and Van der Putten, 2005). Also, belowground biodiversity
loss is very likely to have negative effects both on the envi-
ronment and on the sustainability of agricultural production
as microbial functions will be altered (Tardy et al., 2014).
Recently, metagenomic approaches have investigated the
impact on the composition and structure of soil microbiome
of converting semi-deciduous Amazonian rainforest and
natural grasslands to arable soils (Mendes et al., 2015;
Castañeda and Barbosa, 2017; Goss-Souza et al., 2017;
Kroeger et al., 2018). These studies found that arable soils
were similar or more diverse than the original ecosystem
and that functional redundancy overcomes the ecosystem
transformation. Most studies, however, have determined
Shannon and Simpson indices and they did not report on
the magnitude of the changes (Mendes et al., 2015;
Castañeda and Barbosa, 2017; Goss-Souza et al., 2017;
Jiao et al., 2018). However, the effect on soil biodiversity
of conversion of high-altitude temperate forest to arable
land has not yet been investigated and as the vegetation
and environmental conditions are different, it is difficult to
predict what the effect might be.
Here, we used shotgun metagenomics to determine

the true taxonomic and functional microbial diversity in
soil of two types of high-altitude temperate forests and
how the conversion of these ecosystems to arable soil
affected the microbial community. We determined the
effective numbers of archaea, bacteria and DNA virus,
i.e. the number of equally abundant species that are
needed to reach the observed value of a diversity index
(Chao et al., 2014).
Soil was sampled at the National Park “La Malinche”

(NPLM) located in the east central area of México, which
is part of the MTZ. The ecosystems in the NPLM are
high-altitude temperate forest with different plant cover:

pine (Pine L.), fir (Abies Mill.), oak (Quercus L.), and
pine-oak forest. Although the NPLM is a protected natural
area, almost the 60% of its surface is affected by anthro-
pogenic activities, such as agriculture and logging
(Arriaga et al., 2000). The NPLM is a suitable model to
study the effect of land-use change on soil taxonomical
and functional diversity, as it preserves conserved forest
nearby agriculture areas so that the effect of land-use
change can be determined.

Four different sites and four ecosystems at NPLM were
sampled, i.e. oak forest (OF), pine-oak forest (POF), oak
forest converted to arable soil (OFtA) and pine-oak forest
converted to arable soil (POFtA) (Table 1). The cambisol
soil was sampled in November 2016. At the time of sam-
pling, all arable soils were cultivated with maize (Zea
mays L.). A systematic sampling of the 0–20 cm top soil
layer was done as suggested by Petersen and Calvin
(1986) and each ecosystem was sampled in triplicate
(n = 3). The field-based sampling was maintained in the
laboratory analysis.

Thirty grams of each soil sample (N = 12) was extracted
for its metagenomic DNA as described previously
(Chávez-Romero et al., 2016). Sequencing was done with
a HiSeq 4000 (Illumina Inc., San Diego, CA, USA) by
Macrogen Inc. (Seul, Republic of Korea) and a total of
117.48 Gb was yielded. The raw sequences were
trimmed based on quality scores with Trimmomatic v 0.36
(Bolger et al., 2014), i.e. length > 36 nt and Q score > 23.
Good quality paired-end reads were analysed with the
Kraken Taxonomic Sequence Classification System ver-
sion 2.0 (Wood and Salzberg, 2014) using the standard
Kraken database. The abundance at different taxonomic
levels was determined with Bracken version 2.0 (Lu et al.,
2017). Good quality paired-end reads were de novo
assembled with MEGAHIT v1.1.3 for functional analysis
(Li et al., 2016). The assembled contigs were compared
with BLASTX against the RefSeq non-redundants pro-
teins database with the sequence aligner DIAMOND
(Buchfink et al., 2014). The annotation was done with
MEGAN v6.13.1 using SEED classification for functional
analysis. SEED hierarchical categorization of functions is
organized in five levels of subsystems. Each subsystem
groups functional roles that make up a metabolic pathway,
a complex, or a class of proteins (Overbeek et al., 2005).

Table 1. Information of the soil sampling location.

Ecosystem OF OFtA POF POFtA

Geographic Coordinates 19�19’33.8"N
98�03’06.6"W

19�19’41.2"N
98�02’59.2"W

19�13’16.50"N
98�07’21.40"W

19�14’22.3"N
98�07’11.0"W

Altitude (m a.s.l) 2699 2677 2708 2700
Annual average precipitation (mm) 721–857
Mean annual temperature (�C) 6.4–7.2
Köppen climate classification Cb’(w2)
Soil classification Cambisol

© 2020 Society for Applied Microbiology and John Wiley & Sons Ltd, Environmental Microbiology Reports

2 L. C. Muñoz-Arenas et al.



The equivalent Hill numbers were calculated with the
metagenomic taxonomic species classification and
metagenome functional subsystems 1 and 2 using the
metagenome gene and contig abundances (Jost, 2007;
Chao et al., 2012; Chiu et al., 2014). The percentages of
overlap and turnover of species or functions were deter-
mined through the multiplicative partition of beta-diversity.
The alpha diversity profile at q = 0, 1, 2, 3 and 4 of soil com-
munities, and the overlap and turnover rate at q = 0, 1 and
2 between communities were obtained with Meta-
genomeDiversity script in R (Ma and Li, 2018). The
percentages of diversity shared between soils were calcu-
lated as described by Moreno et al. (2011). A two-way analy-
sis of variance (2-way ANOVA) was used to test the effects
of vegetation, land-use change and the interaction between
both on the alpha diversity. Pearson’s coefficient was calcu-
lated to determine the correlation of taxonomic and func-
tional diversity at q = 0, 1, 2 and 3. As diversity of bacteria
was the most affected, a constrained analysis of principal
coordinates analysis (CAP) with the relative abundance of
the bacterial phyla and taxonomic diversity at q = 0, 1, 2,
3 and 4 was done with the package vegan v.2.5 (Oksanen

et al., 2018). Considering the average of effective species at
q = 2 diversity order in all soils, i.e. 79, the 79 most abundant
bacterial species at each soil were selected. As such, the
effect of land-use change and land-use change considering
the original vegetation on 124 species was determined with
linear mixed effects models (lmem) with permutational analy-
sis based on 1000 Monte-Carlo samplings using the nlme
package (Pinheiro et al., 2019). The heat-map was con-
structed with the pheatmap package (Kolde, 2015).

The shape of the diversity profiles curves indicated that
the assemblage of archaea and DNA virus communities
were moderately uneven, while the steep decline of the
curve of bacteria indicated highly uneven communities
(Fig. 1A). In general, the effective numbers of order q = 0
(0Dα) of archaea, bacteria and DNA virus soil communities
remained the same independently of vegetation, i.e. pine-
oak and oak forest, land-use, i.e. forest or arable soil or
the interaction of vegetation and land-use (Table 2). 0Dα

can be defined as species richness as it does not count
the relative abundances of the species (Chao et al.,
2014). The effective numbers of order q = 1 (1Dα), which
consider the ‘typical species’, indicated that vegetation

Fig. 1. Effect on taxonomic microbial diversity of conversion of forest to arable soils of “Parque Nacional La Malinche”, Mexico. A. Alpha diversity
profile at different q orders, for archaea, bacteria and DNA virus with significant effect of land-use *p ≤ 0.05, **p ≤ 0.01, ***p ≤ 0.001, vegetation
#p ≤ 0.05, ##p ≤ 0.01, ###p ≤ 0.001, and the interaction between land-use and vegetation †p ≤ 0.05, ††p ≤ 0.01, †††p ≤ 0.001.
B. Percentages of alpha diversity shared in magnitude at different q orders between forest and arable soil, 0% means that forest soils were
100% more diverse than arable soils, 100% means that they were equally diverse and values greater than 100% indicates that arable soils were
more diverse than the forest soil.
C. Percentages of turnover and regional overlap between forest and arable soil, 100% turnover indicates totally different diversity communities
while 100% of regional overlap indicates equally diverse communities.

© 2020 Society for Applied Microbiology and John Wiley & Sons Ltd, Environmental Microbiology Reports

Soil biodiversity drops with forest conversion 3



had a profound effect on the archaeal and bacterial com-
munities, while land-use only on the bacterial communi-
ties. The same was found when q ≥ 2 (2,3,4Dα), which
weights heavily the most common species.
Shared diversity of the archaeal communities in the for-

est and their corresponding arable soil is almost 100%
for all q orders independent of vegetation (Fig. 1B and
C). This indicated that the same species were present in
all soils with a similar abundance. However, different
results were obtained considering the bacterial communi-
ties. The same bacterial species were found in forest and
arable soils, but the abundance of the most abundant spe-
cies was affected as the alpha diversity decreased 45%–

55% when the oak forest was converted to arable land
and 65%–75% when the oak-pine forest was converted.
Vegetation affected functional richness considering the

subsystem 1 of the SEED classification, but not land-use

(Fig. 2A and Table 3). 1Dα and 2,3,4Dα were affected by
land-use as Dα decreased between 10% and 25%. The
turnover rate was 18%–30% higher and functions that
overlapped were lower in the oak forest soils converted to
arable soil than in the converted pine-oak soils. Functional
redundancy can occur for more general functions as sev-
eral genes can have the same function. In the soils stud-
ied here, however, this was not observed and a higher
functional diversity loss was found (10%–45%) when the
subsystem 2 of the SEED classification was used.

The archaeal communities did not change when the
vegetation was removed, so the loss of functional diversity
due to land-use change was the result of the loss of bacte-
rial communities. Pearson correlation showed that func-
tional diversity (q = 1, 2, 3) was positively correlated with
bacteria diversity (q = 1, 2), but not with archaea diversity
(Table 4 and Supporting Information Tables S1 and S2).

Table 2. Two-way ANOVA comparing the percentage of variation of taxonomic diversity as a function of land-use and type of vegetation.

Effect

% Total variation of taxonomic diversity

Archaea Bacteria DNA virus

q = 0 q = 1 q = 2 q = 3 q = 0 q = 1 q = 2 q = 3 q = 0 q = 1 q = 2 q = 3

Land-use–vegetation 19.42 8.63 15.29* 15.78 8.85 0.17 2.57 2.36 12.29 11.82 8.28 6.37
Vegetation 14.96 63.91*** 59.25** 55.14** 31.78 43.17*** 43.81*** 44.28*** 8.91 7.40 1.92 0.28
Land-use 16.38 7.43 3.07 1.10 0.54 49.73**** 44.08*** 40.79*** 51.00** 35.86* 12.41 3.53

*p < 0.05, **p < 0.01, ***p < 0.001, ****p < 0.0001.

Table 3. Two-way ANOVA comparing the percentage of variation of functional diversity as a function of land-use and type of vegetation.

Effect

% Total variation in functional diversity

Subsystem level 1 Subsystem level 2

q = 0 q = 1 q = 2 q = 3 q = 0 q = 1 q = 2 q = 3

Land-use–vegetation 0.00 2.61 2.14 2.17 56.32*** 1.94 1.80 2.11
Vegetation 50.00* 14.80 15.74 15.92 13.14* 14.74 15.90 15.96
Land-use 5.55 46.10* 43.72* 43.17* 16.33* 44.19* 43.08* 43.07*

*p < 0.05, **p < 0.01, *** p < 0.001.

Table 4. Significant Pearson correlation coefficients (R2) between diversity of SEED subsystems 1 and 2 and taxonomic diversity.

Taxonomic diversity q orderDα-Domain
0Dα

1Dα
2Dα

3Dα
4Dα

Functional diversity of SEED subsystem 1
0Dα-Bacteria (−) 0.37*
1Dα-Archaea (−) 0.47*
2Dα-Archaea (−) 0.41*
3Dα-Archaea (−) 0.33*
1Dα-Bacteria (+) 0.41* (+) 0.41* (+) 0.41* (+) 0.41*
2Dα-Bacteria (+) 0.34* (+) 0.33* (+) 0.33* (+) 0.33*
Functional diversity of SEED subsystem 2
0Dα-DNA Virus (+) 0.47*
2Dα-Archaea (−) 0.36*
1Dα-Bacteria (+) 0.40* (+) 0.41* (+) 0.41* (+) 0.41*
2Dα-Bacteria (+) 0.33* (+) 0.33* (+) 0.33* (+) 0.33*

The sign between parentheses indicates the type of correlation. *p < 0.05.
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Archaea were regarded as rare microorganisms that
played a limited role in biogeochemical cycles in non-
extreme environments (Moissl-Eichinger et al., 2018).
Recently, however, archaea have been found to be distrib-
uted widely and comprise a broad diversity of gene reper-
toires and lifestyles (Martínez-Núñez and Pérez-Rueda,
2016). The Dα of archaea was maintained and even
increased when the pine-oak forest was converted to arable
land. Martínez-Núñez and Pérez-Rueda (2016) suggested
that archaea contain more promiscuous enzymes providing
an enzymatic repertoire that allow them to face multiple eco-
logical variables in fluctuating environments. Archaea com-
munities in arable soils reforested for > 20 y in the Tibetan
Plateau were equally diverse and showed high similarity

between soils (Jiao et al., 2018). Archaeal communities were
evener than bacterial ones, which might explain why the
effect of land-use change on bacteria diversity was different
than that on archaea. Wittebolle et al. (2009) demonstrated
that initial community evenness is a key factor in preserving
the functional stability of an ecosystem under environmental
stress. Loss in bacterial diversity is likely to result in a reduc-
tion of the ecosystem services in a soil system. Some stud-
ies have argued that any loss in microbial diversity will
impact negatively ecosystem functionality and the provision
of ecosystem services (Delgado-Baquerizo et al., 2016).

Deciduous oak forest can contain up to 200 plant spe-
cies (Slezák and Axmanová, 2016) compared with only
20 in maize cropland (Eilu et al., 2003). The amount and

Fig. 2. Effect on functional microbial diversity of conversion of forest to arable soils of “Parque Nacional La Malinche”, Mexico. A. Alpha diversity
profile at different q orders for subsystems 1 and 2 of SEED, with significant effect of land-use *p ≤ 0.05, **p ≤ 0.01, ***p ≤ 0.001, vegetation
#p ≤ 0.05, ##p ≤ 0.01, ###p ≤ 0.001, and the interaction between land-use and vegetation †p ≤ 0.05, ††p ≤ 0.01, †††p ≤ 0.001.
B. Percentages of alpha diversity shared in magnitude at different q orders between forest and arable soils, 0% means that forest soils were
100% more diverse than arable soils, 100% means that were equally diverse and values greater than 100% indicates that arable soils were more
diverse than that of forest.
C. Percentages of turnover and regional overlap between forest soil and arable soil, 100% turnover indicates totally different diversity communi-
ties while 100% of regional overlap indicates equally diverse communities.
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composition of the plant residues and the organic com-
pounds in the rhizosphere of a forest soil are, conse-
quently, much higher and richer than in arable soils. In
addition, plant-associated microorganisms contribute sub-
stantially to the microbial diversity (Delgado-Baquerizo
et al., 2016), which further increases the effect of vegeta-
tion on the microbial community structure.
The CAP showed that the bacterial phyla with a major

effect on bacterial diversity were Actinobacteria, Bacte-
roidetes, Firmicutes and Proteobacteria (Fig. 3). Prote-
obacteria was the most abundant phylum in all soils and
drove the 0Dα as it contained 1731 of a total of 3652 species
detected (Supporting Information Table S3). The CAP
showed that Actinobacteria, Bacteroidetes and Firmicutes
affected 1,2,3,4Dα. The relative abundance of Bacteroidetes
decreased with deforestation, probably because they are
degraders of polymeric organic matter, such as polysaccha-
rides and proteins. The fraction of polymeric organic matter
is larger in a forest soil than in arable soils (Thomas et al.,
2011). Any changes in this fraction of the soil organic mate-
rial will have a direct effect on diversity. The relative abun-
dance of Actinobacteria and Firmicutes decreased in the OF
soils when land-use changed, but not in the POF soils. The
arable soils had a lower number of dominant species,
i.e. 2,3,4Dαarable <

2,3,4Dαforest, which suggest less even bacte-
rial communities. Of the 124 most abundant bacterial spe-
cies, 68 were affected by land-use change, 15 species by
land-use change depending on the original vegetation and
41 were not affected (Fig. 4). Stenotrophomonas sp. G4 and

Stenotrophomonas sp. MYb57, Raoultella ornithinolytica,
Rhodoccoccus BH4, R. quingshengii and R. erytrhopolis
were more abundant in the arable than forest soils.
Stenotrophomonas spp. have been found worldwide in soils,
but their occurrence is strongly related to arable soils
amended with animal manure (Ding et al., 2014; Deredjian
et al., 2016). In this area, application of farmyard manure is
not a common practice, but cattle often roam the fields
(Arriaga-Cabrera et al., 2009). The enrichment of a limited
number of bacterial species generates uneven communities
and contributes to a decrease in biodiversity. It is possible
that maize roots exudates stimulated some bacterial species
in the arable soils. For instance, members of Raoultella,
Azospirillum, Bradyrhizobium, Herbaspirillum, Ideonella,
and Klebsiella have been found as the most abundant
genera in the rhizosphere, roots and stem of maize
(Roesch et al., 2008). Sinorhizobium fredii, Rhizobium
leguminosarum, Bradyrhizobium ottawaense and
B. diazoefficiens were more abundant in forest soils.
Rhizobiales have been studied mostly for their symbiotic
association with legumes (Poole et al., 2018). It has been
found however, that members of Bradyrhizobium are more
often free-living than symbiotic (Vaninsberghe et al., 2015).
Rhizobiales are very abundant generally in forest soils and
their occurrence has been associated with their capacity to
decompose cellulose (Lladó et al., 2017). In different pine
forest soils in North America, Rhizobiales were among the
bacterial groups that most accumulated cellulose-derived C
(Eichorst and Kuske, 2012).
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Species name
Forest vs 

arable

POF vs 

POFtA

OF vs 

OFtA
Relative abundance (%)

Leptospira santarosai <0.01 - - 10
Bacillus licheniformis - - <0.05
Bacillus paralicheniformis - - <0.05 1
Pseudomonas fluorescens - <0.05 -
Bradyrhizobium erythrophlei <0.01 <0.05 - 0.1
Bradyrhizobium lablabi <0.01 <0.05 -
Stenotrophomonas maltophilia - <0.05 - 0.01
Stenotrophomonas sp. G4 <0.01 <0.05 <0.05
Stenotrophomonas sp. MYb57 <0.001 <0.05 <0.05 0.001
Stenotrophomonas rhizophila - - <0.05
Stenotrophomonas sp. LM091 <0.01 <0.05 - 0.0001
Achromobacter spanius <0.01 <0.01 -
Raoultella ornithinolytica <0.01 <0.05 <0.05 0.00001
Achromobacter ruhlandii <0.01 - <0.05
Rhodococcus sp. BH4 <0.01 <0.05 <0.05
Rhodococcus sp. YL-1 <0.001 - <0.01
Rhodococcus sp. 008 <0.001 - <0.05
Rhodococcus qingshengii <0.001 <0.01 <0.01
Cupriavidus basilensis - - <0.05
Bacillus cohnii - - <0.01
Bacillus megaterium <0.01 - <0.01
Pseudomonas palleroniana - <0.05 -
Pseudomonas sp. FDAARGOS_380 - <0.05 -
Stenotrophomonas sp. ZAC14D2_NAIMI4_ - <0.05 -
Stenotrophomonas sp. ZAC14A_NAIMI4_1 - <0.05 -
Geodermatophilus obscurus <0.01 - <0.01
Blastococcus saxobsidens <0.001 <0.05 <0.05
Modestobacter marinus <0.001 <0.05 <0.05
Amycolatopsis mediterranei <0.001 - -
Ochrobactrum pituitosum <0.01 - -
Microbacterium foliorum <0.001 <0.05 <0.05
Ochrobactrum pseudogrignonense <0.05 - -
Achromobacter denitrificans - <0.05 -
Gemmatirosa kalamazoonesis <0.001 - -
Rhodococcus erythropolis <0.001 <0.05 <0.05
Achromobacter sp. MFA1 R4 - <0.01 -
Achromobacter insolitus <0.05 <0.05 -
Pseudomonas frederiksbergensis <0.05 <0.05 -
Pseudomonas mandelii - <0.05 -
Janthinobacterium sp. 1_2014MBL_MicDiv <0.01 - -
Pseudomonas kribbensis <0.05 <0.05 -
Pseudomonas sp. LAB-08 <0.05 - -
Pseudomonas arsenicoxydans - <0.05 -
Pseudomonas sp. 31-12 <0.05 <0.05 -
Serratia liquefaciens <0.01 - -
Pseudomonas sp. NC02 <0.01 - -
Pseudomonas sp. UW4 <0.001 - -
Serratia plymuthica <0.01 - -
Serratia marcescens <0.01 - -
Pseudomonas syringae <0.01 <0.05 -
Pseudomonas chlororaphis <0.01 <0.05 -
Singulisphaera acidiphila <0.05 <0.05 -
Bradyrhizobium sp. G22 <0.001 - <0.05
Bradyrhizobium oligotrophicum <0.01 <0.05 -
Bradyrhizobium sp. BTAi1 <0.01 <0.05 -
Pseudomonas stutzeri <0.05 - -
Niastella koreensis <0.01 - -
Escherichia coli <0.01 - -
Bacillus cereus - <0.05 -
Candidatus Solibacter usitatus <0.01 - -
Sinorhizobium fredii <0.001 <0.05 <0.05
Pseudolabrys taiwanensis <0.01 - -
Rhizobium leguminosarum <0.01 <0.01 <0.05
Bradyrhizobium sp. CCGE-LA001 <0.001 - <0.05
Bradyrhizobium sp. S23321 <0.01 - <0.05
Serratia proteamaculans <0.01 - -
Stenotrophomonas sp. SAU14A_NAIMI4_5 - <0.05 <0.05
Pseudomonas azotoformans - <0.05 -
Pseudomonas sp. URMO17WK12:I11 <0.05 <0.05 -
Luteitalea pratensis <0.01 - -
Pseudomonas putida <0.001 <0.05 -
Sorangium cellulosum <0.05 - -
Mesorhizobium ciceri <0.01 - <0.01
Bradyrhizobium japonicum <0.001 - <0.05
Bradyrhizobium ottawaense <0.01 <0.05 <0.05
Rhodopseudomonas palustris <0.01 <0.05 -
Bradyrhizobium icense <0.01 - <0.05
Bacillus simplex <0.05 - -
Afipia sp. GAS231 <0.01 - -
Magnetospirillum gryphiswaldense <0.01 - <0.05
Rhodoplanes sp. Z2-YC6860 <0.01 - -
Bradyrhizobium diazoefficiens <0.01 <0.05 <0.05
Bradyrhizobium sp. SK17 <0.01 <0.05 -P
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Fig. 4. Heat-map with the relative abundance of the most abundant species of forest and arable soils of “Parque Nacional La Malinche”, Mexico.
Linear mixed effects models with 1000 Monte-Carlo permutations was used to determine the effect of land-use change and land-use change
depending on the original vegetation on the relative abundance of the bacterial species. Dendrograms represents hierarchical cluster analysis
with Bray–Curtis distances.
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We found that a loss in bacterial diversity correlated
with a loss in functional diversity. Bacterial communities
are known to have high genetic and metabolic redundan-
cies that allow them to cope with shifting environmental
pressures. However, land-use change combined with
intensive agricultural practices has a profound effect on
the soil system. For example, intensive tillage induces
soil degradation and the type of crop planted can affect
the microbial community structure. Converting tropical
forest to soybean (Glycine max (L.) Merr.) (Mendes et al.,
2015) or forests to vineyards (Castañeda and Barbosa,
2017) had no effect on functional diversity, but maize did.
In general, we found that soil ecosystem maintained its

species richness notwithstanding land-use change. Eco-
system legacies have been reported to regulate several
soil functions, such as organic matter decomposition or
N2O emissions (Kallenbach and Stuart Grandy, 2015;
Abraha et al., 2018). It is likely that this pool of microbial
species serve as a reservoir of different functions that is
then found as a legacy effect. Castañeda and Barbosa
(2017) suggested that the shared diversity before and
after land-use change is more a dispersal effect as a
result of the nearness of the ecosystems. Likewise, the
similar species richness in the forest and in the arable
soils in this study is very likely the consequence of the
vicinity of both ecosystems.
Soil-borne viruses are of great importance as they may

influence the soil biodiversity and ecology. For example,
viruses can transfer genes from host to host and viral
infection can shape microbial communities. This affects
indirectly global geochemical cycles and the turnover of
nutrients. We expected that shifts in the bacterial diversity
affected viral communities as found previously (Hurwitz
et al., 2014). However, a higher viral diversity was
observed in the arable than in the forest soils, and a simi-
lar species turnover rate and regional overlap (Fig. 1A
and B). Other microbial taxonomic groups not investi-
gated in this study, e.g. fungi and invertebrates, might
change the viral diversity. It is still unclear how soil char-
acteristics and ecosystem management practices affect
viral communities. Fertilizer application has been
reported to increase the abundance of viruses (Chen
et al., 2014) and temporal variability in forest and arable
soils (Narr et al., 2017). Viral communities are very
dynamic as viruses have extreme evolutionary capacities
and high genetic diversity that have allowed them to par-
asitize all known groups of organisms and to rapidly
adapt to numerous host species.
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