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RESUMEN

El cambio global, que incluye el cambio climético y el aumento de presion por pastoreo, esta
afectando a los ecosistemas aridos de nuestro planeta. Entre los efectos registrados, se
encuentra la alteracion de los ciclos biogeoquimicos, como el del C. A pesar de que las zonas
aridas en general se caracterizan por sus bajas concentraciones de C organico del suelo
(COS), la cantidad total almacenada debido a su amplia extension (alrededor de un 45 % de la
superficie terrestre) es importante. EI mantenimiento de este COS es necesario para el buen
funcionamiento de estos ecosistemas y que puedan servir de aprovisionamiento para sus
poblaciones (el 38% de la poblacion humana). ElI cambio climatico, entendido como el
aumento de temperatura y los cambios en el régimen de precipitaciones, tiene consecuencias
en la estructura y funcionamiento de los ecosistemas aridos. Sabemos que el aumento de
temperatura acelera la descomposicién de la materia organica por los microorganismos,
aumentando las emisiones de C a la atmoésfera, mientras que la disminucion de las
precipitaciones dificulta el crecimiento de la vegetacion y, por tanto, el aporte de biomasa y la
entrada de C en el suelo. Sin embargo, desconocemos cudl es el efecto que tienen las
variaciones climaticas sobre la distribucion del C en el suelo, en concreto en las fracciones de
C orgéanico particulado y C asociado a minerales. Esta ultima fraccion estd méas protegida
frente a la descomposicion microbiana, por lo que cabria esperar que el C en la misma fuera
mas persistente en el suelo y menos sensible a los cambios ambientales.

En un contexto en el que se esta intensificando cada vez mas el cambio climatico, asi
como la presion por pastoreo, es esencial tener una comprensién mas profunda sobre cémo
estos agentes de cambio global afectan al C almacenado en las zonas aridas terrestres. Por
suparte, el pastoreo, que es el principal uso de la tierra en las zonas aridas y una fuente de
ingresos esencial para sus habitantes, también afecta al contenido de C en el suelo, aungue la
literatura acumulada hasta la fecha no es concluyente a escala global ni ha estudiado su efecto
sobre los contenidos de C organico particulado y asociado a minerales. Ademas, el efecto que
tiene el cambio climatico y el pastoreo sobre los contenidos de C del suelo podria estar
modulado por la presencia de las comunidades de costra biologica. Estas, definidas como el
conjunto de organismos fotoautotréficos, como las cianobacterias, los briofitos o los liquenes,
gue viven en asociacion con las particulas superficiales del suelo, son un componente
principal de los ecosistemas aridos ya que contribuyen a su funcionalidad.

El objetivo principal de esta tesis es evaluar el efecto del cambio climatico y el
aumento de presion por pastoreo en el C organico del suelo y sus fracciones en los sistemas

aridos globales. Para ello, diferenciamos entre C organico particulado (COP), que proviene
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principalmente de biomasa vegetal en etapas tempranas de la descomposicion y que tiene una
mayor sensibilidad a los cambios ambientales) y C asociado a minerales (COAM), que
proviene de productos de la descomposicion microbiana de la biomasa, asi como exudados de
las plantas, y utilizamos diferentes escalas espaciales (global y local). Al mismo tiempo,
evaluamos el papel de la costra bioldgica del suelo como posible agente modulador del efecto
del cambio climético y del aumento de presion por pastoreo sobre el contenido de C del suelo
y sus fracciones.

El capitulo 1 evalia como afectan diferentes variables bidticas y abidticas, con
especial énfasis en la temperatura, la precipitacion y la presion por pastoreo, sobre los
contenidos de COS, COP y COAM en las zonas aridas del planeta a lo largo de un gradiente
climatico y utilizando 98 sitios localizados en zonas aridas de todos los continentes excepto la
Antartida. Nuestros resultados muestran que, contrario a lo que esperabamos, la respuesta de
ambas fracciones es muy similar; es decir, las variables edéficas y las climéticas son las que
determinan en mayor medida los contenidos de COS, COP y COAM, siendo el efecto del
pastoreo indetectable en comparacion con estas. Concretamente, el aumento de temperatura y
la disminucién de las precipitaciones tienen un disminuyen no solo los contenidos de COS y
COP sino también de COAM, siendo el papel de los minerales menos determinante a la hora
de secuestrar el C en el suelo.

El capitulo 2 evalla el posible efecto modulador de la costra bioldgica y la vegetacién
sobre el sobre el efecto que el cambio climético y el incremento de pastoreo ejercen sobre los
contenidos de COS en las zonas aridas. Para ello, utilizamos un subconjunto de 28 sitios
localizados en 14 paises de todos los continentes a excepcion de la Antartida. Nuestros
resultados muestran que la contribucion de la vegetacién al COS, COP y COAM es mayor
que la de la costra bioldgica. Paralelamente, la vegetacion tiene un efecto a la hora de mitigar
el efecto negativo del cambio climatico sobre los contenidos de COS, aunque dicho efecto es
bastante limitado. Mientras que no hemos encontrado ningun efecto mitigante de la costra
bioldgica. Finalmente, nuestros resultados sugieren que el aumento de presion por pastoreo
repercute negativamente en los suelos vegetados, mientras que no tiene un efecto en el COS
de areas cubiertas de costra bioldgica.

El capitulo 3 evalia el posible efecto modulador de la costra biologica sobre los
contenidos de COS, COP y COAM tras 9 afios de condiciones experimentales de cambio
climatico (aumento de temperatura y reduccién de precipitaciones) en una zona arida situada

en el municipio de Aranjuez. Nuestros hallazgos muestran que, a escala local, la costra
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bioldgica podria amortiguar los efectos negativos del cambio climético sobre el COS, ya que
no se ha observado una reduccion en los contenidos de C a lo largo del tiempo bajos estas
condiciones. A pesar de esto, el efecto amortiguador seria limitado y transitorio ya que el C
ganado pertenece al COP, cuyo tiempo de vida medio es menor que el del COAM, y esta
constituido principalmente por compuestos facilmente degradables como carbohidratos.

A modo de resumen, los resultados obtenidos en esta tesis proporcionan informacion
novedosa sobre los efectos del cambio climatico y del pastoreo sobre los contenidos de C del
suelo en las zonas aridas, y sobre el efecto modulador que tienen las comunidades de costra
biolégica. Concretamente, nuestros hallazgos muestran que el COS esta influenciado
especialmente por las variables climaticas y edéficas, por lo que el pastoreo, en comparacion
con estas variables, no tiene un efecto significativo sobre los contenidos de COS en los
ecosistemas aridos. Ademas, el COAM presenta una respuesta a las alteraciones climaticas
muy similar a la del COP, por lo que el papel de los minerales en la retencion de C en el suelo
seria menos eficiente de lo que se creia. A escala local y bajo condiciones experimentales de
cambio climético la costra biolégica modula el efecto negativo del calentamiento y de su
combinacion con la reduccion de lluvia sobre los contenidos del COS. Este efecto
amortiguador, parece ser muy limitado, y no se observa a escala global. Por su parte, la
vegetacion también parece tener un efecto limitado a la hora de compensar los efectos
negativos del cambio climatico, pues solo se observa un efecto modulador para el aumento de
temperaturas. Finalmente, nuestros resultados muestran que el aporte de COS por parte de las
comunidades de costra bioldgica, en comparacion con los de la vegetacion, son menos
sensibles al incremento de la presion por pastoreo. La informacion proporcionada en esta tesis
constituye una fuente valiosa para entender la dinamica del C en las zonas aridas y establecer
estrategias de gestién y conservacion de estas zonas, con el objetivo de mitigar las
consecuencias del cambio climatico y el aumento de presién por pastoreo sobre estos

ecosistemas.
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Antecedentes

Zonas aridas, pastoreo y costra bioldgica

Las zonas de clima hiperarido, &rido, semiarido y seco-subhimedo (tierras secas si traducimos
el vocablo inglés “dryland” o zonas aridas como se llamaran en esta tesis) se definen como
areas cuyo indice de aridez (IA: precipitacion media anual/evapotranspiracion potencial
media anual) es inferior a 0.65 (UNEP, 1997). En base a este indice de aridez, se definen
cuatro subtipos de ecosistemas aridos: (i) hiperaridos (IA < 0.03 mm mm, ocupan un 5.8%
de la superficie terrestre), (ii) aridos (IA entre 0.03 y 0.2 mm mm, 14% de la superficie
terrestre), (iii) semiaridos (IA entre 0.2 y 0.5 mm mm™, 16.1 % de la superficie terrestre) y,
(iv) seco-subhtimedos (IA entre 0.5 y 0.65 mm mm™, 8.9% de la superficie terrestre; Plaza et
al.,, 2018a). A pesar de que las zonas aridas han sido ampliamente subestimadas, su
importancia reside en que cubren alrededor de un 45% de la superficie terrestre (Pravilie,
2016) y se espera que aumenten en un 11-23% a final de siglo debido a las proyecciones
climaticas (Huang et al., 2016).

Las zonas aridas adquieren importancia al albergar un 35% de la diversidad global y
un 20% de los puntos calientes de la diversidad de plantas (White & Nackoney, 2003; Davies
et al., 2012). Ademas, en ellas reside el 38% de la poblacion humana (Plaza et al., 2018b),
distribuida de manera que la densidad de poblacién aumenta a medida que decrece la aridez
(Safriel et al., 2005), concentrandose un 90% de la poblacion que vive en zonas aridas en
paises en vias de desarrollo (Middleton et al., 2011; Safriel et al., 2005). Todo ello hace que
los ecosistemas &ridos sean esenciales para alcanzar la sostenibilidad global de la poblacion
actual y futura (FAO, 2004; Pravalie, 2016; Safriel et al., 2005).

Sin embargo, la degradacion de suelos aridos, definida como la pérdida de funciones y
servicios proporcionados por los suelos (Nachtergaele et al., 2011), compromete la capacidad
de estos para proporcionar los servicios ecosistémicos de los que dependemos las poblaciones
humanas (IPCC, 2013). Concretamente, se estima que un 10-20% de las zonas aridas
presentan ecosistemas que han sufrido degradacion en la dltima mitad de siglo (MEA, 2005),
con consecuencias que afectan en torno a 250 millones de personas que viven en paises en
vias de desarrollo (Reynolds et al., 2007). Esto, junto con la expansion de las zonas aridas, ha
sido reconocido como un problema ambiental, social y econémico de primer orden (Reynolds

et al., 2007). Uno de los factores que puede desencadenar la degradacion del suelo es el
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pastoreo del ganado, que ha sido reconocido como un problema global emergente (Nordborg,
2016). Concretamente, entre un 20-30% de los pastos permanentes del mundo estan
actualmente degradados (Conant, 2010), por lo que es importante considerar el manejo de las
zonas pastoreadas ya que se espera que la presion por pastoreo se intensifique
considerablemente en los proximos afios (FAO, 2017). En la actualidad, las tierras
pastoreadas ocupan hasta la mitad de la superficie terrestre (FAO, IFAD & WFP, 2015),
siendo el pastoreo el principal uso de la tierra de las zonas aridas y la principal fuente de
ingresos para muchos de sus habitantes (Lal, 2004). Ademas, las tierras pastoreadas son
imprescindibles para millones de personas y para la consecucion de los Objetivos de
Desarrollo Sostenible (Mehrabi et al., 2020) ya que pueden tener efectos beneficiosos como
albergar altos niveles de diversidad biolégica (Havstad et al., 2007), promover diversos
servicios ecosistémicos relacionados con los ciclos de nutrientes o el secuestro de C (Conant
& Paustian, 2002; Morgan et al., 2016; Schuman et al., 1999) cuando el manejo es adecuado.
Otro de los componentes principales en los ecosistemas aridos y que contribuyen a su
funcionalidad es la costra bioldgica del suelo (Belnap et al., 2016). La definicion mas reciente
de costra bioldgica es la aportada por Weber et al. (2022), que surge como refinamiento de la
anterior definicién propuesta por Belnap & Lange (2003), y es la siguiente: “la costra
bioldgica resulta de una asociacion intima entre particulas del suelo y diferentes proporciones
de organismos fotoautotréficos (p. ej., cianobacterias, algas, liquenes, briofitos) y
heterotroficos (p. €j., bacterias, hongos, arqueas), que viven dentro o inmediatamente en la
superficie de los primeros milimetros del suelo. Las particulas del suelo se agregan mediante
la presencia y la actividad de esta biota frecuentemente extremotolerante, que se seca
regularmente, lo que hace que la costra viviente resultante cubra la superficie del suelo como
una capa coherente”. En zonas aridas, la costra bioldgica del suelo ocupa alrededor de un 30%
de cobertura de suelo y se situa en la mayoria de zonas que no estan cubiertas por vegetacion
(Rodriguez-Caballero et al., 2018), rocas o areas en las que no existe alteracion activa del
suelo (West, 1990), mientras que a nivel global cubre un ~12% de la superficie terrestre
(Rodriguez-Caballero et al., 2018). La cobertura y composicion de las comunidades de costra
bioldgica influyen en la funcionalidad de las zonas aridas (Belnap et al., 2016) y, aunque son
vulnerable frente a cambios ambientales, constituyen una parte vital para el funcionamiento
de estas zonas (Bowker et al., 2014; Chen et al., 2020; Miller et al., 2011; Rodriguez-
Caballero et al., 2018). De hecho, estan involucradas en muchos procesos ecosistémicos

relevantes como la erosion (Cantén et al., 2014; Chamizo et al., 2017; Zhao & Xu, 2013), la
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distribucion de agua (Bowker et al., 2013; Chamizo et al., 2016) o el ciclo de nutrientes, cuya
funcion proveedora aumenta a lo largo del gradiente de aridez (Delgado-Baquerizo et al.,
2016).

Finalmente, la vegetacion también es un elemento clave que configura los ecosistemas
aridos y que determina su funcionalidad. Las condiciones extremas derivadas de las
precipitaciones altamente impredecibles y la alta radiacion solar hacen la vegetacion sea
escasa y se organice en un mosaico de parches rodeados de suelo desudo, ya que la
disponibilidad de agua no es suficiente para sostener una cobertura de plantas continua
(Berdugo et al., 2017). Esta distribucion, a su vez, favorece a la propia vegetacién al aumentar
la infiltracion de agua en las areas vegetadas (debido a las raices, los macroporos y el aumento
de los agregados del suelo, asi como la disminucién de la evaporacién debido a la cobertura
de las plantas; D’Odorico et al., 2013; Ludwig et al., 2005). A pesar de esto, la biomasa de la
vegetacion en los ecosistemas aridos es baja en comparaciéon con otros ecosistemas, aunque
también contribuye al secuestro de C (Plaza et al., 2018a). Las condiciones climatoldgicas que
se dan en estos lugares favorecen rasgos de las plantas que hacen que la descomposicion sea
mas lenta y se acumule materia organica; consecuentemente, las zonas aridas almacenan
alrededor del 16 % del C guardado globalmente en la vegetacién (Plaza et al., 2018a).
Finalmente, la vegetacion y la costra biol6gica conviven en estos ecosistemas e interaccionan
entre si. En términos generales, la cobertura de costra bioldgica y la riqueza de las especies
que la componen es mayor en micrositios con cobertura dispersa de plantas vasculares (p. €j.,
Eldridge et al., 2002, 2006; Pintado et al., 2005; Zaady et al., 2013) y hojarasca (p. €j., Briggs
& Morgan, 2008; Zhang et al., 2013). Ademas, la presencia de vegetacion también puede
favorecer la costra (Bowker et al., 2005; Maestre, 2003) en las zonas donde hay erosion del
suelo causada por el pastoreo, ya que la costra se refugia en la vegetacion (Zhao et al., 2010,
2011); o en situaciones en las que la sombra de la vegetacion reduce el dafio causado por luz y

la desecacion (Harel et al., 2004).

El cambio climatico: efecto sobre las zonas aridas

Entendemos por clima el promedio de las condiciones meteorolégicas durante un periodo de
tiempo teniendo en cuenta que, en un sentido mas amplio, se considera también el complejo
sistema formado por la atmdsfera, la hidrosfera, la litosfera, la biosfera y sus interacciones

(Solomon et al., 2007). EI cambio climatico se define como el cambio en el estado del clima,
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que puede ser identificado mediante cambios en la media o la variabilidad de sus propiedades,
y persiste en el tiempo, generalmente décadas o incluso mas (IPCC, 2017).

La acumulacion de gases efecto invernadero (GEI) esta haciendo que el clima global
esté cambiando a gran velocidad (Rousk et al., 2013). En la actualidad, los GEI han
aumentado desde 1970 debido a la actividad humana. Concretamente, desde el afio 2011 las
concentraciones de estos gases han seguido incrementando en la atmosfera; entre ellos, el CO>
ha aumentado hasta alcanzar valores de 422 ppm (dato de abril de 2022), siendo este el valor
de concentracion de CO; atmosférico més elevado en, al menos, 2 millones de afios (IPCC,
2021). La acumulaciéon de GEI deriva en un incremento de la temperatura global del aire
cerca de la superficie terrestre, lo que acarrea cambios en la estructura y el funcionamiento de
los ecosistemas (Canarini et al., 2016; Cramer et al., 2001; Le Houérou, 1996; Maestre et al.,
2012a; Walther, 2010). De hecho, el calentamiento global que ha habido hasta la actualidad
ya ha producido dafios y transformacién de los ecosistemas, acarreando pérdidas de
diversidad y degradacion, y seguira empeorando con cada incremento de calentamiento global
(IPCC, 2022). Ademas, el cambio climatico esta detras del aumento en intensidad, duracién y
frecuencia de las olas de calor, lluvias torrenciales, sequias y ciclones tropicales (IPCC,
2021).

El cambio climéatico también afecta a los procesos y propiedades del suelo, asi como a
las dindmicas de la materia organica y las funciones derivadas de esta o los organismos del
suelo. Por ejemplo, los cambios en la temperatura y precipitacion influyen en las tasas de
descomposicion, que determinan los niveles de carbono orgénico del suelo (COS). A su vez,
estos influyen en la estructura del suelo, la fertilidad, los procesos microbianos y las
poblaciones de organismos que habitan en el suelo, lo que tendra un efecto sobre el clima
(Brevik, 2012). Paralelamente, el cambio climatico podria hacer que algunos suelos pasaran
de ser sumideros a convertirse en fuentes de carbono (C) atmosférico a medida que la
temperatura sube, especialmente en altas latitudes donde hay suelos que habian estado
permanentemente congelados; y que aumente la intensidad en los procesos de erosion tanto
por viento como por agua (Brevik, 2012).

A todo lo anterior se suma el agravante de que, con cada incremento de temperatura
global, los cambios en la temperatura y precipitacion media a escala regional se vuelven
mayores (IPCC, 2021). Por ello, se espera que cada region experimente cada vez un mayor
nimero de cambios y mas cercanos en el tiempo en los agentes causantes del cambio

climatico (IPCC, 2021). Los cambios en los agentes causantes del cambio climatico seran
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cada vez mas generalizados y pronunciados con un calentamiento de 2°C que de 1.5°C
(respecto a la temperatura preindustrial). Estos son los limites marcados, ya que las
proyecciones climaticas predicen diferencias robustas en el clima regional con un
calentamiento de 1.5°C versus de 2°C (el riesgo y la incertidumbre es mas elevados en el
segundo escenario), ademas de que las poblaciones humanas y los sistemas naturales tendrian
que afrontar riesgos severos adicionales (IPCC, 2022). Por ejemplo, se espera que se excedan
mas frecuentemente, bajo niveles superiores de calentamiento global, los umbrales de calor
extremos, con consecuencias para la agricultura y la salud, entre otros (IPCC, 2021); los
impactos podrian causar la liberacion de GEI adicionales, algunos de los cuales son
irreversibles, incluso si el calentamiento se reduce (IPCC, 2022). Finalmente, también se
espera que aumente en muchas regiones la probabilidad de que haya eventos combinados,
como lo son las olas de calor y las sequias; siendo muy probable que estos eventos se vuelvan
mas frecuentes, intensos y duraderos con el cambio climético (IPCC, 2021).

Las zonas é&ridas son especialmente sensibles a la variabilidad climética por varias
razones. Por ejemplo, la escasez de precipitaciones tipica de estos ecosistemas hace que
pequefios cambios en estas puedan tener grandes impactos (Huang et al., 2017a). Un clima
mas arido decrece los niveles de productividad primaria, lo que fuerza la migracion de
comunidades rurales a &reas marginales para pastorear, ya que culturalmente la poblacién
depende altamente del ganado para su supervivencia (Elridge & Delgado-Baquerizo, 2017,
UN-EMG, 2011). En comparacidn con otros ecosistemas, las interacciones entre la actividad
humana, el uso del suelo y el cambio climatico son méas intensas en las zonas &ridas,
especialmente en las regiones semiaridas (Huang et al., 2017b). La vulnerabilidad de estas
zonas respecto a la pérdida de servicios ecosistémicos se da al converger un riesgo intermedio
de degradacion de la tierra junto a niveles intermedios de presion por densidad de poblacion,
ya que, por ejemplo, en otras zonas mas aridas, el riesgo de degradacion de la tierra es mayor
pero la presion por poblacion es menor (Safriel et al., 2005). En resumen, en las zonas aridas
los cambios en temperatura, precipitaciones y evapotransporacion potencial alteran la
productividad primaria terrestre y agricola, al mismo tiempo que aumentan los retos
relacionados con la seguridad alimentaria y el abastecimiento de agua (Asseng & Pannell,
2013; Kumar & Parikh, 2001; Zinyengere et al., 2014). En consecuencia, la toma de
decisiones relacionada con garantizar la sostenibilidad de las poblaciones debe ir de la mano
de una mayor comprension del efecto del cambio climético sobre las zonas aridas debido a su
gran fragilidad (Huang et al., 2017D).
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Aumento de temperatura

Cada una de las ultimas cuatro décadas ha sido sucesivamente méas célida que ninguna otra
década precedente desde 1850. El aumento del rango de temperatura causado por el ser
humano desde 1850-1900 hasta 2010-2019 es de 0.8°C a 1.3°C. De hecho, las temperaturas
durante la década maés reciente (2011-2020) exceden aquellas del periodo més célido que haya
habido desde hace 6500 afios (IPCC, 2021). Concretamente, el mayor calentamiento durante
los Gltimos 100 afos tuvo lugar sobre los ecosistemas aridos y representd mas de la mitad del
calentamiento continental (Huang et al., 2012, 2017a; Ji et al., 2014).

Las estimaciones prevén que la temperatura global continle aumentando hasta
mediados de siglo bajo cualquier escenario de emisiones que se considere, incluso los mas
optimistas. El calentamiento global excedera 1.5-2°C durante el siglo XXI a menos que
hagamos drasticas reducciones de CO2 y otros GEI en las décadas proximas. Concretamente,
en comparacién con el periodo 1850-1900, es muy probable que la temperatura global que se
prevé para el periodo 2081-2100 sea superior a 1-1.8°C bajo un escenario de emisiones de
GEI muy bajo, a 2.1-3.5 °C en un escenario de emisiones de GEI intermedio y a 3.3-5.7°C
para un escenario de emisiones de GEI altas (Fig. 1). Estas estimaciones se realizan para
distintos escenarios, los cuales representan posibles niveles de emisiones de gases de efecto
invernadero y aerosoles en base a supuestos socioecondémicos (IPCC, 2021). En cuanto a las
zonas aridas, los modelos predicen un calentamiento adicional de entre 2-4°C para el final del
siglo XXI (Huang et al., 2017b).

Cambio simulado con un calentamiento global de 1.5 2C Cambio simulado con un calentamiento global de 2 2C Cambio simulado con un calentamiento global de 4 2C
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Figura 1. Cambio en temperatura anual relativa (°C) al periodo 1850-1900 simulado con
niveles de calentamiento global de 1.5, 2 y 4°C. Referente a los cambios en la temperatura
media de la superficie. Las areas terrestres se calientan mas que los océanos, el Artico y la
Antartida se calientan mas que los tropicos. Imagen adaptada de: IPCC, 2021.
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Cambio en los patrones de precipitacion

El calentamiento global produce alteraciones en la circulacion general atmosférica y en los
ciclos hidrologicos, por lo que se producen variaciones en los regimenes de precipitacion
(Huntington, 2006; Pachauri et al., 2014). Esto se traduce tanto en cambios en la precipitacion
media como en su varianza a lo largo del tiempo, con aumento en la variabilidad intra e
interanual registrada durante el siglo XX (Groisman et al., 1999; Karl et al., 1995; Min et al.,
2011).

La precipitacion sobre la tierra ha incrementado globalmente desde 1950, con una tasa
mas rapida de aumento desde 1980 (IPCC, 2021). Sin embargo, el aumento no ha sido
generalizado en todas las &reas del planeta e incluso se espera que el régimen de
precipitaciones siga cambiando hasta finales del siglo XXI. Concretamente, se prevé que la
precipitacion media anual aumente en latitudes altas y polares de ambos hemisferios y que
disminuya en zonas tropicales y latitudes medias de ambos hemisferios (entre las que se
encuentra Espafia) para el afio 2100 comparado con el periodo de referencia (1850-1900;
IPCC, 2021). A pesar de que la direccion del cambio es igual entre escenarios, la magnitud
aumenta en escenarios de mayor calentamiento global (Fig. 2). Finalmente, las zonas aridas
muestran una tendencia a secarse que empez6 alrededor de 1950 y que estd asociada con una
disminucion de las precipitaciones (Huang et al., 2017b).

Cambio simulado con un calentamiento global de 1.5 2C Cambio simulado con un calentamiento global de 2 °C Cambio simulado con un calentamiento global de 4 2C
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Figura 2. Cambio en la precipitacion media anual relativo al periodo 1850-1990 (%) con
niveles de calentamiento global de 1.5, 2 y 4°C. Se espera que las precipitaciones aumenten
en altas latitudes, el ecuatorial Pacifico y algunas zonas de las regiones monzoénicas, pero que
decrezcan en zonas subtropicales y en areas limitadas de los trépicos. Cambios absolutos
relativamente pequefios pueden implicar cambios relativos porcentuales grandes en regiones
con condiciones secas. Imagen adaptada de: IPCC, 2021.
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El ciclo del C global v en las zonas aridas

Nos referimos al ciclo global del C para describir el flujo de C que se da en diversas formas
entre distintos reservorios del planeta: la atmosfera, la tierra, el océano, la biosfera y la
litosfera marina. La atmdsfera contiene unos 820 Pg de C (Le Quéreé et al., 2018) que se
encuentra principalmente en forma de CO.. Este C es fijado por las plantas, pasando a ser
biomasa vegetal viva y constituyendo un reservorio de unos 520 Pg de C (IPCC, 2013). La
manera en la que el C es incorporado al suelo es a partir de los aportes materia organica
(principalmente residuos de plantas y exudados, pero también heces o animales muertos), que
son procesados mediante la fauna del suelo y los microorganismos heterotréficos (Lefevre et
al., 2017). Asi se forma lo que seria el mayor reservorio de C que, sin considerar los océanos,
es el suelo, ya que alberga alrededor de 1301 Pg de C solo en el primer metro, y hasta 2800
Pg si consideramos capas mas profundas (Plaza et al., 2018a; Fig. 3).

Una vez el C se ha incorporado al suelo, se inicia el proceso de transformacion de la
materia organica, que da como resultado una compleja mezcla biogeoquimica de compuestos
de hojarasca vegetal y productos de la descomposicién microbiana en diferentes estados de
descomposicion (Von Lutzow et al., 2006; Paul, 2014). A lo largo de este proceso se
producen ganancias y pérdidas de C. Por un lado, el C queda retenido en el suelo mediante
diversos mecanismos de estabilizacion que pueden durar décadas o, incluso, miles de afios
(Schmidt et al., 2011). Por otro lado, el C se libera mediante el proceso de descomposicién
que esta controlado, principalmente, por la temperatura y el contenido de agua; dos variables
que también afectan la actividad microbiana. La composicion de la comunidad microbiana
influye en la preferencia por la descomposicion de determinados compuestos (Schmidt et al.,
2011; Six et al., 2002; Sollins et al., 1996; VVon Lutzow et al., 2006). Este proceso implica la
mineralizacion del suelo y, por tanto, la liberacion de CO, y CH4 causado por la respiracion
de los microorganismos que viven en él. Sin embargo, en términos de intercambio de C, la
fotosintesis es superior a la respiracion de las plantas y del suelo, por lo que se produce el
secuestro de C en forma de COS (Bernoux & Chevalier, 2014), lo que explica que el suelo sea

un reservorio de C tan importante.
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Atmosfera
820 +4,5Pg C

Vegetacion
65-170 Pg C

Aporte de
biomasa

Suelo (2m)
646 +9 Pg C

Figura 3. Ciclo del C simplificado y stocks de C en el conjunto de las zonas aridas del
planeta. Datos obtenidos de: Lal, 2019.

En lo relativo al ciclo del C en las zonas aridas, la magnitud de los reservorios de C y
el flujo anual entre ellos son incluso mas inciertos que los del ciclo del C global (Lal, 2019).
El stock de C total en los ecosistemas aridos contiene méas C inorganico que organico, y el de
la vegetacion (tanto el de por encima como por debajo de la tierra) es mucho menor que el de
las ecorregiones humedas y sub-himedas (Lal, 2019). EI C almacenado en la vegetacién de
los ecosistemas aridos tiene una densidad que va aumentando desde 0.04-4.0 Mg C ha en
regiones hiperaridas (Laban et al., 2018) hasta 40-50 Mg C ha™ en bosques secos sub-
himedos (Glenday, 2008). La media de C global estimado en la vegetacion de zonas aridas
varia segun la estimacién es entre 65-170 Pg (Lal, 2019). Aunque los suelos de las zonas
aridas se caracterizan por su bajo contenido de COS, su amplia extension hace que la cantidad
de C almacenada a nivel global sea elevada: 470 £ 7 Pg a 1 m de profundidad 0 646 + 9 Pg a
2 m (Plaza et al., 2018b), es decir, el 32% de las reservas globales de C organico en el suelo
(Lal, 2019). La densidad de COS en ecosistemas aridos es baja y va desde 1 a 3 Kg C m2 en
Africa y América Central en comparacion con Asia que va desde 2 hasta 7 Kg C m (Serrano-
Ortiz et al., 2012; Wiesmeier et al., 2011). Junto al COS, las zonas aridas también almacenan
una gran cantidad de C inorganico (1237 £ 15 Pg en los 2 m de profundidad), principalmente

en forma de carbonato calcico, lo que supone un 80% de las reservas globales de C inorganico
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(Plaza et al., 2018b). Finalmente, estas zonas crean una retroalimentacion negativa para el
ciclo del C en ecosistemas aridos (tanto para el COS como para el CIS) ya que es mas
importante el secuestro de C (debido, principalmente, a procesos inorganicos y abioticos; Bai
etal., 2017, Wohlfahrt et al., 2008) que las pérdidas (Lal, 2019).

Debido al gran contenido de C almacenado en el suelo, pequefios cambios en este
reservorio podrian tener un impacto significativo a escala global sobre las concentraciones de
CO, atmosférico; por lo tanto, la respuesta del suelo al calentamiento es critica a la hora
evaluar los mecanismos de retroalimentacion del ciclo del C (Smith et al., 2008), que influyen
en la mitigacion o aceleracion del cambio climéatico (PCC, 2013; Jobbagy & Jackson, 2000;
Schmidt et al., 2011). La proporcion de emisiones de CO, absorbida por la tierra y los
océanos se hace cada vez mas pequefia segun aumentan las emisiones de CO. en base a los
diferentes escenarios de cambio climatico. En escenarios en los que las emisiones de CO>
siguen aumentando, se espera que los sumideros terrestres y oceanicos sean menos efectivos a
la hora de reducir la concentracion atmosférica de CO>, por lo que una mayor proporcion del
CO. emitido permaneceria en la atmosfera (IPCC, 2021). Teniendo en cuenta las proyecciones
de los modelos, incluso bajo un escenario de GEI intermedio, que estabiliza las
concentraciones atmosféricas de CO> para este siglo, se espera que decrezcan las tasas de
absorcion de CO: por la tierra y el océano durante la segunda mitad del siglo XXI (IPCC,
2021). Ademas, los ecosistemas aridos, donde la mayor parte del C se almacena en capas
superficiales (Ciais et al., 2011), son especialmente vulnerables al cambio climéatico y a la

erosion.

El suelo en las zonas aridas

El suelo es un componente esencial en cualquier sistema terrestre. Estd formado por cuatro
componentes principales: las particulas inorganicas, la materia organica, el agua y el aire
(Bernoux & Chevallier, 2014). La materia organica del suelo engloba toda la materia organica
viva y muerta, incluyendo las raices de las plantas, los microorganismos del suelo y la
microfauna, asi como los restos de plantas (Bernoux & Chevallier, 2014) en diferentes etapas
de descomposicion (Lehmann & Kleber, 2015). Ademas, el suelo constituye el medio para el
crecimiento de las plantas, el habitat para numerosos organismos y el medio natural a través
del cual el agua se filtra y almacena, aparte de constituir uno de los mayores reservorios de C
activos en la Tierra (Amundson et al., 2015; Schmidt et al., 2011).
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Las zonas aridas se caracterizan por tener suelos poco desarrollados (regosoles), poco
profundos (leptosoles), arenosos (arenosoles) y con carbonatos de Ca secundarios (calcisoles;
Plaza et al., 2018b). Generalmente, los suelos que componen los ecosistemas aridos son poco
desarrollados debido a las bajas y altamente variables precipitaciones, asi como a la alta
evapotranspiracion, lo que limita la productividad bioldgica, las reacciones quimicas y la
meteorizacion y favorece la erosion de la superficie del suelo (Steven, 2017; Zhang et al.,
2016).

El suelo es un elemento clave en los ecosistemas ya que proporciona diversos
servicios ecosistémicos ligados a la presencia de la materia organica y el C comprendido en
esta, como son los servicios de (i) soporte, como la fotosintesis, (ii) de aprovisionamiento de
comida, agua, madera o fibra, (iii) de regulacién, entre los que estan la regulacion del clima,
el control de la erosion o el mantenimiento de la calidad del aire, y (iv) los servicios culturales
asociados al ocio y el ecoturismo, entre otros (MEA, 2005). Estos servicios ecosistémicos son
clave para la seguridad alimentaria, la provisién de agua dulce y la mitigacion del cambio
climatico (Paul et al., 2016; Pereira et al., 2018; Plaza et al., 2018b).

Los factores naturales que afectan al C organico del suelo en las zonas aridas

La materia organica del suelo estd formada fundamentalmente por COS, que supone entre un
55% y un 60% de su composicion en masa. Este C comprende todas las formas de C en el
suelo menos las inorganicas, en caso de que existan (FAO and ITPS, 2015). EI COS en
ecosistemas aridos depende de diferentes factores formadores del suelo entre los que se
encuentran el clima, los organismos (la vegetacion y la biota del suelo), la roca madre, el
relieve y el tiempo (Jenny, 1941). Hasta la fecha, se ha considerado el clima y la vegetacion
como los dos principales factores formadores del suelo que determinan el almacenamiento del
COS en ecosistemas aridos (Plaza et al., 2018a). El efecto tanto indirecto como directo del
clima sobre la persistencia del COS se espera que sea mayor cuanto mas extremo sea el clima
(Cotrufo et al., 2021), como el que se da en alguna de las zonas aridas del planeta. Las bajas
precipitaciones limitan el crecimiento de las plantas, mientras que las altas temperaturas
favorecen la descomposicién; la cual también se acentla con los breves, pero intensos,
eventos de lluvia (Nicholson, 2011). Sin embargo, a pesar de que la escasez hidrica limita la
productividad de las plantas, la falta de agua junto a la baja disponibilidad de nutrientes
favorece rasgos de las plantas que ayudan a que se ralentice la descomposicion y se acumule
COS (De Deyn et al., 2008).

23



INTRODUCCION GENERAL

Mientras que el aumento de la materia organica promueve la formacién de agregados
con las particulas minerales del suelo, favoreciendo la retencion de humedad, la estructura y
la porosidad del suelo, y fomentando su calidad y fertilidad (Bot & Benites, 2005; Paul et al.,
2016); la pérdida de materia organica y, por tanto, de COS, sobre todo cuando los niveles
iniciales son bajos, como ocurre en las regiones aridas, resulta en la degradacion del suelo y
sus funciones asociadas (Plaza et al., 2018a). La vulnerabilidad del COS a la descomposicion
depende de la manera en que este es retenido en el suelo, influyendo en la cantidad de C que
se devuelve a la atmosfera y que exacerba el cambio climético. Por este motivo, conocer los
mecanismos de estabilizacion del COS es importante para evaluar si se espera que el C que ya
tenemos almacenado permanezca en el suelo o se libere a la atmosfera bajo las condiciones de
cambio climatico, y para desarrollar estrategias que permitan recuperar, preservar o impulsar
los servicios que nos ofrecen estos ecosistemas. Esto es esencial para contribuir a la
resiliencia y sostenibilidad en agricultura y garantizar la seguridad alimentaria de las
sociedades (Bernoux & Chevallier, 2014).

Mecanismos de estabilizacién del C organico en el suelo

La vision conceptual de la ecologia del COS ha cambiado recientemente (Jackson et al., 2017;
Kleber et al., 2021; Lavallee et al., 2020; Lehmann & Kleber, 2015; Prescott & Vesterdal,
2021). La visién tradicional estaba basada en que el tiempo de residencia del C depende de las
caracteristicas intrinsecas de la materia organica (p. ej. contenido de nutrientes y azUcares
relativo a la celulosa y lignina, aromaticidad, etc.). Sin embargo, la evidencia cientifica ha
demostrado que eso es insuficiente para explicar las observaciones sobre la persistencia del
COS (Lavalle et al., 2020; Lehmann & Kleber et al., 2015; Lehemann et al., 2020).
Posteriormente, se supo que el C puede estabilizarse mediante mecanismos fisicos, que
consisten en que el C se aisla dentro de micro o macro agregados, disminuyendo la
accesibilidad a los organismos del suelo; o quimicos, que consisten en que el C se une
mediante enlaces quimicos a diferentes superficies como las arcillas, lo que previene que este
C sea consumido por los microrganismos (Jastrow et al., 2006; Kane & Solutions, 2015; Six
et al., 2002, 2006). Ademas de esto, recientemente, Lehmann et al. (2020) ha propuestos que
la persistencia del COS esta determinada por la complejidad funcional en base a tres aspectos:
(1) la diversidad molecular —a mayor diversidad, mayor coste metabolico supondria el
consumo de las moléculas, por lo que la descomposicion seria méas lenta—; (2) la

heterogeneidad espacial —disminuye las posibilidades de que el descomponedor encuentre el
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sustrato— y; (3) la variabilidad temporal del sistema del suelo —una mayor variabilidad
temporal reduce la habilidad de los microorganismos para adaptarse al ambiente—. Es decir, la
persistencia del C en el suelo es mayor cuando muchas moléculas diferentes con bajas
concentraciones individuales estan distribuidas heterogéneamente en un escenario de poros
que interacttan con diferentes minerales bajo condiciones ambientales variables. Por lo tanto,
la estabilizacion del COS se contextualiza como la competicion entre la accesibilidad de los
microorganismos versus las asociaciones quimicas con minerales (Oades, 1998, Schmidt et
al., 2011). Por dltimo, Cotrufo & Lavalle (2022) han aportado la informacién mas reciente en
cuanto a los mecanismos de estabilizacion del C en el suelo, que son tres: inhibicion
fisioldgica microbiana, limitacion metabolica microbiana y limitacion del acceso microbiano.
La inhibicién fisiolégica microbiana serian las condiciones que favorecen que haya
inactividad microbiana o dormancia; la limitacion microbiana son las condiciones que
modulan el catabolismo de los microorganismos, incluyendo la eficiencia en el uso del C;
mientras que la limitacion del acceso microbiano se refiere a las barreras fisicas que
encuentran los microrganismos o sus exoenzimas para alcanzar y metabolizar los sustratos de
COS. Cuando las condiciones que determinan la inhibicion fisioldgica pasan un umbral
permitiendo que los microorganismos estén activos, la tasa de mineralizacion del COS pasa a
estar controlada por factores que limitan la actividad microbiana. Por otro lado, cuando el
COS esta protegido del acceso microbiano por impedimentos espaciales, serd menos sensible
a las limitaciones metabolicas.

Otro de los factores que afectan a la estabilizacion y, por tanto, los contenidos de COS
del suelo, son las caracteristicas edaficas, como la textura, el contenido de Ca intercambiable
o0 los Oxidos de Fe y Al. Una parte importante del COS almacenado y estabilizado depende de
la formacién de agregados a través de la union de la materia organica del suelo a las
superficies de las arcillas (Amelung et al. 1998; Kahle et al. 2002). De hecho, se ha visto que
en las zonas aridas hay una fuerte correlacion positiva entre el porcentaje de arcillay limo y el
COS (Rasmussen et al., 2018). A su vez, el Ca intercambiable, que es erosionado de los
minerales primarios y secundarios (Likens et al., 1998), tiende a acumularse en ecosistemas
aridos como consecuencia de los bajos flujos de agua a través del perfil del suelo, lo que
implica bajas tasas de meteorizacion y altos valores de pH (von Fromm et al., 2021). En estos
ambientes, el Caintercambiable tiene un papel importante como puente cationico al facilitar la
formacion de agregados (Rimmer & Greenland, 1976; Tisdall & Oades, 1982) y la union de la
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arcilla a los grupos funcionales de la materia orgénica gracias a su carga divalente (Likens et
al., 1998; Muneer & Oades, 1989).

El Ca intercambiable tiene una influencia mayor que otros cationes divalentes debido a
su mayor abundancia relativa (Smith et al., 2014) y su mayor radio iénico, pues favorece
energias de union mas fuertes (Muneer & Oades, 1989). En las zonas aridas, las bajas
precipitaciones mantienen pH entre neutros y alcalinos, lo que retiene bases cationicas no
hidrolizables. Estas condiciones favorecen la formacion de filosilicatos 2:1 en los que
abundan los sitios de intercambio con carga negativa (Douglas, 1989; Kittrick, 1971). Cuando
los iones divalentes, como el Ca intercambiable, ocupan estos lugares de intercambio, pueden
unirse a moléculas con carga negativa como el acido carboxilico, formando un puente con la
arcilla (Mikutta et al., 2007). Este puente catiénico es ampliamente reconocido como un
mecanismo importante de estabilizacion del C en el suelo (von Lutzom et al. 2008). Ademas,
el Ca intercambiable puede unirse a dos grupos funcionales con carga negativa a la vez,
aumentando la agregacion de la materia orgéanica del suelo y su inmovilizacion (Mouvenchery
et al. 2012). De manera similar a lo que ocurre con el Ca intercambiable, hay una fuerte
relacién positiva entre los 0xidos de Fe y Al y el COS (von Fromm et al., 2021). Los éxidos
de Fe y Al suelen ser bastante reactivos gracias a su gran area especifica, con una alta
proporcién de sitios reactivos (Parfitt & Childs, 1988), lo que hace que la materia organica se
adsorba a ellos formando agregados estables en el suelo (Tisdall & Oades, 1982). Por ultimo,
los mecanismos descritos previamente estan influidos por el pH del suelo, que refleja el
estado quimico y determina algunos gradientes geoquimicos dentro del mismo. Estos incluyen
la especiacién de metales disueltos, la reactividad y la carga de minerales y moléculas
organicas, asi como el tipo de enlace organo-mineral predominante (Deng & Dixon 2002). La
influencia general del pH no es lineal, sino que estd impulsada por umbrales (Rasmussen et
al., 2018). Por ejemplo, el Ca intercambiable incrementa significativamente a pH superiores a

6.5, mientas que el 6xido de Al es superior a pH inferiores a 6.5 (Rasmussen et al., 2018).

Division entre el C organico particulado y el C asociado a minerales

Ademas de conocer los mecanismos que contribuyen a que el C quede retenido en el suelo, se
ha sugerido que separar el COS en C orgéanico particulado (COP) y en C asociado a minerales
(COAM) es una buena estrategia para entender su persistencia y su dindmica del
almacenamiento en el suelo, asi como su respuesta al cambio global (Cotrufo et al., 2015;

Castellano et al., 2015; Rocci et al.,, 2021). EI COP estd formado principalmente por la

26



INTRODUCCION GENERAL

fragmentacion y la translocacion de residuos estructurales de hojarasca, por lo que proviene
generalmente de residuos poliméricos estructurales de plantas, animales y residuos
microbianos, en diferentes proporciones en funcion del ecosistema (Cotrufo & Lavalle, 2022).
Por otro lado, el COAM esta compuesto por agregados muy finos (<60um) de materia
orgénica y minerales, formada por la asociacion directa o la transformacién y deposicion
mediada por microorganismos de hojarasca soluble y de bajo peso molecular o exudados
(Cotrufo & Lavalle, 2022); ademas, los aportes mas ricos en compuestos solubles en agua y
con ratios C/N bajos promueven la formacion de COAM (Cotrufo et al., 2013; Kallenbach et
al., 2016; Liang et al., 2017). A pesar de que ambas fracciones contienen compuestos
derivados de las plantas y los microorganismos, se piensa que el COP estd dominado por
compuestos derivados de las plantas, mientras que el COAM tiene un componente

mayoritario derivado de los microorganismos (Fig. 4; Cotrufo & Lavalle, 2022).

Fragmentacion,
translocacion
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C organico asociado
a minerales
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Figura 4. Principales diferencias y vias de formacion entre el C organico particulado (COP) y
el asociado a minerales (COAM), incluyendo las vias de formacién principales. Imagen
adaptada de: Cotrufo & Lavalle, 2022.
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Las diferencias entre el COP y el COAM residen en que esta Ultima fraccion es més
pesada, menos compleja y tiene una ratio N:C superior. La asociacion con minerales controla
la accesibilidad de los microorganismos al COAM vy, por tanto, su persistencia, ofreciendo
una gran proteccion frente a la descomposicion microbiana (Baisden et al., 2002; Poirier et
al., 2005). Ademas, la proteccion del C esta vinculada con el tamafio de los agregados, siendo
los agregados de menor tamafio lo més protegidos (Bimller et al., 2016), como suele ser el
caso de los que componen la COAM. Por todo esto, el COP es méas vulnerable a las
alteraciones, como pueden ser las climaticas, y tiene un ciclo méas rapido que el COAM (Bai
& Cotrufo, 2022; Cambardella & Elliott, 1992; Poeplau et al., 2018), por lo que a veces se
denomina al COAM como un “pool” pasivo de C (p. ej. Gaudinski et al., 2000; Schulze et al.,
2009) al tener una persistencia de décadas a milenios de afios (Lugato et al., 2021). Dado que
el COP y el COAM estan formados, protegidos y son degradados mediante diferentes
mecanismos, se espera que respondan de manera diferente al cambio climético (Rocci et al.,
2021).

El calentamiento aumenta la actividad de los microorganismos, lo que estimula las
transformaciones del COS. EI COP es mas vulnerable a los incrementos de respiracion
microbiana inducidos por el calentamiento (Benbi et al., 2014; Lugato et al., 2021; Rocci et
al., 2021). Esto se debe a que el calentamiento libera la limitacion de energia microbiana al
activar a los microorganismos (Davidson & Janssens, 2006), siendo éste el principal
mecanismo de estabilizacién del COP (Cotrufo & Lavallee, 2022). Las pérdidas del COP con
el calentamiento podrian resultar en un aumento de la formacion del COAM (Soong et al.,
2021), dado que los productos microbianos estan formados por productos de la
descomposicion del COP gue pueden asociarse a minerales. Ademas, la mineralizacién del
COAM se espera que sea menos vulnerable al calentamiento ya que el C de esta fraccion esta
estabilizado gracias a las restricciones de acceso de los microorganismos mas que a las
limitaciones metabdlicas (Cotrufo &Lavalee, 2022) y las respuestas a la temperatura de la
sorcion o desorcion mineral pueden equilibrarse entre si (Conant et al., 2011).

En lo referente a la estabilidad del C, esta en duda la idea de que exista un COS
“estable” o “persistente” ya que existen fluctuaciones en los contenidos de COS a lo largo del
tiempo que sugieren que una gran fraccion del COS almacenado es dinamica a una escala
mensual (Waring et al., 2021). Concretamente, en los ecosistemas aridos y semiaridos se
produce una marcada variabilidad interanual en su intercambio de CO2 con la atmdsfera, por

lo que se cree que unos afios actuarian como sumideros de C y otros, como fuente (Ahlstrém
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et al., 2015; Biederman et al., 2017). Ademas, los suelos con los valores méas bajos en los
stocks de C, como ocurre en los suelos de las zonas aridas, tienden a tener mayor cantidad de
C en forma de COAM que, aunque generalmente es menos vulnerable al cambio que el COP,
también podria perderse rapidamente cuando es la forma predominante de C (Lugato et al.,
2021). Sin embargo, no existe ningun estudio que evalle la respuesta en los contenidos de
COP y COAM frente al cambio climatico en las zonas aridas del planeta, lo que resulta clave

para conocer la vulnerabilidad del COS.

Costra biologica, contribucion al ciclo del C y vulnerabilidad al cambio climatico

De la implicacion de la costra bioldgica en los ciclos del C y N (Barger et al., 2016; Hu et al.,
2015; Sancho et al., 2016) destaca su papel para el ciclo del C tanto a escala local como
global, ya que se ha estimado que fija mas de 2.6 Pg de C atmosférico por afio a nivel mundial
(Elbert et al., 2012). Ademas, la matriz de exopolisacaridos generada por estas comunidades
inmoviliza los nutrientes mediante mecanismos fisicos y quimicos, actuando como un
sumidero de C (Mager & Thomas, 2011) y contribuyendo a que los nutrientes se localicen en
la superficie en los ecosistemas aridos (Thomas & Dougill, 2007).

Estudios experimentales han demostrado que la costra bioldgica es capaz de modular
la magnitud de la respuesta del ciclo del C al cambio climéatico (Delgado-Baquerizo et al.,
2014; Hu et al., 2014; Maestre et al., 2013b). Sin embargo, la perdurabilidad de estos
beneficios estd amenazada ya que los organismos que forman la costra biolégica son
especialmente sensibles al cambio climéatico. Su naturaleza pohiquilohidrica hace que su
metabolismo y funcionalidad fisiolégica sean dependientes de la humedad y temperatura
ambientales (Lange et al., 1998; Pintado et al., 2010). Por ejemplo, la humedad relativa del
aire o los eventos de rocio son criticos para mantener la actividad fotosintética de liquenes y
musgos especialmente (del Prado & Sancho, 2007; Veste et al., 2001), lo que explica la
reduccion en su funcionalidad observada en experimentos de calentamiento (Grote et al.,
2010; Maestre et al., 2013, 2015; Maphangwa et al., 2012). También se ha demostrado que la
longitud del periodo de desecacion ejerce una influencia negativa en los organismos que
forman la costra bioldgica (Coe et al., 2012; Gray et al., 2007). Por lo tanto, el calentamiento
global podria producir cambios en las comunidades que forman la costra bioldgica,
reduciendo hasta un 40% la cobertura de liquenes y musgos en favor del crecimiento de
cianobacterias (Darrouzet-Nardi et al., 2018; Ferrenberg et al., 2015), y resultando en

considerables cambios en la abundancia y distribucion de estas comunidades (Rodriguez-
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Caballero et al., 2018). Ademas, los extremos de temperatura y humedad que caracterizan las
zonas é&ridas acttan como filtros ambientales, pues no todos los grupos funcionales de los
organismos que forman la costra bioldgica se pueden establecer y sobrevivir en condiciones
tan adversas (Coe et al., 2014).

En las zonas éaridas, las comunidades de costra bioldgica son especialmente
vulnerables a las alteraciones antropogeénicas y naturales, cuyas consecuencias permanecen
incluso afios después de la alteracion, provocando la degradacion de la superficie (Eichberg et
al., 2007; White & Picket, 1985). La influencia de la alteracion en la costra bioldgica depende
de la naturaleza de la alteracion (tipo, severidad, frecuencia) y de otros factores como el tipo
de suelo (textura o estructura), las caracteristicas del sitio (clima, radiacion, temperatura o
régimen de lluvias) y su geomorfologia (Belnap & Eldridge, 2001). A pesar de la
vulnerabilidad de estos organismos al cambio climéatico y de su importancia en el ciclo del C,
existen pocos experimentos que hayan estudiado el efecto del cambio climéatico sobre el
balance de C en suelos aridos dominados por costra biol6gica (Darrouzet-Nardi et al., 2015).

Efecto del pastoreo sobre el COS

El pastoreo afecta a la estructura del suelo, su funcion y composicion (Eldridge & Delgado-
Baquerizo, 2017; Gaitan et al., 2018; Maestre et al., 2016) y, por ende, puede afectar también
al COS, si bien la evidencia obtenida hasta la fecha no es concluyente (Eldridge & Delgado-
Baquerizo, 2017). Estudios previos han registrado aumentos del COS en respuesta al pastoreo
(Li et al., 2011; Reeder & Schuman, 2002; Silveira et al., 2014), mientras que otros no
encuentran un efecto (Cao et al., 2013; Frank et al., 2002; Shrestha & Stahl, 2008), encuentran
descensos (Golluscio et al., 2009; Qiu et al., 2013; Reszkowska et al., 2011; Zuo et al., 2008)
o resultados mixtos (Derner et al., 2006; Mcsherry & Ritchie, 2013; Zhou et al., 2017).

Hay investigaciones que apuntan a que la intensidad de pastoreo es la que determina el
efecto de este sobre el COS. Estudios realizados en diferentes partes del mundo han
encontrado que, generalmente, niveles moderados de pastoreo promueven el secuestro de C
en comparacion con el no pastoreo, mientras que el sobrepastoreo vacia los stocks de C (Chen
et al., 2015; Conant et al., 2017; Conant & Paustian, 2002; Derner et al., 2019; Pineiro et al.,
2009; Sitters et al., 2020; Wilson et al., 2018; Witt et al., 2011; Zhan et al., 2020). Por
ejemplo, Lai & Kumar (2020) realizaron un meta-analisis global en el que vieron que el COS
decrecid con intensidades de pastoreo altas y moderadas, mientas que aumentd con pastoreo

bajo. Aunque la relacion no es tan sencilla ni esta tan clara, ya que también hay un importante
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efecto del clima. Abdalla et al (2018) realizaron una revision global en pastizales manejados
extensivamente y encontraron que en climas calidos y secos todas las intensidades de pastoreo
tienen efectos negativos sobre el COS a excepcidn de una intensidad baja. En climas secos y
frios, el COS aumenta con un paso de intensidad baja a media, mientras que el impacto de la
intensidad alta se desconoce. Esto concuerda con los resultados que previamente obtuvieron
McSherry y Ritchie (2013) al identificar que los contenidos de COS no solo dependen de la
intensidad de pastoreo. En este caso, realizaron un meta-analisis global en el que evaluaron
los contenidos de COS bajo distintas intensidades de pastoreo y vieron que, ademas de este, el
efecto de la textura del suelo, la precipitacion, el tipo de vegetacion, la duracion del estudio o
la profundidad de la muestra tenian una importante contribucion. Consecuentemente, a la hora
de evaluar los contenidos de COS, es importante tener en cuenta el resto de variables tanto
bidticas como abioticas. Finalmente, otro factor que parece ser clave a la hora de determinar
el efecto del pastoreo sobre el COS es la escala. Usando una gran base de datos de los
pastizales australianos, Maestre et al. (2016) vieron que, incluso a bajas intensidades de
pastoreo, el efecto sobre los contenidos de C era negativo. Sin embargo, vieron que el signo
del efecto variaba entre estudios, con un efecto negativo generalmente en los estudios a escala
local y un efecto positivo a escalas de estudio superiores.

A pesar de que la bibliografia que estudia los efectos del pastoreo sobre el contenido
del COS es amplia, no ocurre lo mismo con el estudio del efecto del pastoreo en la
distribucion del C en las distintas fracciones. Hewins et al (2018) cuantificaron las
concentraciones de COS y sus fracciones asociadas en base a diferentes tamafios de particulas
en seis subregiones climaticas en Canada y encontraron que el pastoreo no afectdé a la
distribucion de C entre las diferentes fracciones y, en consecuencia, a la estabilidad del COS.
Lo que si que vieron es que las condiciones climaticas eran el principal factor que determina
las concentraciones de COS al modular la productividad de las plantas. Recientemente, Roy &
Bagchi (2022) realizaron un experimento de exclusion de herbivoria durante 12 afios y
observaron un decrecimiento en los contenidos de C labiles y un aumento en el intermedio y
el recalcitrante debido al efecto del pastoreo sobre la actividad microbiana extracelular.

El aumento o la disminucion de los contenidos de COS debido al pastoreo depende
como los efectos que tiene este sobre el ecosistema alteran el balance entre las entradas y las
pérdidas del COS. En cuanto a las salidas, se ha observado que el pastoreo reduce los aportes
de C al suelo al reducir la cobertura de hojarasca, reduciendo la descomposicion de esta

(Daryanto et al., 2013) o la capacidad de la superficie del suelo para capturar y almacenar
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agua de lluvia (Fleischner, 1994). También produce la ruptura y pérdida de formas de C
volétiles, solubles y labiles, particularmente C de la biomasa microbiana, que es sensible
incluso a bajas intensidades de pastoreo (Holt, 1997). Al mismo tiempo, se producen cambios
en la descomposicion debido a alteraciones en la temperatura y humedad del suelo asociadas
al pastoreo (Pifieiro et al., 2010): la reduccién de la hojarasca del suelo (Savadogo et al.,
2007) aumentaria su temperatura y la evaporacion, aumentando la descomposicion del COS
(Bremer et al., 1998). Ademas, las pisadas aumentan la rotura de los restos de plantas del
suelo, acelerando su enterramiento y descomposicion (Ganjegunte et al., 2005). Esto produce
cambios en la composicion molecular de la materia orgénica que llega al suelo en areas
pastoreadas, que se caracteriza por una mayor degradacion de los compuestos Mas
recalcitrantes, como lo es la lignina, debido a que el material defecado por los animales es
mas susceptible de ser descompuesto (Ganjegunte et al., 2005). En cuanto a los aportes de C,
se ha observado que el C destinado a 6rganos enterrados aumenta en areas pastoreadas
(Pifieiro et al., 2010), ademés de aumentar la ratio C:N y los contenidos de N y C a través de
las excreciones de los animales (Byrnes et al., 2017; Keiluweit et al., 2016; Oenema et al.,
1997). Un pastoreo moderado podria aumentar los contenidos del COS como resultado del
aumento de la productividad de las plantas al reemplazar material vegetal viejo 0 muerto por
tejido fotosintéticamente activo (Holland et al., 1992; T. Zhang et al., 2015).

El pastoreo también afecta a las comunidades de costra bioldgica, siendo sus efectos
dependientes de su intensidad (Belnap & Lange, 2003; Concostrina-Zubiri et al., 2013;
Eldridge & Greene, 1994; Harper & Marble, 1988; Warren & Eldridge, 2001; West, 1990).
Las alteraciones del pastoreo en las comunidades de costra bioldgica son causadas
principalmente por las pisadas de los animales, que reducen su cobertura total (Beymer &
Klopatek, 1992; Daryanto & Eldridge, 2010; Golodets & Boeken, 2006; Hodgins & Rogers,
1997; Thomas, 2012), su biomasa (Beymer & Klopatek, 1992), la riqueza de especies que la
forman (Root & McCune, 2012) y alteran su composicion (Eldridge et al., 2000). Como
consecuencia, las estructuras de las comunidades de costra se simplifican y se reduce su
funcionalidad. Generalmente, altos niveles de pastoreo implican efectos sustanciales sobre los
taxones de costra y, por tanto, sobre sus funciones (Huajie et al., 2009). La costra bioldgica de
las primeras etapas de formacion de éareas altamente alteradas, dominada por algas o
cianobacterias, muestra valores menores de fijacion de C que aquella de lugares sin alterar

donde hay liquenes y musgos (Belnap et al., 2016).
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Para resumir, el efecto del pastoreo sobre los contenidos de C del suelo es complejo ya
que depende de los efectos directos e indirectos a través de los diferentes atributos que
componen el ecosistema y que determinan los balances de ganancias o pérdidas en el ciclo del
C.
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Objetivos y estructura de la tesis

Esta tesis tiene como objetivo general evaluar los efectos del cambio climatico (aumento de
temperatura y cambio en el régimen de precipitaciones) y del aumento de la presion de
pastoreo en los contenidos y la composicion del C del suelo (COS, COP y COAM) en las
zonas aridas, asi como evaluar si las comunidades de costra bioldgica o la vegetacion
modulan estos efectos. Para abordar el objetivo general se han planteado tres objetivos

especificos, que son abordados en los capitulos que conforman la tesis.

El capitulo 1 estudia como afectan diferentes variables bioticas y abioticas, con
especial énfasis en la temperatura, la precipitacién y la presion por pastoreo, sobre los
contenidos del COS en las zonas aridas del planeta. Para ello se fracciona el suelo, lo que nos
permite estudiar estos efectos sobre el C organico particulado y el asociado a minerales,

profundizando maés en las dindmicas del C organico en el suelo y en su vulnerabilidad.

El capitulo 2 estudia cémo interfiere la cobertura de costra bioldgica y de vegetacion
sobre el efecto que el clima y el pastoreo ejercen sobre los contenidos de C organico del suelo

en las zonas aridas del planeta.

Finalmente, el capitulo 3 evalla, a escala local, el posible efecto modulador de la
cobertura de costra sobre los contenidos de C organico del suelo tras nueve afios de
simulacion de condiciones experimentales de cambio climatico (aumento de temperatura y
reduccion de precipitaciones) en una zona semiarida situada en el municipio de Aranjuez. Los
datos de este experimento de campo se combinaron con analisis de resonancia magnética
nuclear para profundizar en la estabilidad del C de los compuestos aportados por la costra

biolégica conociendo su composicion molecular.
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Metodologia general

Para llevar a cabo los objetivos planteados en esta tesis se ha empleado una aproximacion
multidisciplinar a distintas escalas espaciales. La tesis est4 centrada en un estudio de caracter
observacional a escala global, realizado en el marco del proyecto BIODESERT (Maestre et
al., 2022a, 2022b) que se complementa con un experimento local manipulativo de cambio
climatico. En este apartado, se describen los distintos sistemas de estudio y la metodologia
general aplicada. Para méas informacion sobre la metodologia especifica requerida para cada

objetivo concreto consultar el apartado “Material y Métodos™ de cada capitulo.

Estudio observacional a escala global (proyecto BIODESERT)

Caracteristicas de los sitios estudiados

El estudio se llevo a cabo en pastizales, definidos como “tierras que soportan vegetacion
natural o semi-natural y que proporcionan un habitat adecuado para las manadas salvajes o
domesticas de ungulados” (Pratt et al., 1997), situados en zonas &ridas —areas con un indice de
aridez (precipitacién/evapotranspiracion potencial) por debajo de 0.65 (UNEP, 1997))-. Para
ello, se localizaron 98 sitios a lo largo de 25 paises distribuidos en seis continentes (Algeria,
Argentina, Australia, Botsuana, Brasil, Canada, Chile, China, Ecuador, Hungria, Iran, Israel,
Kazajistan, Kenia, México, Mongolia, Namibia, Niger, Palestina, Peru, Portugal, Sudéfrica,
Espafia, Tunez y Estados Unidos; Fig. 5), en los que se recogieron datos de campo y muestras
de vegetacién y suelo. Los sitios se escogieron con el objetivo de captar una gran variedad de
caracteristicas abidticas (tipo de vegetacion, cobertura de plantas total, riqueza de especies)
representativas de los pastizales de las zonas aridas a escala global, asi como de ser lo mas
representativos posible geograficamente, teniendo en cuenta que el muestreo fuese

logisticamente posible.
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Figura 5. Distribucién de las zonas aridas del planeta en un gradiente de mayor (mas oscuro)
a menor (mas claro) aridez. Los puntos indican los 98 sitios muestreados para el proyecto
BIODESERT y que han sido empleados en los capitulos 1 y 2. Mapa realizado por Sergio
Asensio.

Los datos climaticos estandarizados de todos los sitios se obtuvieron a partir de
WorldClim 2.0 (www.worldclim.org, Fick & Hijmans, 2017). Los datos del indice de aridez
se obtuvieron del “Global Aridity Index and Potential Evapotranspiration Climate Database
v2” (Trabucco & Zomer, 2019). La media y los rangos del indice de aridez, la precipitacion
media anual y la temperatura media anual que abarcan los sitios estudiados fueron de 0.21,
0.01 - 0.54; 357.4 mm afio?, 26 - 891 mm afio}; y de 15.5°C, -1.2 - 29.2°C, respectivamente.
Estos sitios incluyen 32 clases de suelo del “World Reference Base” (FAO, 2007), asi como a
todos los principales grupos de suelos presentes en las zonas aridas globalmente (Plaza et al.,
2018a). La elevacion vario entre 12 y 2214 m sobre el nivel del mar. Los sitios muestreados
comprenden una amplia variedad de la fisionomia representativa de la vegetacion, incluyendo
pastizales, matorrales, sabanas y bosques abiertos con matorral. La cobertura del dosel
perenne de la vegetacion vari6 desde el 0 % al 99 %. Se puede encontrar mas informacion
detallada sobre la localizacion y las principales caracteristicas ambientales del estudio en
Maestre et al. (2022a).

Seleccidn de los gradientes locales de pastoreo y caracterizacion de la presion por pastoreo

En cada uno de los 98 sitios se muestrearon parcelas de 45 x 45 m situadas a lo largo de un
gradiente de intensidad de pastoreo local (baja, media y alta presion por pastoreo, mas una
parcela en un area sin pastoreo siempre que fue posible, Fig. 6). Este gradiente fue establecido

situando las parcelas a diferentes distancias de puntos de agua artificiales, considerando que
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las parcelas més cercanas al agua sufren una mayor presion por pastoreo (Fensham et al.,
2010; Jawuoro et al., 2017; Pringle & Landsberg, 2004). Para asegurarnos de que la
caracterizacion del gradiente de pastoreo es correcta, llevamos a cabo una evaluacion
heuristica a nivel de experto de la presion por pastoreo a nivel de parcela, utilizando los
mejores conocimientos disponibles, registros histéricos e informacion previa siempre que
estuviera disponible (véase Maestre et al. 2022a para analisis detallados sobre la validacion
del gradiente de pastoreo utilizado). En ocho de los 98 sitios muestreados, el gradiente de
pastoreo local fue establecido usando diferentes prados pastoreados con distintas intensidades,
en lugar de usar la distancia al punto de agua. Todas las parcelas se establecieron en &reas con
vegetacion y tipo de suelo representativo del sitio, por lo que el impacto de la presién por
pastoreo pudo ser estimado en cada sitio con un clima, tipo de suelo y vegetacion
determinados; asi mismo, los puntos de agua seleccionados estaban separados al menos 1 km
de otros puntos de agua o elementos que pudieran alterar el movimiento del ganado, como las

vallas.

.,.

Figura 6. Ejemplo de una zona de muestreo. Se muestra la localizacion de tres sitios
muestreados (circulos azules en el panel de la izquierda) y la localizacion de las parcelas en
cada sitio (localizador rojo), distribuidas en funcion del punto de agua (WP). Fuente: Figura 3
de Maestre et al. (2022b).

De los 98 sitios muestreados, un total de 52 sitios tenian tres parcelas correspondientes
a tres intensidades de pastoreo (baja, media y alta). De estos 52 sitios, 35 tenian un area

adicional sin pastoreo (por lo que tenian cuatro niveles de presion por pastoreo, desde sin
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pastoreo hasta alto). En ocho sitios se muestrearon un control sin pastoreo mas dos niveles de
pastoreo adicionales (medio y alto o bajo y alto). Hubo tres sitios en los que solo se pudieron
establecer dos parcelas ya que no tenian parcelas con una intensidad de pastoreo baja 0 media.
En total, 326 parcelas de 45 x 45 m (incluyendo 43 sin pastoreo, 88 con baja, 97 con media y
98 con alta intensidad de pastoreo) fueron muestreadas in situ como aparece descrito en las

siguientes secciones.

Muestreo de la vegetacion y del suelo

Los muestreos de campo tuvieron lugar entre enero de 2016 y septiembre de 2019 siguiendo
un protocolo de muestreo estandarizado (Maestre et al.,, 2022a). Para minimizar los
potenciales impactos de la variabilidad estacional dentro y entre los sitios, el muestreo de la
vegetacion y del suelo tuvo lugar tras el principal periodo de vegetacion y en el pico de la
estacion seca, respectivamente. Dentro de cada parcela localizamos cuatro transectos de 45 m
orientados en la bajada de la pendiente, separados 10 m para la caracterizacion de la
vegetacion (Fig. 7).

Figura 7. a) Esquema de la parcela de 45 x 45 m empleada para muestrear en el campo y
localizacion de los transectos para el estudio de la vegetacion, los nimeros 1, 2, 3 y 4 sefialan
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los puntos donde se tomaron las medidas de pendiente y aspecto; b) localizacién de los
cuadrados en los transectos dentro de la parcela (25 cuadrados consecutivos por transecto, 100
por parcela), los cuadrados en azul son los usados para muestrear los rasgos funcionales de las
plantas dentro del transecto; c¢) linea de un transecto colocada en el campo en Irén; d)
esquema de la parcela para la localizacion de los transectos para el estudio de la vegetacion en
USA. Fotografias de Mehdi Abedi y Mathew Bowker, respectivamente. Esquema de Maestre
et al. (2022b).

La presencia de plantas perennes y la cobertura fue medida en cada transecto usando el
método de intercepcion de punto en linea (Levy & Madden, 1933). Concretamente, medimos
puntos localizados cada 20 cm de un total de 225 puntos por transecto (900 puntos por
parcela). Ademas, colocamos 25 cuadrados contiguos (1.5 x 1.5 m) en cada transecto (100
cuadrados por parcela; Fig. 7b) y estimamos visualmente la cobertura de cada planta vascular
perenne presente como el porcentaje del cuadrado cubierto (0-100). La cobertura para cada
especie fue calculada como la suma de la cobertura de la especie en todos los cuadrados.
Adicionalmente, todas las especies identificadas por parcela fueron clasificadas en tres
categorias funcionales asociadas a su estrategia de vida y tipo de biologia: herbéaceas,
gramineas y especies lefiosas. La cobertura de cada categoria fue calculada como la
proporcién de cobertura total de la vegetacion (suma de la cobertura de todas las especies)
asociada a esa categoria. La riqueza total de especies de plantas dentro de cada parcela se
calculé como el nimero total de especies de plantas perennes encontradas usando al menos
uno de los métodos de muestreo (transectos o cuadrados). Se emplearon solo las plantas
perennes porque tienen un papel clave en el mantenimiento de la funcionalidad de los
ecosistemas aridos (Maestre et al., 2012b; Whitford, 2002) y porque la composicion de las
pantas anuales en estos sistemas tiene una alta variabilidad intra e inter anual (Pake &
Venable, 1996; Whitford, 2002).

Los suelos se muestrearon siguiendo un procedimiento aleatorio estratificado. En cada
parcela se situaron cinco cuadrados de 50 x 50 cm bajo el dosel de la vegetacion dominante
perenne, en areas abiertas desprovistas de vegetacion perenne, y en areas dominadas por la
presencia de costra bioldgica, en el caso de que las hubiera (15 cuadrados en total). En cada
cuadrado se cogieron suelo con una sonda cilindrica cinco muestras intactas de suelo de 145

cm?y se homogeneizd en campo.
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Experimento manipulativo de cambio climético

El experimento fue establecido en la estacion experimental de Aranjuez, que se situa en el
centro de Espafa (40° 02' N — 3° 32" O; con una elevacion de 590 m sobre el nivel del mar).
Esta zona se caracteriza por un clima mediterraneo semiarido, con una temperatura y
precipitacion (periodo 2008 - 2017) media anual de 16.5°C y 336 mm, respectivamente. El
suelo predominante presente en esta zona es Leptosol yesifero (IUSS Working Group WRB,
2014). La cobertura de especies perennes es inferior al 40 % mientras que las comunidades de
costra biologica cubren alrededor del 32 % de la superficie del suelo (Castillo-Monroy et al.,
2011; Maestre et al., 2013). En esta estacion experimental se mont6 en julio de 2008 un
experimento factorial completo (Fig. 8) que comprende tres tratamientos: calentamiento (2-
3°C), exclusion de lluvias (33 %) y la combinacién de ambos factores; en cada uno de ellos se
establecieron dos niveles de cobertura de costra inicial — baja (< 20 %) vs alta (> 50 %)—.
Se instalaron unas camaras de techo abierto (OTCs del inglés “open top chambers™) con el
objetivo de lograr un aumento de temperatura que simule el previsto por los modelos de
circulacion general atmésfera-océano para los afios 2040 - 2070 en esta region (De Castro et
al., 2005). Las OTCs son unas camaras hexagonales hechas con ldminas de metacrilato (40 x
50 x 32 cm) que, segun el fabricante (Decorplax S.L., Humanes, Espafia), permiten un 92 %
de transmitancia en el espectro visible y muy baja emision de la longitud de onda infrarroja.
Ademas, las OTCs fueron suspendidas entre 3 y 5 cm del suelo gracias a un marco de metal

permitiendo asi la circulacion del aire y evitando el sobrecalentamiento (Fig. 8b).

Figura 8. Fotos del detalle del tratamiento manupulativo de cambio climatico llevado a cabo
en Aranjuez. a) Caseta para la reduccion de la precipitacion; b) camara de techo abierto
(OTC) para simular el calentamiento; c) combinacién de los tratamientos de reduccién de la
precipitacion y calentamiento. Los anillos de PVC contienen la costra bioldgica del suelo.
Fotografias de Concha Cano Diaz y Felipe Gutiérrez.

A pesar de que las predicciones en los cambios de los patrones de lluvia en nuestra

area de estudio estdn sujetas a un gran grado de incertidumbre, la mayoria de modelos
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climaticos prevén reducciones importantes en la cantidad total de lluvia recibida durante
primavera y otofio (entre un 10 - 50%; Escolar et al., 2012). El tratamiento de exclusion de
lluvia se hizo con el objetivo de simular estas condiciones mediante la instalacion de
protectores pasivos de lluvia (Fig. 8a), los cuales reducen de manera efectiva la cantidad de
lluvia que alcanza la superficie del suelo (reduccion del 33%) sin alterar la frecuencia de los
eventos de lluvia. En cada parcela (de 1.25 x 1.25 m) se instalaron los tres tratamientos
(calentamiento, exclusién de lluvias y la combinacién de ambos) sumando un total de 10
parcelas distribuidas al azar. Entre ellas se dejo una separacion de al menos 1 m para
disminuir el riesgo de falta de independencia entre repeticiones (n = 40). Para monitorear la
cobertura de costra bioldgica se inserté un anillo de PVC (20 cm de didmetro, 8 cm de altura)

en cada nivel de costra de cada tratamiento muestreado.

Métodos analiticos

Analisis de las propiedades del suelo

Para el proyecto de BIODESERT se han analizado propiedades del suelo, tanto abidticas
como bidticas, que han sido previamente descritas como influyentes a la hora de determinar
los contenidos del COS (Doetterl et al., 2015; Gaitan et al., 2019; Rasmussen et al., 2018;
Smith & Waring, 2018; von Fromm et al., 2021; Wiesmeier et al., 2019). El pH del suelo se
midié con un medidor de pH, utilizando una suspensién de agua y suelo con una relacion
masa: volumen de 1:1. La textura del suelo, que corresponde al contenido de arena, arcilla y
limo, se determino siguiendo el protocolo descrito por Kettler et al. (2001), hasta sumar el
100% para cada muestra. Estas propiedades fisico-quimicas difieren ampliamente entre las
326 parcelas muestreadas: el contenido de textura fina (suma de arcilla y limo) varia desde un
1 % hasta un 86 %, mientras que el pH desde un 3.73 hasta un 9.93. La extraccion Al y Fe no
cristalino fue hecha con acido oxalico y oxalato de amonio. El oxalato de amonio extrae los
minerales en forma no cristalina mas reactivos al disolver tanto las formas no cristalinas de Al
y Fe como las unidas organicamente. Este procedimiento forma complejos solubles de Al y
Fe con el oxalato en la oscuridad que fueron determinados mediante ICP-AES (Darke &
Walbridge, 1994); el rango de variacion en las muestras es desde 28 hasta 9889 mg kg. El
contenido de Ca intercambiable se determiné mediante ICP-AES tras una extraccion con
acetato de amonio a pH 7.0 (Rasmussen et al., 2018; Sparks et al., 1996) y varia desde 38.78
hasta 42445.84 mg kg. Finalmente, el C de la biomasa microbiana se determiné mediante
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respiracion inducida por sustrato (Anderson & Domsch, 1978), empleando para ello un
microrespirador automatico (Scheu, 1992), y varia desde 16.20 hasta 1064.65 pug C mic g

suelo dw.

Fraccionamiento del C organico del suelo y medidas de C

Para determinar la contribucion relativa del C organico particulado (COP) y del asociado a
minerales (COAM) se fraccionaron las muestras de suelo procedentes del proyecto
BIODESERT siguiendo un método de tamizado en himedo (Cambardella & Elliott, 1992;
Sokol & Bradford, 2019, ver Fig. 9). Estas fracciones se separaron en base a su mecanismo de
proteccion y su vulnerabilidad a la descomposicion microbiana (COP —no esta protegida por
los minerales de la descomposicién microbiana— y COAM —compuestos labiles y resistentes

protegidos por minerales—). Esta técnica consiste en el tamizado automatico en humedo del

suelo a 53 um, cuyos agregados han sido previamente dispersados con hexametafosfato de
Na.

Figura 9. a) Procesamiento de las muestras de suelo mediante tamizador automatico para
obtener la b) fracciéon < 53 um (C orgénico asociado a minerales) y la c) fraccién > 53 um (C
orgénico particulado). Fotografias de Paloma Diaz Martinez y Victor Tabares.

Las muestras de suelo procedentes del experimento manipulativo de cambio climatico

se fraccionaron siguiendo métodos densimétricos segun el esquema de Golchin et al (1994),
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dando como resultado C orgénico libre, ocluido y asociado a minerales. Esta técnica consiste
en separar en base a la densidad, en primer lugar, la fraccion de C orgénico libre y, en
segundo lugar y gracias a la disrupcién de los agregados mediante ultrasonidos, la fraccion

ocluida en agregados de la COAM.

La determinacién de los contenidos de C del suelo y las fracciones se realizd por
combustion seca y cromatografia de gases usando un ThermoFlash 2000 NC Soil Analyzer
sobre el suelo homogeneizado. Los carbonatos fueron eliminados previamente mediante

fumigacion acida (Harris et al., 2001).
Resonancia magnética nuclear

Analizamos las muestras de C organico libre procedentes del experimento de cambio
climatico mediante resonancia magnética nuclear de estado solido, que permite identificar los
grupos funcionales presentes en la materia organica. En detalle, se utilizd un
instrumento Bruker AV con un campo magnético de 400 MHz de canal ancho y una sonda
de con 4 mm multi-elemental (*H/X/Y) para analisis de muestras sélidas con giro de angulo
magico (MAS). Se utiliz6 una secuencia de polarizacion cruzada del *C a una frecuencia de
rotacion MAS de 10,000 Hz, y una rampa de polarizacién con un tiempo de contacto CP entre
proton y 3C de 3 ms, un tiempo de espera entre pulsos de 4 ms y se adquirieron unos 10000
scans aproximadamente por cada espectro. Posteriormente, los espectros de NMR fueron
tratados e integrados usando el software MestReNova (versién 12.0.4-22023 ©Mestrelab
Research S.L. 2018).

43






CAPITULOS






CAPITULO 1

High vulnerability of mineral-protected soil carbon

to climate across global drylands

Paloma Diaz-Martinez, César Plaza, Eduardo Moreno, Blas Benito, Marco Panettieri, Pablo
Garcia-Palacios, Fan Wei, Ana Rey, Claudio Zaccone, Juan C. Garcia-Gil, David J. Eldridge,
Hugo Saiz, Emilio Guirado, Beatriz Gozalo, Victoria Ochoa, Enrique Valencia, Sergio
Asensio, Yoann Le Bagousse-Pinguet, Nicolas Gross, Simone Cesarz, Nico Eisenhauer y
Fernando T. Maestre




48



CAPITULO 1

Abstract

Mineral-associated organic carbon (MAOC) in soil constitutes a vast long-term pool of
carbon (C) in drylands. These ecosystems cover >40% of terrestrial surface and are highly
vulnerable to climate change and livestock grazing pressure ((Neely et al., 2009; Pravalie,
2016; Schimel, 2010). Despite its importance for long-term C storage, the response of MAOC
in drylands to changing climates and grazing pressure remains unexplored. Here we used a
novel global survey to show that MAOC is highly sensitive to changes in temperature across
global drylands, decreasing at the same rate as the mineral-unprotected, particulate organic C
(POC) fraction with increasing mean annual temperature. Both MAOC and POC were also
negatively correlated with decreasing precipitation, making places with high temperature and
low precipitation especially sensitive to soil C losses. We also found that net primary
productivity increased the amount of both MAOC and POC, but we did not detect a direct
effect of grazing pressure neither on MAOC nor POC, although we are aware of its effect on
variables influencing SOC contents, such as vegetation. Our results indicate that minerals will
provide limited protection for the organic C pool stored in dryland soils in the face of the
ongoing climate change, suggesting that C losses in global drylands are driven by climate

change-induced warming and increases in aridity might have been largely underestimated.

Keywords: SOC sequestration, temperature, precipitation, particulate organic C, mineral-

associated organic C
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Introduction

Soils in drylands -the largest set of biomes of the planet- store more C than all living
vegetation on Earth (IPCC, 2013) and supports essential ecosystem services, including food
provision and climate regulation for more than 2.5 billion people (Amundson et al., 2015;
Paul, 2016; Schmidt et al., 2011). We know that the persistence of organic C in soils or its
release to the atmosphere is largely controlled by its interactions with soil minerals, which
restrict the accessibility of microbial decomposers by encapsulating and absorbing organic
matter (Hemingway et al., 2019; Lavallee et al., 2020; Schmidt et al., 2011; Six et al., 2002;
Torn et al., 1997). Thus, because of the typically large ratio of minerals to organic matter in
drylands, a significant amount of C in soils is expected to be protected by minerals and long-
term stored. Temperature increases and precipitation reductions forecasted for many dryland
regions are expected to accelerate organic C decomposition and reduce plant C inputs into the
soil (Berdugo et al., 2020; J. J. Gaitén et al., 2019; Huang et al., 2016). Plant-derived
materials at early stages of decomposition are the main constituents of the mineral-
unprotected, particulate organic C (POC) fraction of soil organic matter. This fraction is more
exposed to microbial decomposition than the organic component of the mineral-associated
organic C (MAOQC) fraction (Lavalle et al., 2020; Six et al., 2002), which has a lower turnover
rate (Zhang et al., 2021). As a result, and compared to POC, MAOC in dryland soils is
thought to be less vulnerable to climate change (Lavalle et al., 2020). Drylands are not only
vulnerable to climate change, but also to land use intensification. Livestock grazing, the main
land use of drylands globally (Neely et al., 2009), is expected to be another important driver
of C storage in dryland soils (Abdalla et al., 2018; Byrnes et al., 2018), which can exert either
positive or negative effects depending on the grazing pressure and the specific local
conditions, particularly local climate (FAO, 2019). For example, Abdalla et al. (2018)
performed a global revision on extensively managed grasslands and found that SOC
decreased in warm and dry areas at any grazing pressure but low pressure; meanwhile SOC
increased in dry and cold areas with low to moderate grazing pressure.

Despite the need of understanding the responses of POC and MAOC to major global
change drivers, such as grazing pressure and climate, no studies have tested the drivers of
these soil organic C fractions (Lavallee et al., 2020; Lugato et al., 2021; Villarino et al., 2021)
across global drylands using standardized field protocols. Doing so is important because
changes in temperature and rainfall driven by climate change, together with disturbances such

as increased livestock grazing, could compromise the persistence of soil C storage in
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drylands, resulting in more CO2 emissions to the atmosphere and a reduction of essential
ecosystem services associated to soil C (Huang et al., 2017; Staddon & Faghihinia, 2021).

Here we evaluate how climate (mean annual temperature and mean annual
precipitation), grazing pressure, and the interactions between climate and grazing variables
determine POC and MAOC contents across global drylands, after accounting for vegetation
(net primary productivity (NPP), woody cover and plant richness) and soil (fine texture, pH,
chemical index of alteration, exchangeable Ca, non-crystalline Al and Fe, and microbial
biomass C), drivers widely known to potentially affect soil C stocks by regulating C inputs
and stabilization processes in soil (Gaitén et al., 2019; Smith & Waring, 2018; von Fromm et
al., 2021; Wiesmeier et al., 2019). We hypothesize that the major POC and MAOC drivers
will be different because of their different protection against decomposition and formation
processes (Cotrufo & Lavallee, 2022), being climate and vegetation more relevant for POC
than for MAOC. In particular, we hypothesize that POC is more vulnerable than MAOC to
increases in temperature and grazing pressure and to decreases in precipitation because
reductions in plant C inputs and the lack of mineral protection. We also hypothesize that the
presence of vegetation prevents losses of soil C, particularly POC, by increasing soil C inputs,
and that grazing pressure modulates the effects of climate factors. To address these questions,
we conducted a field survey in 98 dryland ecosystems located in 25 countries from six
continents. This survey spans the whole aridity gradient, and a very wide gradient of soil
properties, and vegetation types over which grazing systems can be found across drylands
worldwide. At each site, we collected soil samples (648 in total) both from vegetated and bare
microsites from two to four plots located across a local gradient of extensive grazing
intensity: ungrazed, low, medium and high grazing intensity (see Methods). We subjected all
samples to a size fractionation method widely used in soil organic matter research to separate
and quantify C content in POC and MAOC pools.
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Methods

Global field survey and soil sampling

The global dryland field survey was conducted from January 2016 to September 2019 using a
common protocol (fully detailed in Maestre et al., 2022a) and consists of 326 plots with
different grazing pressure distributed across 98 study sites in 25 countries from all continents
except Antarctica (Algeria, Argentina, Australia, Botswana, Brazil, Canada, Chile, China,
Ecuador, Hungary, Iran, Israel, Kazakhstan, Kenya, Mexico, Mongolia, Namibia, Niger,
Palestine, Peru, Portugal, South Africa, Spain, Tunisia, and USA).

At each site, 45 m x 45 m plots were set in the field, in the upper left corner a 45 m
transect was oriented downslope for the vegetation survey; other three parallel transects of the
same length and separated 8 m were added. A portable Global Positioning System was used to
record in situ the coordinates and elevation of each plot, which were standardized to the
WGS84 ellipsoid for visualization and analyses. To assess grazing pressure, Normalized
Difference Vegetation Index (NDVI) was used to corroborate differences in grazing pressure
(the higher the grazing pressure, the lower the productivity). Afterward, from two to four plots
were set up at each site at different distances from a permanent source of water used by
livestock to cover a local grazing intensity gradient (zero (n = 43), low (n = 88), medium (n =
97) and high (n = 98); with the closer the plot to the permanent water source, the more intense
the grazing (Adler & Hall, 2005; Fensham et al., 2010; Fensham & Fairfax, 2008). These
watering points are usually created in drylands to supply introduced livestock with permanent
sources of water (Fensham & Fairfax, 2008). To preserve the effect of the distance from the
WP on the ecosystem structural and functional attributes, the selected WPs were located at
least 1km from elements that could alter livestock movement (e.g. fences or other watering
points). Additionally, to avoid confounding factors associated with changes in soil type,
climate, or vegetation type when assessing the impacts of grazing intensification, plots were
set in areas where the vegetation and soil type were representative.

At each plot, the type of grazing was identified, and a vegetation survey was
conducted during the peak of the growing season. In the dry season, soil samples from 0 to
7.5-cm depth (topsoil) were collected from each plot from five 50 x 50-cm quadrats randomly
placed in subplot areas under the canopy of the dominant perennial vegetation and five placed
in open bare subplot areas not covered by perennial vegetation. Four soil cores were collected

from each quadrat and composited. Back in the laboratory, the soil samples were passed
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through a 2-mm sieve and composited by subplot. A portion of each soil sample was air-dried
and used for organic matter fractionation and texture and pH analysis, and another portion
was stored at -20 °C and used for microbial biomass C analysis. A portion of the air-dried soil

samples was ground with a ball mill for additional chemical analysis.

Soil organic carbon fractionation and quantification

All the soil samples, a total of 648 (four plots had no vegetation), were subjected to a size
fractionation method (Sokol and Bradford, 2019) to separate the POC (not protected by
minerals from microbial decomposition) and MAOC (protected by minerals) fractions. In
particular, 30 mL of sodium hexametaphosphate (5%) was added to 10 g of soil and shaken
for 18 h to disperse aggregates. After dispersion, the mixture was thoroughly rinsed through a
53 um sieve, to separate the POC (> 53 um) and MAOC (< 53 um) fractions using an
automated wet sieving system. The isolated fractions were oven-dried at 60 °C, weighed, and
ground with a ball mill. The whole soil samples and the POC and MAOC fractions were
analyzed for organic C contents by dry combustion and gas chromatography using a
ThermoFlash 2000 NC Soil Analyzer (Thermo Fisher Scientific, MA). Carbonates were

removed prior to analysis by acid fumigation (Harris et al., 2001).
Climate data

Mean annual temperature and mean annual precipitation data were obtained from WorldClim
2.0 database (Fick & Hijmans, 2017), a high resolution (30 arc seconds or ~ 1 km at equator)
database based on a large number of climate observations and topographical data for the
1970-2000 period. Precipitation seasonality was calculated as the standard deviation of
monthly precipitation divided by the annual mean (coefficient of variation), also obtained
from WorldClim 2.0 database (Fick & Hijmans, 2017).

Vegetation survey

Net primary productivity (NPP) was estimated using the mean annual Normalized Difference
Vegetation Index (NDVI) from Landsat 7 Enhanced Thematic Mapper Plus (ETM+) senso
(averaged monthly values between 1999 and 2019 at a resolution of 30 m) (Vermote et al.,
2016). Plant cover was measured in three 45-m parallel transects oriented downslope and
spaced 8-m apart using the line-intercept method (Levi & Madden, 1993; Maestre et al.,
2012). Woody cover was measured in 25 contiguous quadrats (1.5 m x 1.5 m) placed in each

transect (100 quadrats per plot). Plant richness was the total number of unique perennial
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species found in quadrats and transects.

Soil analysis

Fine texture (clay and silt contents) was determined by sieving and sedimentation (Kettler et
al., 2001). Soil pH was measured in a water suspension at a soil-to-water ratio of 1:2.5
(Sparks, 1996). The chemical index of alteration (CIA), which is an indicator of the degree of
weathering, was calculated as the molecular proportion of Al.O3 versus Al2O3 + CaO+ Na,O
+ K20 (Nesbitt & Young, 1982), using total Al, Ca, Na, and K contents and after correcting
Ca for soils with carbonates (von Fromm et al., 2021); the total Al, Ca, Na and K contents
were determined by inductively coupled plasma atomic emission spectroscopy (ICP-AES)
after digestion in nitric and perchloric acids ( Hesse, 1971; Sparks, 1996). Exchangeable Ca
content was determined by ICP-AES after extraction with ammonium acetate at pH 7.0
(Rasmussen et al., 2018; Sparks, 1996). Non-crystalline Fe and Al content were determined
by ICP-AES after extraction with acid ammonium oxalate (Darke & Walbridge, 1994).
Microbial biomass C was determined by substrate-induced respiration (Anderson & Domsch,

1978) using an automated microrespirometer (Scheu, 1992).

Data analysis

Soil subplot data were aggregated by plot using plant cover area as weighting factor. We used
linear mixed-effects modelling to test for the main effects of climate (mean annual
precipitation (MAP), mean annual temperature (MAT) and precipitation seasonality),
vegetation (net primary productivity (NPP), woody cover and plant richness), soil (fine
texture, pH, chemical index of alteration and contents of exchangeable Ca, oxalate extractable
Al and Fe and microbial biomass C), and grazing pressure variables. To account for the lack
of independence in the residuals due to the plot sampling design within each ecosystem, we
incorporated an intercept structure with site as a categorical variable in the random term of the
model. We fitted a full linear mixed-effects model with all the potential predictors for each
response variable and partitioned the variance explained by the model into variations unique
to and shared among groups of predictors. To further explore the response of the C contents
investigated to individual potential predictors, we used backward model selection. In
particular, we optimized the structure of the fixed component of the full models, after

incorporating two terms to test also for the interaction effects of MAT*grazing,
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MAP*grazing, and Precipitation seasonality*grazing. The Akaike information criterion (AIC)
was used to test terms for their contribution to the model fit and for elimination. The
coefficients of the optimal model were estimated by the restricted maximum likelihood
approach, and 95% bootstrap Cls were calculated based on 1,000 simulations.

The response variables and microbial biomass C, exchangeable Ca, and non-
crystalline Al and Fe data were natural-logarithm transformed to reduce the skewness of the
data. All the predictors were standardized prior to analyses to compare effect sizes. The
validity of the assumptions of normality and homoscedasticity were examined using residual
plots. The variance inflation factor (VIF) was computed to check for multicollinearity among
predictors (VIF <5 in all cases, suggesting that multicollinearity was low (James et al., 2013).
Spatial independence among sites was also checked using Moran's | (P > 0.05). All the
statistical analyses and plots were performed using R (R Core Team, 2021) and the R
packages Ime4 (Bates et al., 2015), partR2 (Stoffel et al., 2020), buildmer (Voeten, 2021), car
(Fox & Weisberg, 2019), spatialRF (Benito, 2021; Maestre et al., 2021), rgeos (Bivand &
Rundel, 2020), rnaturalearth (South, 2017), viridis (Garnier, 2018), patchwork (Pedersen,
2020) and ggplot2 (Wickham, 2016).

Results and discussion

MAOC dominates total soil organic C pool in global drylands

Our results show that MAOC was the dominant soil organic C content in drylands at a global
scale (Fig. 1b). In particular, median MAOC content was 5.2 g kg, equivalent to 66 % of the
total soil organic C content, whereas median POC content was 2.3 g kg™, 33% of the total
SOC content. This is in line with a recent continental-scale study on European grassland and
forest soils (Cotrufo et al., 2019; Lugato et al., 2021), showing that MAOC is the dominant
fraction in soils with small organic C content (Extended Data Fig. 1; Cotrufo & Lavallee,
2022).

Vulnerability of MAOC to increases in temperature and decreasing precipitation

Our results provide unprecedented evidence that MAOC and POC are equally sensitive to
changes in climate across global drylands (Fig. 2). In particular, we found that MAOC and

POC are significantly negatively correlated with increasing temperature and decreasing

55



CAPITULO 1

precipitation at similar rates. Warming accelerates soil organic matter decomposition and
rainfall reduction constraints plant production and organic matter inputs into the soil
(Davidson & Janssens, 2006; J. Gaitan et al., 2018; 2019; Nottingham et al., 2020). These
results were, therefore, consistent with previously reported reductions in soil organic C
content with increasing temperature and reducing precipitation across ecosystems (Cotrufo et
al., 2019; Jobbagy & Jackson, 2000; Smith et al., 2005, 2018; Wiesmeier et al., 2019)
(Extended Data Fig. 2). However, our findings highlight that the POC and MAOC fractions
decrease at similar rates in response to increases in temperature and decreasing precipitation,
challenging current paradigms that hypothesize that minerals will protect in soil organic C
from decomposition (Hemingway et al., 2019; Kleber et al., 2015; Lehmann et al., 2020;
Lehmann & Kleber, 2015; Six et al., 2002).

Effects of vegetation and grazing on C loss response to changing climates

Our global field survey further revealed that vegetation increased POC and MAOC contents
compared to bare soils along the temperature (Fig. 3b and 3d) and precipitation (Fig. 4b and
4d) gradients. The greater POC content in soils covered by vegetation can be attributed to
relatively undecomposed C inputs from leaf or root litter (Cotrufo et al., 2015; Obersteiner &
Klein, 2022), while the greater MAOC content to organic material from rhizodeposition and
microbial transformation of POC (Obersteiner & Klein, 2022; Villarino et al., 2021). These
results suggest that management practices aimed at protecting and restoring vegetation in
drylands may play an important role in maintaining soil organic C stocks in global drylands in
the face of climate change.

Our results also show that grazing did not significantly affect POC and MAOC
contents (Fig. 2). Consistently with what was found in a regional scale study for northern
grasslands (Hewins et al., 2018), our results indicate that climate, and not grazing, is the
major driver of soil organic C storage in global drylands (Fig 2, 3 and 4). Other smaller-scale
studies or global meta-analyses not focused on drylands indicate that grazing may affect the
capacity of soil to fix and store organic C storage (Lai & Kumar, 2020; Pifieiro et al., 2010)
but the direction and magnitude of the effects are highly context-specific (Mcsherry &
Ritchie, 2013) playing climate a key role (Abdalla et al., 2018, Byrnes et al., 2018). An
analysis of the same database pointed to significant interactions of grazing and climate on soil
organic C stocks (Maestre et al., 2022b). These discrepancies are likely driven by the different

predictors used here, and particularly using plant productivity in our study (a dependent
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variable in the study of Maestre et al. 2022b). Even if we did not detect direct effects of
grazing on POC and MAOC, grazing may still play an important role on modulating soil C
storage by indirectly influencing factors that do have significant direct effects, particularly

biotic factors, such as vegetation and microbial biomass.

Coupling of POC and MAOC in drylands

The same vulnerability showed by POC and MAOC fractions to the described predictors was
reflected in the correlation between POC and MAOC. We found that POC and MAOC
contents were highly positively related across global drylands (r = 0.81, n = 648, P < 0.001;
Extended Data Fig. 2). According to the current paradigm of soil organic C dynamics, the
POC and MAOC fractions are naturally linked because plant materials entering the soil form
POC and are progressively decomposed and utilized by microorganisms to form MAOC
(Cotrufo et al., 2013, 2015; Lehmann & Kleber, 2015). Our results strongly suggest that both
fractions remain highly coupled in drylands despite their different origin and protection
against decomposition. We found that the climatic, environmental and soil biogeochemical
factors that explain most of the variation of POC and MAOC across global drylands
(Extended Data Fig. 4) are essentially the same for both organic C pools (see Sl for further
discussion on drivers of POC and MAOC). The coupling of POC and MAOC observed here
for drylands may be disrupted in more productive terrestrial ecosystems with larger soil
organic C contents, where MAOC saturates and higher plant inputs may result in larger POC,
but not larger MAOC, contents. This may explain why previous large scale meta-analysis and
observational studies not focused on drylands, but on ecosystems that cover a larger soil
organic C contents, have failed to detect this coupling and found that POC and MAOC are
controlled by different drivers (Cotrufo et al., 2019; Rocci et al., 2021).

The results of our study, which produced highly standardized field data for the POC
and MAOC fractions and accounted for a larger number of predictors proven to influence
them, highlight that ongoing changes in climate, and particularly increases in temperature,
may detrimentally affect both the unprotected and the mineral-protected soil C content in
drylands, particularly in regions receiving lower precipitation. They also indicate that
increasing vegetation cover whenever possible via ecological restoration can help to reduce,
but not reverse, these negative impacts of increasing temperature. The preservation of soil C
in drylands is critical for securing food production, avoiding further emissions of C to the

atmosphere, maintaining biodiversity and water quality, and reducing the risks of
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desertification (Bernoux & Chevallier, 2014; FAO, 2019; Maestre et al., 2015). Our findings
help to understand how POC and MAOC contents respond to abiotic and biotic drivers across
global drylands, and suggest that we cannot rely on mineral protection to maintain C stored in

their soils in a warmer climate.
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Figure 1. Locations of the 98 sites used in the global field survey (a) and distribution of
particulate and mineral-associated soil organic C (POC and MAOC) contents (b). Locations
are shown in red on a global map of aridity (1 -annual precipitation/potential
evapotranspiration) for drylands (aridity > 0.35) (a). C pools (y-axis) in panel b are shown as
boxplots on a natural logarithmic scale (n = 326).
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Figure 2. Effects of climate, vegetation, soil, and grazing on particulate (POC) and mineral-
associated (MAOC) soil organic C across global drylands. Coefficients (dots) and 95%
confidence intervals (bars) for fixed effects in mixed models optimized by backward
selection; the full model included 12 potential climate, vegetation, soil, and grazing
predictors, as well as three terms for the interaction between climate predictors and grazing;
only retained fixed effects are shown. C pools, microbial biomass C, exchangeable Ca, and
non-crystalline Al and Fe were natural-logarithm transformed; all the predictors were
standardized to compare effect sizes; green and vermillion represent POC and MAOC
contents, respectively.
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Figure 3. Relationship between particulate (POC) and mineral-associated (MAOC) soil
organic C contents and mean annual temperature in global drylands. In panels a and ¢, Dots
represent individual plots (n = 326) and colors of dots represent grazing pressure levels. In
panels, b and d, dots represent bare and vegetated microsites within plots (n = 648). Lines and
shading represent linear regressions and 95% confidence intervals. C pools (y-axes) are
shown on a natural logarithmic scale.
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Figure 4. Relationship between particulate (POC) and mineral-associated (MAOC) soil
organic C contents and mean annual precipitation in global drylands. In panels a and ¢, Dots
represent individual plots (n = 326) and colors of dots represent grazing pressure levels. In
panels, b and d, dots represent bare and vegetated microsites within plots (n = 648). Lines and
shading represent linear regressions and 95% confidence intervals. C pools (y-axes) are
shown on a natural logarithmic scale.
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Extended data figure 1. Relationship between particulate (POC) and mineral-associated
(MAOC) soil organic C contents and total soil organic C content in drylands. Dots represent
dryland plots (n = 326). Colors of dots and marks along the axes represent grazing pressure
levels. Red lines and shading represent local regressions and 95% confidence intervals.
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Extended data figure 2. Relationship between particulate (POC) and mineral-associated
(MAOC) soil organic C in global drylands. Dots represent individual dryland subplots (n =
648). Line and shading represent linear regression and 95% confidence interval. C pools are
shown on a natural logarithmic scale.
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Extended data figure 4. Effects of climate, vegetation, soil, and grazing drivers on
particulate (POC) and mineral-associated (MAOC) soil organic C across global drylands.
Total variance (R?) is explained by linear mixed-effects models for the response variables
partitioned into the fraction attributable to unique to and shared among each group of
potential predictors (climate: mean annual precipitation, mean annual temperature,
precipitation seasonality; vegetation: net primary productivity, woody cover and plant
richness; soil: fine texture, pH, chemical index of alteration, exchangeable Ca, non-crystalline
Al and Fe and microbial biomass C; and grazing pressure.
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Extended Data Table 1 | Summary statistics for potential numeric predictors of soil organic C, POC

and MAOC pools in global drylands

Predictor n Min Q1 Median Mean Q3 Max
MAP (mm) 326 26 233 3315 3574 505 891
MAT (°C) 326 -1.2 10.4 16.6 15.5 19.9 29.2
Precipitation seasonality (CV, %) 326 135 45.4 74.8 74.7 103.3 186.7
Net primary productivity (NDVI, unitless) 326 0.06 0.13 0.17 0.19 0.25 0.43
Plant cover (%) 326 0 23 41 43 63 99
Woody cover (%) 326 0 15 46 48 83 100
Plant richness (number of plant species) 326 0 8.0 16.0 18.5 26.0 57.0
Fine texture (g kg™) 326 10 120 271 325 512 870
Soil pH 326 45 6.1 7.0 6.9 7.8 9.9
Chemical index of alteration (%) 326 42 74 81 79 87 97
Exchangeable Ca (mg kg) 321 39 843 1730 3394 3443 42446
Non-crystalline Al and Fe (mg kg™?) 326 3 47 93 136 162 989
Microbial biomass C (mg kg™) 326 16 101 186 245 331 1065

POC, particulate organic carbon; MAOC, mineral-associated organic carbon; n, sample size; Min, minimum;
Q1, first quartile; Q3, third quartile; max, maximum; MAP, mean annual precipitation; MAT, mean annual

temperature; CV, coefficient of variation; NDVI, Normalized Difference Vegetation Index.
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Drivers of POC and MAOC

Variance partition analysis of linear mixed-effects models showed that soil
biogeochemistry and climate determined the total soil organic C content, which is in
line with previous findings (von Fromm et al., 2021), and its POC and MAOC fractions
to a much larger extent than vegetation and grazing factors (Extended Data Fig. 4).
Climate and soil biogeochemistry not only uniquely explained a large fraction of the
variation in the soil organic C pools, but also shared a significant explanatory power,
probably because of indirect effects of climate on soil organic C through its control on
soil genesis and properties (Doetterl et al., 2015). Soil and climate factors together
accounted for 53% (47 to 58%, 95% confidence interval, Cl) of the variation in soil
organic C, 39% (29 to 47, 95% CI) of the variation in POM and 57% (51 to 61, 95% CI)
of the variation in MAOC. In contrast, vegetation and grazing each explained only 7%
and 0.1% of the variation in soil organic C, 7% and 0.03% of the variation in POC and
4% and 0% of the variation in MAOC, respectively.

In particular, we found that POC and MAOC were positively associated with net
primary productivity and soil microbial biomass C (Fig. 2), which agrees with growing
evidence that not only plant residues but also microbes and microbial by-products
contribute significantly to the soil C reservoir and to the formation of MAOC (Cotrufo
et al., 2013; Liang et al., 2017, 2019; Miltner et al., 2012; Sokol & Bradford, 2019)
Both fractions were also positively associated with soil fine texture (clay and silt
contents) and exchangeable Ca content, and negatively with soil pH (Fig. 2). The
MAOC content was also associated positively with non-crystalline Al and Fe content.

In general, slightly-acidic-to-neutral, fine-textured soils feature more fertility than
alkaline, coarse-textured soils, because of a greater capacity to retain moisture and plant
nutrients (Bardgett et al., 2005), and thus may favor plant-derived POC inputs. The
prevalent role of soil fine texture and exchangeable Ca in MAOC formation in water-
limited ecosystems has been widely documented in the literature (Kleber et al., 2015;
Litzow et al., 2006; Rasmussen et al., 2018). Sorption of organic matter to mineral
surfaces is known to be promoted by the relatively high specific surface area of clay and
silt (Hassink, 1997; Rasmussen et al., 2018). Dry conditions limit chemical weathering
and the leaching of base cations such as Ca?* (the main base cation in dryland soils)

(Doetterl et al., 2015; Rasmussen et al., 2018), which may form bridges between
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negatively charged mineral surfaces and organic molecules (Kleber et al., 2015; Litzow
et al., 2006). Non-crystalline Fe and Al phases are also known to form strong
associations with organic matter (Lltzow et al., 2006; Kleber et al., 2015).
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Abstract

Biocrust communities and vegetation contribute remarkably to soil organic carbon
(SOC) storage in drylands, which supports multiple ecosystem functions and services.
Yet it remains highly uncertain whether these biological communities are able to
modulate the impact of global change drivers, such as climate change and increases in
grazing pressure, on SOC, and particularly on SOC pools, such as the mineral-
associated organic C (MAQOC) and particulate organic C (POC) fractions. Here we
analyzed the effects of microsite (bare ground areas, vegetation and biocrusts) and
increases in grazing pressure on SOC, MAOC and POC in 28 globally distributed
dryland sites with contrasting temperature, precipitation, and soil properties. We found
that biocrusts increased SOC, POC and MAOC contents compared to bare soils,
although to a lesser extent than vegetation. We also found that unlike vegetation,
biocrusts did not buffer the negative effects of increasing temperature on SOC or its
fractions. The buffer effect found for vegetation was largely attributed to the MAOC
fraction, which has a longer residence time. However, vegetation cover in drylands is
generally low and with sparse distribution, suggesting that its buffer effect against high
temperatures may be rather limited. Neither biocrusts nor vegetation interacted with the
negative effects of decreasing precipitation or its fractions. Increases in grazing pressure
decreased the positive effect of vegetation on SOC contents, but not those of biocrusts,
which might indicate that the impact of grazing pressure on SOC contents is better
tolerated by biocrusts communities than by vegetation. Altogether, our results suggest
that biocrusts and vegetation will have a limited role in changing the effects of the

ongoing climate change on soil organic C storage across global drylands.

Keywords: increased temperature, decreased precipitation, grazing pressure, soil

organic matter, particulate organic matter, mineral-associated organic matter.
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Introduction

Soil organic carbon (SOC), the building block of soil organic matter, influences
virtually all physical, chemical, and biological soil properties and processes (Lal, 2004,
2009). It also determines essential ecosystem services, such as soil fertility and climate
regulation, which deserve special attention in drylands (Paul, 2016; Schmidt et al.,
2011). Preserving the inherently low SOC contents in drylands is therefore crucial to
achieve sustainable development goals and support their nearly 2.5 billion of inhabitants
(Reynolds et al., 2007), as over about half of them and half of them live below the
United Nations poverty line (Lian et al., 2021) and largely depend on the maintenance
of soil fertility for their livelihoods (Lucatello & Huber-Sannwald, 2020).

Soil C persistence in drylands is threatened by climate change (Waring et al.,
2021). This is so because temperature increases and precipitation reductions forecasted
for many dryland regions are expected to reduce plant C inputs into the soil and
accelerate organic C decomposition (Berdugo et al., 2020; Gaitan et al., 2019; Huang et
al., 2016). Another relevant factor for SOC persistence in dryland soils is grazing
(Abdalla et al., 2018; Byrnes et al., 2018), the main human activity across global
drylands and a major driver of land degradation and desertification in drylands
(D’Odorico et al., 2013). Grazing is predicted to intensify by up to 70% in 2050 to meet
increasing demand for animal products (FAO, 2017). The effect of grazing on SOC
depends on grazing pressure and specific local conditions in drylands, particularly local
climate and biodiversity (FAO, 2019, Maestre et al., 2022a).

To better understand SOC persistence, SOC can be fractionated into particulate
organic C (POC) and mineral-associated organic C (MAOC) (Lavallee et al., 2020).
This is because POC and MAOC have different formation pathways, physico-chemical
properties, and mean residence times (Cotrufo & Lavallee, 2022; Lavallee et al., 2020).
In particular, POC is formed from the fragmentation of plant and microbial residues,
and is mainly composed of light organic matter that is mineral-free or occluded within
aggregates (Bai & Cotrufo, 2022; Lavallee et al., 2020). In contrast, MAOC is mainly
formed from smaller molecules that are leached or exuded from plant residues or roots,
respectively, and bind to minerals directly or after microbial assimilation (Cotrufo &
Lavallee, 2022; Lavallee et al., 2020). These organo-mineral associations promote C

stability, creating physical and chemical barriers to microbial decomposition (Kleber et
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al, 2021). This explains that MAOC is less vulnerable to alterations and has a slower
turnover cycle than POC (Poeplau et al., 2018).

Biocrusts, which are complex communities formed by lichens, mosses, and other
microorganisms (such as cyanobacteria, fungi and algae) living on the soil surface
(Weber et al., 2022), have been reported to protect the soil and buffer climate change
effects on soil properties involved in SOC storage (Delgado-Baquerizo et al., 2016,
2018; Maestre et al., 2013; Moreno-Jiménez et al., 2020). In particular, biocrusts might
modulate the effect of climate change on SOC contents as they are able to fix large
amounts of atmospheric C (about 2.6 Pg C per year globally; Elbert et al., 2012) and
regulate temporal dynamics of soil CO; efflux and net CO. uptake (Castillo-Monroy et
al., 2011; Wilske et al., 2008, 2009). In addition, they influence other processes that are
important for C cycling and storage, such as N fixation (Belnap, 2002; Elbert et al.,
2012), nitrification (Delgado-Baquerizo et al., 2010), infiltration-runoff processes
(Chamizo et al., 2012) and the activity of soil enzymes such as beta-glucosidase
(Bowker et al., 2011; Miralles et al., 2013). Like biocrusts, vegetation may also
modulate the effect of climate change on SOC in drylands. The low water availability
typically found in drylands generally limit plant biomass per area (Safriel et al., 2005)
but promote plant traits that help slow down decomposition and build up soil organic
matter (De Deyn et al., 2008). In this context, grazing pressure might interact with
biocrusts and vegetation to determine SOC, MAOC and POC contents. Grazing can
negatively impact the biomass, composition and cover of biocrusts (Eldridge & Koen,
1998), affecting the stability of the soil surface on which SOC contents rely (Eldridge &
Delgado-Baquerizo, 2017), and can also reduce plant cover and biomass (Eldridge et al.,
2016), promoting C allocation to roots (Pifieiro et al., 2010). In addition, grazing
influences in the spatial distribution of vegetation (Van Auken, 2009) as well as species
identity towards forage species that are replaced by non-palatable species (Whitford &
Parker, 1989; Zeidler et al., 2002).

Despite past research efforts, it is still highly uncertain how biocrusts and
vegetation modulate the effects of climate change and grazing pressure on SOC contents
in global drylands. To address this knowledge gap, we investigated the effects of
climate (temperature and precipitation), grazing pressure, biocrusts, and vegetation on
SOC, POC, and MAOC contents in dryland soils. For doing so, we conducted a global

survey of 28 drylands sites from 14 countries. At each site, up to four plots were
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established according to grazing pressure (low, medium, high, and non-grazed), and
three microsites (bare soil, vegetated soil and biocrusts covered soil) were established in
each plot (see Maestre et al., 2022b for details). Specifically, we tested whether i) the
presence of biocrusts and vegetation increases SOC, POC and MAOC contents
compared to bare soil across global drylands, ii) biocrusts and vegetation modulate the
effects of temperature and precipitation on these soil C fractions; and iii) increasing
grazing pressure changes the effect of biocrusts and vegetation on SOC, POC and
MAOC contents. A buffer effect of biocrust and vegetation on SOC, and specially on
MAOC, would be of great interest for SOC persistence since MAOC is thought to
contribute to longer-term soil C storage (Bai & Cotrufo, 2022).

Materials and methods
Sites surveyed

Field surveys were conducted between January 2016 and September 2019 following a
common protocol (Maestre et al., 2022a) in 28 study sites located in 14 countries from
all continents except Antarctica (Algeria, Argentina, Australia, Botswana, Canada,
China, Iran, Kazakhstan, Kenya, Mexico, Niger, South Africa, Spain and the United
States). This survey aimed to capture most climatic conditions under which grazing
occurs in drylands, as well as a wide range of ecosystems, soil properties, plant and soil
diversities (see Maestre et al. 2022a for details). Each site included multiple 45 x 45-m
plots representing local gradients of grazing pressure from ungrazed or low grazing
pressure to high grazing pressure; most of them based on the distance to watering point
(the closest to the water the higher the grazing pressure (Adler & Hall, 2005; Fensham
et al., 2010; Fensham & Fairfax, 2008); in three cases local grazing gradients were
established using different paddocks grazed at different intensities, rather than distance
to water. A total of 59 plots with different grazing intensities (ungrazed (n = 9), low (n =
18), medium (n = 18) and high (n = 14) grazing pressure) were surveyed (see Maestre et
al., 2022a for details and for a validation of grazing pressure gradients).

Soils were sampled using a stratified random procedure. Soil samples were
collected within each plot in the dry season from five 50 x 50-cm quadrats randomly
distributed across three different microsites (see Maestre et al. 2022a for details): 1)
under the canopy of dominant perennial vegetation, 2) in bare ground areas devoid of
perennial vegetation, and 3) in areas covered by biocrusts. A composite topsoil sample
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consisting of five 145 cm? soil cores (from 0 to 7.5 cm depth) was collected from each
quadrat. Back in the lab, soil samples were sieved at 2-mm; a portion of each sample
was air-dried and used for organic matter fractionation, texture, and further chemical

analyses.
Climatic data

Mean annual temperature, mean annual precipitation data, and precipitation seasonality
-calculated as the standard deviation of monthly precipitation divided by the annual
mean precipitation (coefficient of variation)- were obtained from the WordClim 2
database, a high-resolution database based on a large number of climate observations
and topographic data for the period 1970-2000 (Fick & Hijmans, 2017).

Vegetation survey

We located four 45 m transects oriented downslope within each plot, spaced 10 m apart
across the slope, for the vegetation survey, which took place after the main vegetation
growth period to minimize potential impacts of seasonal variability. Perennial plant
cover was measured in each transect using the line-point intercept method (Levi &
Madden, 1993; Maestre et al., 2022a). 25 contiguous quadrats (1.5 m x 1.5 m) were
placed in each transect (100 quadrats per plot) so the cover of each perennial vascular
plant present was visually estimated as the percentage of the quadrat covered (0-100).
Plant cover was estimated as the sum the cover of all species, meanwhile woody cover
was estimated as the proportion of the total vegetation cover associated to woody
species. Plant richness was the total number of unique perennial species found in the
quadrats and transects (Maestre et al., 2022a). The Normalized Difference Vegetation
Index (NDVI) was also obtained for each plot from Landsat 7 (mean monthly values
between 1999 and 2019 at 30-m resolution (Vermote et al., 2016), as described in
Maestre et al. (2022a) and was used as a proxy for net primary productivity (NPP;
Goward et al., 1985; Hobbs, 1995).

Soil organic C fractionation and quantification

Soil samples were size-fractionated to separate particulate organic carbon (POC, not
protected by minerals from microbial decomposition) and mineral-associated organic
carbon (MAOC). Specifically, 30 mL of sodium hexaphosphate (5%) was added to 10 g

of soil and stirred for 18 hours to disperse the aggregates; subsequently, the mixture was
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thoroughly sieved by rinsing through a 53 um sieve to separate the POC fraction (> 53
pm) from the MAOC (< 53 pm) using an automatic wet sieving system (Sokol &
Bradford, 2019). The fractions were dried in an oven at 60 °C, weighed and grounded.
The C content of the fractions as well as that of the bulk soils were obtained by dry
combustion and gas chromatography using a ThermoFlash 2000 NC Soil Analyzer
(Thermo Fisher Scientific, MA). Prior to the analyses, carbonates were removed by acid
fumigation (Harris et al., 2001).

Soil physical and chemical analysis

Fine soil texture (clay and silt) was obtained by sieving and sedimentation (Kettler et
al., 2001). Soil pH was measured in a water suspension with a soil-water ratio of 1:2,5
(Spark et al., 1996). The chemical index of alteration (CIA), which is an indicator of the
degree of soil weathering (Nesbitt & Young, 1982), was calculated as the molecular
ratio of Al.O3 to Al.03 + CaO + Na20 + K0, using the total Al, Ca, Na and K contents
and subsequently correcting for Ca in carbonate soils (von Fromm et al., 2021). Total
Al, Ca, Na and K contents were determined by inductively coupled plasma atomic
emission spectroscopy (ICP-AES) after digestion in a mixture of nitric and perchloric
acids (Hesse, 1971; Sparks et al., 1996). Exchangeable Ca content was obtained by ICP-
AES after extraction with ammonium acetate at pH 7 (Rasmussen et al., 2018; Sparks et
al., 1996). Non-crystalline Al and Fe contents were determined by ICP-AES after
extraction with ammonium oxalate (Darke & Walbridge, 1994). Microbial biomass C
was determined by substrate-induced respiration (Anderson & Domsch, 1978) using an

automated microrespirometer (Scheu, 1992).
Statistical analyses

We used linear mixed models to test for the effect of microsite (biocrusts, vegetation
and bare ground areas), climatic variables (mean annual precipitation and mean annual
temperature), vegetation (woody cover and species richness), soil properties (fine
texture, pH, chemical index of alteration (CIA), exchangeable Ca, non-crystalline Al
and Fe, and microbial biomass C content) and grazing pressure (low, medium, high and
non-grazed areas) on SOC, POC and MAOQOC contents. Prior to analyses, we studied
correlation between predictors using Canonical Correlation Analysis (CCA) and found
high correlations between NPP and plant richness; NPP and MAP; and MAP and

precipitation seasonality, so we did not include NPP and precipitation seasonality in the

84



CAPITULO 2

models (Sup. Mat. Fig. 1). To account for the lack of independence in the residuals due
to the sampling design of the plots for each ecosystem, we incorporated an intercept
structure with site as a categorical variable in the random term of the model. We
optimized the structure of the fixed components of the full models by backward
selection; the full models included the interaction between climate and microsite; and
microsite and grazing. The Akaike information criterion (AIC) was used to test the
contribution of terms to model fit and for elimination. Optimal model coefficients were
estimated using the restricted maximum likelihood criterion; 95% bootstrap confidence
intervals were calculated based on 1000 simulations.

The response variables (SOC, POC and MAOC) as well as microbial biomass C,
exchangeable Ca and non-crystalline Al and Fe contents were transformed by natural
logarithm to reduce the skewness of the data. All predictors were standardized prior to
analysis to compare effect sizes. The validity of the normality and homoscedasticity
assumptions was examined using the residuals of the plots. The spatial independence
between sites was also tested using the Moran | test (P > 0.05) on the residuals. All
statistical analyses and plots were performed using R and the R packages Ime4 (Bates et
al., 2015), partR2 (Stoffel et al., 2020), buildmer (Voeten et al., 2021), rgeos (Bivand &
Rundel, 2020), viridis (Garnier et al., 2018), patchwork (Pedersen, 2020), ggplot2
(Hadley Wickham, 2016), tidyverse (Wickham, 2017), readx| (Wickham et al., 2019),
ImerTest (Kuznetsova et al., 2015), clipr (Lincoln, 2020), MuMin (Barton, 2020) and
variancePartition (Hoffman and Schadt, 2016).

Results

We found that the SOC, POC and MAQOC contents of soils covered by biocrusts were
generally greater than those of bare ground soils, but smaller than those of soils under
the canopy of vegetation across the drylands surveyed (Figs. 1 and 2). The contents of
SOC, POC and MAOC in bare ground soils decreased with increasing mean annual
temperature (Figs. 1 and 3). The contents of SOC and MAOC also decreased with
decreasing mean annual precipitation, whereas that of POC did not change with
precipitation (Figs. 1 and 3). Increasing grazing pressure tended to increase SOC and
MAOC contents, but the size of these effects was considerably smaller than that of

temperature and precipitation (Figs. 2 and 3).
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We observed significant interactions between the mean annual temperature and
vegetation cover on SOC and MAOC contents (Fig. 3). In particular, SOC and MAOC
contents decreased with increasing temperature to a lesser extent in soils under the
canopy of vegetation than in bare ground soils (Figs. 1 and 3). In contrast, the effects of
temperature were not modulated by biocrusts (Figs. 1 and 3). Our results also indicated
that the effects of precipitation on the contents of total SOC and its fractions were not
affected by the presence of vegetation nor by biocrust cover (Figs. 1 and 3). We found
that the effects of grazing pressure on SOC contents were not modulated by biocrust
cover, but negatively interacted with those of vegetation (Fig. 2).

Independently of the effects of temperature, precipitation and grazing, plant
richness had a positive effect on SOC and MAOC contents, while woody cover had no
effect on them (Fig. 3). Exchangeable Ca, fine texture, and microbial biomass C
increased SOC, POC, and MAOC contents. Non-crystaline Al and Fe increased both
SOC and MAOQOC, while soil pH decreased SOC; CIA had no effect (Fig. 3).

Discussion
Effects of biocrusts and vegetation on soil carbon across global drylands

The larger SOC contents in biocrust-covered soils compared to bare ground soil across
drylands worldwide shown here are consistent with local observations (Belnap et al.,
2016; Coscostrina et al., 2021; Delgado-Baquerizo et al., 2016). The smaller effects of
biocrusts on SOC contents compared to those of vegetation may be attributed to the
lower biomass and photosynthetic capacity of biocrusts (Weber et al., 2022). Previous
studies have also reported higher C inputs into the soil through plant litter and roots than

through biocrusts secretions and necromass (Berdugo et al., 2021).

At an ecosystem scale, however, the influence of biocrust on SOC contents may
gain importance as vascular vegetation in drylands becomes less abundant and scarce as
rainfall is reduced (Abed et al., 2019; Berdugo et al., 2020). In fact, drylands worldwide
are experiencing a shift in vegetation composition and arrangement, with reductions in
species cover because of climate change (Craine et al., 2011; Van Vuuren et al., 2006).
We found that plant cover decreases (Sup. Mat. Fig 2a) and woody cover increases
(Sup. Mat. Fig. 2b) as temperature increases across global drylands, which might be an

indicator of woody encroachment. This process may result in soil erosion, and

86



CAPITULO 2

consequently in SOC loss and spatial distribution changes (Brazier et al., 2014).
Reductions in the cover of vascular vegetation (some desertificated areas present only
about 5% of vegetation cover, Wang et al., 2008) leaves more space available for the
proliferation of biocrust communities (they might cover as much as 40-100% of bare
ground soil; Bowker et al., 2018; Delgado-Baquerizo et al., 2016; Ferrenberg et al.,
2017; Xiao et al., 2019). In fact, we found that biocrusts cover was positively associated
with temperature (Sup. Mat. Fig. 2c). Thus, C fixation and C inputs into soil may shift

to be more dependent on biocrusts communities in drylands as temperature increases.

Biocrusts do not buffer the effects of increasing temperature and decreasing

precipitations on soil carbon, but plants do for temperature

As expected, we found that SOC decreases as mean annual temperature increases and
precipitation decreases (Gaitan et al., 2019; Smith & Waring, 2018). Unexpectedly,
however, not only POC but also MAOC decrease with these changes in temperature and
precipitation. These findings suggest that minerals provide limited protection for the
organic C pool stored in dryland soils to face ongoing increases in temperature, and
contrasts with the smaller vulnerability of MAOC to climate conditions reported in
other studies not focused in drylands (Benbi et al., 2014; Lugato et al., 2021; Rocci et
al., 2021).

Our results show that biocrusts do not modulate the negative effects of high
temperatures and low precipitation on SOC and its fractions in global drylands. The
results of our global survey contrast from previous studies describing a mitigating effect
of biocrusts in ecosystem multifunctionality (Delgado-Baquerizo et al., 2016) and SOC
storage drivers, such as soil microbial communities (Delgado-Baquerizo et al., 2018).
Biocrust-forming organisms are poikilohydric, and thus intimately dependent on
environmental conditions. High temperature and low precipitation promote increases in
potential evapotranspiration, limiting the growth of lichens and bryophytes (Bowker et
al., 2006). Thus, biocrusts under these conditions have relatively low biomass of
cyanobacteria and algae (Romero et al., 2020), and therefore low capacity to capture
atmospheric CO, (Ladron de Guevara et al., 2018) compared with their counterparts
present in more mesic environments. Our results may also be explained by a lower
production of lichen compounds derived from secondary metabolism under drier and

warmer conditions (BeGora & Fahselt, 2001; Bjerke et al., 2005). Therefore, or results
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suggests that the ability of biocrusts to mitigate the negative effects of climate change
on soil C in drylands may be limited.

Unlike biocrusts, we found that vegetation modulates the negative effects of
temperature on SOC contents, and particularly on the MAOC fraction. Soil organic C
decreased with increasing temperature to a lesser extent in soils under the canopy of
vegetation than in bare ground soils (Figs. 1 and 3), probably through the contribution
of plants to SOC inputs as well as its regulation on other processes that affect biological
activity and soil C balance. These include the retention of sediments and water coming
from dust and runoff, improvements in microclimate due to shading and increased
infiltration under plant canopies (Berdugo et al., 2014; Leblanc et al., 2008; Nosetto et
al., 2012; Whitford, 2002). Furthermore, C inputs from rhizospheric processes may
promote the accumulation of MAOC (Obersteiner & Klein, 2022), which may explain
that the modulation effect of high temperatures on SOC might be attributed to
rhizospheric inputs. Our results also show that plants may not be able to compensate for
the negatives effect of low precipitations. Plants need to adapt their traits to cope with
water shortages (Berdugo et al., 2022), and, consequently, the protective effect of
vegetation is endangered by increases in aridity such as those forecasted by upcoming
decades, which may result in abrupt declines in the productivity, cover and diversity of
dryland vegetation when particular aridity thresholds are covered (Berdugo et al., 2021).
Our findings provide novel evidence of its importance to protect the soil C stored in
drylands from forecasted climate change and desertification, and highlight the need to
increment efforts to preserve and restore dryland vegetation as a tool to minimize

negative effects of climate change on SOC.

Biocrusts do not interact with the effects of grazing pressure on soil carbon but plans do

We found that biocrusts increase the contents of SOC and its fractions with respect to
bare ground soils regardless grazing pressure (Figs. 1 and 3). This was unexpected since
previous works have documented that grazing negatively affect biocrust attributes such
as richness and cover (Eldridge & Koen, 1998; Mallen-Cooper et al., 2018; Velasco
Ayuso et al., 2020), reducing the ability of biocrusts to stabilize the soil and to provide
important ecosystem functions (Huajie et al., 2009) such as C fixation (Aranibar et al.,
2008; Thomas, 2012), especially under high aridity conditions and grazing pressure
(Mallen-Cooper et al., 2018; Velasco Ayuso et al., 2020). Indeed, trampling has been
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proven to simplify biocrusts communities reducing its functions related to C fixation
(Aranibar et al., 2008; Thomas, 2012). Although generally effects of grazing on biocrust
are negative, it has been described that grazing does not directly affect the suite of
functional traits in a given biocrust community (on which SOC depends) or the diversity
of biocrusts (Eldridge et al., 2021), but rather reduces the overall cover of these
organisms, indirectly reducing the ranges of functional traits (Mallen-Cooper et al.,
2018). We found that the increase in SOC content in vegetated soils vs. bare ground
areas tended to be slightly reduced when grazing pressure increased, although we were
not able to distinguish effects on POC and MAOC (Figs. 1 and 3). The negative effect
of increased grazing pressure on SOC in vegetated areas could be explained by adverse
effects of grazing on plant production and biodiversity (Maestre et al., 2016). Since
biodiversity loss is positively linked to primary productivity (Zhang et al., 2018) and
ecosystem C cycling (Chen & Chen, 2019; Komarov et al., 2014); the negative effect of
overgrazing on plant diversity and ecosystems functions (Zhang et al., 2021), especially
in drier areas (Herrero-Juregui & Oesterheld, 2018; Tang et al., 2019; Wang & Tang,
2019; Zhang et al., 2020), supports the decreased in SOC content in vegetated areas
linked to increase grazing pressure in our study. To sum up, our results suggest that the
increased in grazing pressure expected in the next years (FAO, 2017) will reduce C
storage in drylands in vegetated areas.

Conclusions

Our work indicates that global change drivers such as climate change and increases in
grazing pressure affect SOC persistence in drylands and that the modulating effects of
vegetation and especially biocrust communities are very limited. Vegetation is able to
buffer the negative effects of increased temperature on the contents of SOC and MAOC,
but neither plants nor biocrusts can compensate for the negative effects of low
precipitations. Water scarcity thus affects both biocrusts and vegetation to a point where
they cannot counteract soil C sensitivity to climate. We also found that under increasing
grazing pressure, SOC contents are unaffected in biocrusts soils while decreased in
vegetated soils. This suggests that the buffer effect exerted by vegetation on SOC in
areas with high temperatures may disappear when grazing pressure increases, and that
biocrust may better resist such increasing pressure. Our results thus provide further

evidence that soil C persistence in drylands is threatened in a warmer and human-
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dominated world, and warn about a positive land C-climate feedback if this C is
released to the atmosphere (Garcia-Palacios et al., 2021). Our results also highlight the
need to support efforts to maintain vascular vegetation cover in drylands, as well as the
adoption of site-specific grazing management practices (Byrnes et al., 2018) according
to local climate conditions (Abdalla et al., 2018; Maestre et al., 2022b). In addition,
climate change mitigation and the consequent reductions of extreme events (i.e.,
drought, heat waves) is an even better strategy to enhance soil C sink capacity and

decelerate desertification in drylands.
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Figure 1. Relationship between total soil organic C (SOC), particulate organic C
(POC), and mineral associated organic C (MAOC) contents and mean annual
temperature and precipitation across global drylands. SOC, POC, and MAOC contents
were transformed using the natural logarithm. Dots represent individual plots (n = 177).
Lines and shading represent linear regressions and 95% confidence intervals. Y-axes is
shown on a natural logarithmic scale.
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Figure 3. Effects of climate, vegetation, soil, grazing and microsite (bare ground soil,
biocrust-covered soil and soil under vegetation) on total soil organic C, particulate and
mineral-associated soil organic C (POC and MAOC) contents in global drylands.
Coefficients (dots) and 95% confidence intervals (bars) for fixed effects in mixed
models optimized by backward selection; the full model included 12 potential climate,
vegetation, soil, microsite and grazing predictors, as well as three terms for the
interaction between microsite and grazing and climate predictors and some soil
variables. The final linear mixed model for SOC had a marginal R? of 0.91, while the R?
of POC was 0.73 and that of MAOC was 0.90. C pools, microbial biomass C,
exchangeable Ca, and non-crystalline Al and Fe were natural-logarithm transformed; all
the numerical predictors were standardized to compare effect sizes; yellow, green and
vermillion represent SOC, POC and MAOC contents, respectively.
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Abstract

Accumulating evidence suggests that warming associated with climate change is
decreasing the total amount of soil organic carbon (SOC) in drylands, although
scientific research has not given enough emphasis to particulate (POC) and mineral-
associated organic carbon (MAOC) pools. Biocrusts are a major biotic feature of
drylands and have large impacts on the C cycle, yet it is largely unknown whether they
modulate the responses of POC and MAOC to climate change. Here, we assessed the
effects of simulated climate change (control, reduced rainfall (RE), warming (WA), and
RE+WA) and initial biocrust cover (low (<20%) vs. high (>50%)) on the mineral
protection of soil C and soil organic matter quality in a dryland ecosystem in central
Spain for 9 years. At low initial biocrust cover levels, both WA and RE+WA increased
SOC, especially POC but also MAOC, and promoted a higher contribution of
carbohydrates, relative to aromatic compounds, to the POC fraction. These results
suggest that the accumulation of soil C under warming treatments may be transitory in
soils with low initial biocrust cover. In soils with high initial biocrust cover, climate
change treatments did not affect SOC, neither POC nor MAOC fraction. Overall, our
results indicate that biocrust communities modulate the negative effect of climate
change on SOC, since no losses of soil C were observed with the climate manipulations
under biocrusts. Future work should focus on determining the long-term persistence of
the observed buffering effect by biocrust-forming lichens, as they are known to be

negatively affected by warming.

Keywords: carbon cycling, soil organic matter, particulate-associated organic carbon,
mineral-associated organic carbon, nuclear magnetic resonance, biocrusts, climate

change.
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Introduction

Drylands include arid, semiarid, and dry-subhumid ecosystems, and altogether represent
~41% of the global land surface area (Cherlet et al., 2018). Despite their reduced soil
organic carbon (SOC) content compared with more mesic environments, because of
their vast extension they represent 32% of the global SOC pool, which is equivalent to
646 Pg of organic C (Plaza et al., 2018). Drylands also play a critical role in regulating
the variability of the global terrestrial C sink (Ahlstrém et al., 2015), and thus are of
paramount importance when forecasting the climate of the future and its impact on
terrestrial ecosystems (Safriel et al., 2005). The rising temperatures and the concomitant
increasing aridity projected by climate models in drylands over this century (Feng & Fu,
2013) may reduce plant C inputs into the soil and increase soil organic matter
decomposition (Davidson & Janssens, 2006; Maestre et al., 2015). This not only may
increase the flux of CO2 to the atmosphere and reinforce climate change, but also may
accelerate land degradation and desertification (Berdugo et al., 2020; Huang et al.,
2016).

The top surface of dryland soils, where SOC largely accumulates (FAO & ITPS,
2015; Thomas, 2012) is often dominated by biocrusts (soil communities mainly
composed of cyanobacteria, algae, bryophytes, lichens, and fungi in varying proportions
that create a surface crust of soil particles of few millimeters bound together by organic
materials; Belnap et al., 2016). Biocrusts have been estimated to cover about 12% of the
Earth's terrestrial surface (Rodriguez-Caballero et al., 2018) and can be particularly
abundant in arid and semiarid regions (Maestre et al., 2021). In addition to playing
essential roles in multiple soil functions such as water and nutrient cycling, biological
weathering and soil stabilization (Belnap et al., 2016; Concostrina-Zubiri et al., 2021,
Delgado-Baquerizo et al., 2016), these communities fix over 2.6 Pg year -1 of
atmospheric C globally (Elbert et al., 2012), and play a key role in soil organic C cycle
across global drylands. For example, extracellular polysaccharides from cyanobacteria
promote nutrient absorption by soil particles (Mager & Thomas, 2011) and increase soil
stability, reducing soil erosion (Bowker et al., 2018). Growing evidence shows that
climate change will affect biocrust communities worldwide (Belnap et al., 2016;
Baldauf et al., 2021; Ladron de Guevara et al., 2018; Reed et al., 2019). Increases in
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aridity linked to climate change are expected to considerably decrease the cover and
shift the distribution of biocrusts in drylands (Rodriguez-Caballero et al., 2018),
hampering the ecosystem services provided by these communities.

The impact of climate change on SOC content in soils covered by biocrusts will
be also determined by their influence on SOC stability. Traditionally, SOC stability was
attributed to its molecular composition but now we know that it also depends on its
interactions with soil minerals, which play a major role by posing physical and chemical
barriers to microbial decomposition (Kleber et al., 2021). For this reason, the separation
of SOC into particulate organic C (POC) and mineral-associated organic C (MAQOC) is
particularly useful to understand SOC dynamics and responses to climate change
(Lavallee et al., 2020). The POC fraction is mainly in the form of undecomposed or
partially decomposed plant and fungi structural organic compounds with low N content
(Golchin et al., 1994, Cotrufo & Lavalle., 2022). In contrast, the MAOC fraction
consists of relatively lower molecular weight compounds mainly produced by
microorganisms (e.g. cellular and extracellular microbial compounds; Bradford et al.,
2013; Kleber et al., 2015; Liang et al., 2019;). In addition, being chemically bound to
soil minerals, MAOC is more protected from decomposition than POC (Lavallee et al.,
2020). As a result, POC has been shown to have a faster turnover cycle, higher
vulnerability to alterations, and higher responsiveness to management than MAOC
(Poeplau et al., 2018, Wander, 2004; Cotrufo & Lavallee, 2022). Also, because of their
different composition, arrangement in the soil mineral matrix, and cycling rates, POC
and MAOC exert different functions. Current paradigms indicate that POC is more
closely associated with soil biological activity and nutrient provision to plants, whereas
MAOC provides a more stable C pool for climate regulation, plant nutrient retention,
and water holding capacity (Wander, 2004; Wood et al.., 2016).

Climate change has been suggested to alter the various mechanisms of SOC
protection from microbial decomposition (Conant et al., 2011; Davidson & Janssens,
2006; Groffman et al., 2001). However, there are few studies evaluating the effect of
climate change on the stability of C in drylands using C fractionation (Bai et al., 2020;
He et al., 2012; Link, et al., 2003; Song, et al., 2012) and its molecular composition has
been barely assessed so far (Puissant et al., 2017; Schnecker et al., 2016). To the best of
our knowledge, no previous study has evaluated the joint effects of biocrusts and

climate change on SOC fractions. Doing so could shed novel insights on the effects of
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climate change on SOC stability and functioning in biocrust-dominated drylands, and
would advance our capacity to quantify the feedback between terrestrial C cycle and
climate change.

Using a climate change experiment located in a semiarid ecosystem in the center
of Spain, Maestre et al. (2013) observed a decrease in biocrust cover paralleled by an
increase in SOC content in high initial biocrust cover soils after four years of warming.
We examined whether the increases in SOC content observed in this experiment lasted
for 9 years, and evaluated the impacts of biocrust development and simulated climate
change on C stability and its vulnerability to simulated climate change. To do so, we
assessed whether biocrusts regulate the effects of climate change (ambient conditions,
35% rainfall reduction, 2-3 °C warming, and the combination of both) on SOC, POC
and MAOC contents, and molecular composition of POC using solid-state *3C nuclear

magnetic resonance.

Materials and methods

Site and experimental design

The field experiment used in this work is located at the Aranjuez Experimental Station,
in central Spain (40° 02' N, 3° 32" W, 590 m above sea level). The climate is semiarid
Mediterranean, with warm dry summers and moist cool winters. The mean annual
temperature is 15 °C, and the mean annual precipitation is 349 mm. Perennial vegetation
cover is below 40% and mainly consists of grasses, such as Stipa tenacissima, and small
shrubs, such as Helianthemum squamatum and Gypsophila struthium. The bare areas
between perennial vegetation are colonized by a well-developed biocrust community
that covers ~32% of the soil surface and is dominated by several lichen species, such as
Diploschistes diacapsis, Squamarina lentigera, Fulgensia subbracteata, and Psora
decipiens, and mosses such as Pleurochaete squarrosa and Didymodon acutus (Castillo-
Monroy et al., 2011; Maestre et al., 2013). The soil is a Gypsiric Leptosol (IUSS
Working Group WRB, 2014), with pH values ca. 7 (Maestre et al., 2013).

The experiment was set up in 2008 and has a full factorial design, with three
factors, each with two levels, and ten replicates per treatment applied in 1.25 x 1.25-m
plots distributed in the interspaces of plants randomly and separated at least 1 m from

each other. The factors are biocrust cover at the beginning of the experiment (<20% vs.
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>50%, or low vs. high), rainfall exclusion (RE, control vs. rainfall exclusion), warming
(WA, control vs. warming), and the combination of both (RE+WA). The RE scenario
was simulated with passive rainfall shelters based on the design of Yahdjian and Sala
(2002). Every rainfall shelter is composed of three methacrylate grooves (see extended
data Fig. 1) connected to plastic bottles that accumulate the excluded water. Most
climate models foresee 10-t0-50% reductions in the total amount of rainfall during
spring and fall in the next decades in our study area (Escolar et al., 2012). To simulate
these conditions, each methacrylate groove has an area of 1.44 m? (1.2 m x 1.2 m) and a
mean height of 1 m, covers approximately 37% of the surface, and reduces the total
amount of rainfall reaching the soil surface by 33% on average. Open-top chambers
(OTCs) were used to simulate a temperature scenario similar to that forecast by general
circulation models, that is, a temperature increase of 2-3 °C for 2040-2070 (De Castro
et al., 2005). The OTCs consist of methacrylate sheets (40 x 50 x 32 cm) forming a
hexagon and suspended 3-5 cm over the ground by a metal frame to avoid overheating
by allowing air circulation. Methacrylate ensures 92% transmittance in the visible
spectrum and very low emission in the infrared wavelength according to the
manufacturer (Decorplax S.L.). See Escolar et al. (2012) and Maestre et al. (2013) for
additional details on the experimental design and microclimatic impacts of OTCs and
rainfall shelters.

Biocrust cover measurements

Biocrust cover was monitored within 20-cm-diameter PVC rings permanently installed
one in each plot at the beginning of the experiment and after 1, 3, 5, 6, 7, 8, and 9 years.
We used photographs and the software GIMP (http://www.gimp.org to map biocrust
areas), and ImageJ (http://rsb.info.nih.gov/ij/, to calculate the size of biocrust-covered
areas) (Maestre et al., 2013). Biocrust cover measurements thus correspond to the area
covered by the visible components of the biocrust community namely lichens and
bryophytes, of the 10 plots. This is a common and non-destructive method for
measuring biocrust cover (Chamizo et al., 2021; Wang et al., 2021), but only considers

visible biocrust components.
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Soil sampling and organic C fractionation

Soil samples were collected from the top 0-1 cm from five randomly selected plots per
treatment outside the PVC rings at the beginning of the experiment and 9 years later
(June 2017). In the laboratory, the soil samples were passed through a 2-mm sieve and
air-dried after carefully removing visible biocrust components.

SOC was fractionated into free light, occluded light, and mineral-associated
organic C (MAOC) pools by the densimetric scheme of Golchin (1994). Briefly, 10 g of
soil and 50 mL of Nal (at a density of 1.85 g mL™) were shaken rotationally for 30 s
with at 1 revolution s within a centrifuge tube. The mixture was then centrifuged, and
the floating free light C fraction separated from the heavy fraction (MAOC) by suction
and filtration. The occluded light C was separated from the MAOC by a second density
separation after ultrasonic disruption of the aggregates in the heavy fraction with an
energy input of 1500 J g*. The recovered fractions were oven-dried at 60 °C, weighed,
and ground with a ball mill.

Total organic C content in soil samples and organic C fractions were determined
by dry combustion with a Thermo Flash 2000 NC Soil Analyzer. Carbonates were
removed before the analysis by acid fumigation (Harris et al., 2001). The content of
POC in the soil was calculated as the sum of the contents of occluded light C (<5% of
total SOC content) and free light C (Golchin et al.,1994; Lavallee et al., 2020).

We mixed the corresponding replicates of free light C and analyzed them by
solid state '*C cross-polarization at the magic angle spinning (CP-MAS) nuclear
magnetic resonance (NMR). We focused this molecular compositional analysis on the
free light organic C (POC) because this fraction has the fastest turnover (from less than
10 years to decades), and thus is arguably the most responsive to climate alterations
(Lavallee et al., 2020). The use of composite samples in NMR analyses in soil science is
a common practice to reduce analytical times and costs, which takes advantage of the
technical stability and reproducibility of the results provided by NMR spectroscopy.
The NMR spectra were acquired on a Bruker AV 400 MHz wide-bore spectrometer
equipped with a 4-mm *H/X/Y MAS probe, operating at a MAS frequency of 10,000
Hz, a ramp-CP contact time of 3 ms, a recycle delay of 4 s, and approximately 10,000
scans were acquired for each spectra. The free induction decay signal was digitized and
multiplied by an exponential function corresponding to 60 Hz line broadening in the
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final transformed spectrum. The spectra were then baseline corrected, calibrated relative
to adamantane, and integrated into the following chemical shift regions: alkyl-C (0-45
ppm), N-alkyl/methoxyl C (45-60 ppm), O-alkyl C (60-90 ppm), anomeric C (90-110
ppm), aryl C (110-145 ppm), heteroaromatic C (145-165 ppm), carboxyl/amide C
(170-225 ppm (Knicker, 2011; Ludemann & Nimz, 1973). Signals at 168 ppm due to
carbonates were excluded from data treatment. The NMR spectra were treated and
integrated using MestReNova software (version 12.0.4-22023 ©Mestrelab Research
S.L. 2018). To assess significant differences in composite samples analyzed with *C
NMR, Baldock & Smernik (2002) proposed a 2% difference in the area of spectral
regions as limit of significance for spectra with high signal to noise ratios, while
Diekow et al. (2005) set up specific limits for each spectral region ranging from 2.5 to
8.3%.

Data analysis

Analyses were conducted separately for plots with low and high biocrust cover since
data visual inspection and preliminary analyses showed that biocrust cover had
important interactive effects with warming and/or rainfall exclusion (RE) on many of
the response variables measured (Supplementary table 1). This was also consistent with
observations from Maestre et al. (2013). The main and interaction effects of climate and
time on biocrust cover were tested by linear mixed-effects models. Both a slope (time)
and intercept (PVC ring) were incorporated in the random term of the model to account
for the temporal autocorrelation because of the repeated measures on the same 10 plots
over time (Bates et al., 2015), and autocorrelation plots were used to check the
independence of the residuals. The analyses of variance (ANOVAS) for the fitted linear
mixed effects models were conducted using the Satterthwaite's method for denominator
degrees-of-freedom and F-statistic estimation. We used data from the 10 plots, and
transformed biocrust cover data using natural-logarithm to reduce their skewness.

To estimate how simulated climate change affected soil C variables throughout
the duration of the experiment, we calculated the absolute effect size (Ae) as Co - Co
where Co and Cg are the values at the beginning of the experiment and nine years later,
respectively. Since we selected random plots at the beginning and at the end of the
period, the evaluated C values do not correspond to the same plots, so Ae was calculated
as Cg minus the mean Co for each treatment (n = 5). The effects of climate change on the
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contents of SOC, POC, and MAOC (n=40) at the beginning of the experiment, after 9
years, and on Ae were analyzed by linear models, or by Kruskal-Wallis and Dunn’s tests
when the assumptions of normality and homoscedasticity of the residuals were not met.
Normality and homoscedasticity were examined using Shapiro-Wilk and Levene’s and
tests, respectively. All the data visualization and analyses were performed using R
version 4.1.1 (R Core Team, 2021) and the R packages tidyverse 1.3.1 (Wickham,
2017), readxl 1.3.1(Wickham et al., 2019), Ime4 1.1-27 (Bates et al., 2015), ImerTest
3.1-3 (Kuznetsova et al., 2015), dunn.test 1.3.5 (Dinno & Dinno, 2017), and patchwork
1.1.1 (Pedersen, 2020).

Results

Biocrust cover

We found a significant interaction between the effects of climate change and time on
biocrust cover, both in plots with low (F(3) = 12.9, P < 0.001) and high (F(3)= 4.32, P
=0.011) initial biocrust cover. In plots with low initial biocrust cover, biocrust cover in
the control and RE treatments increased from 6% at the beginning of the experiment to
24% and 29%, respectively, after 9 years, whereas biocrust cover remained constant in
WA and RE+WA during the entire experimental period (Fig. 1). In plots with high
initial biocrust cover, biocrust cover declined over time, especially in WA (from 74% to
18%) and RE+WA (from 77% to 16%) treatments, but also in RE (from 82% to 44%)
and control (from 86 % to 44%) conditions (Fig. 1).

Total, particulate, mineral-associated organic C contents

At the beginning of the experiment, the contents of SOC, POC and MAOC were higher
in plots with high initial biocrust cover compared to the those with low cover (Fig. 2),
and the percentage of the POC fraction in the total SOC pool was slightly lower (43%)
than those of the MAOC fraction (55%) (Table 1). After nine years, soils with low
initial biocrust cover subjected to WA, and especially to RE+WA, had significantly
greater SOC, POC and MAOC contents than those under RE and ambient conditions,
whereas soils with high initial biocrust cover were not affected by any of our climate

change treatments (Fig. 2). In plots with low initial biocrust cover and with respect to
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initial levels, SOC contents increased by 186% after WA and by 206% after RE+WA,
POC increased by 235% after WA and by 232% after RE+WA, and MAOC increased
by 153% after WA and by 173% after RE+WA (Fig. 3). As a result, the percentage of
the POC fraction in the total SOC pool for low initial biocrust cover increased after 9
years of WA (increase in 30%) and RE+WA (13%), whereas that of MAOC decreased
(18% with WA and 13% with RE+WA,; Table 1).

Molecular composition of particulate organic C

The molecular composition of the POC fraction in soils with low initial biocrust cover
presented a less marked contribution of O-alkyl C compounds, an increased presence of
N-alkyl and aromatic C, and greater alkyl/O-alkyl C ratios than that of the POC fraction
in soils with high initial biocrust cover, for all the treatments examined. Regardless of
initial biocrust cover, RE+WA, WA, and, to a lesser extent, RE decreased the
aromaticity of POC and increased the O-alkyl contribution to its molecular composition
with respect to the control treatment. In soils with low initial biocrust cover, the
alkyl/O-alkyl C ratio of POC in soils under all climate manipulations was smaller than
that of POC in the control soils (Table 2).

Discussion

Understanding how biocrust communities regulate the response of SOC to climate
change is essential to improve our ability to forecast C feedbacks in dryland
ecosystems. In this study, we monitored SOC over 9 years of simulated warming and
drought conditions to evaluate the influence of biocrust on the capacity of soils to store
C. We found that the presence of biocrust cover modulates the effect of simulated
climate change, resulting in an increase or no loss of SOC contents for low and high
initial biocrust cover soils, respectively. However, this effect may be transitory since it
is associated with the unprotected C and linked to an increase in carbohydrates and a
decrease in aromatic compounds.

Carbon in the form of non-living biomass from biocrusts is incorporated into the
soil and decomposed at a similar rate than plant litter in the study area (Berdugo et al.,
2021). An increase in the mortality of biocrust-forming lichens has been hypothesized

to drive the increase in SOC observed after 4 years of warming in high initial biocrust
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cover areas in our experiment (Maestre et al., 2013). However, this increase in SOC
may disappear in the long-term as a consequence of progressive reduction in biocrust
cover and lichen-derived soil C inputs. In fact, our results show that the positive
warming effects on SOC observed in Maestre et al. (2013) under high biocrust levels
disappear after 9 years.

In contrast with the results for high initial biocrust cover areas, we found an
increase in SOC associated with WA and RE+WA in soils with low initial biocrust
cover after 9 years. This increase indicates that C inputs through the incorporation of
non-living biocrust biomass into the soil (Berdugo et al., 2021) are higher than soil C
losses via soil respiration. Also, the cyanobacteria present in the area, which include
common biocrust species from the genera Microcoleus and Trichocoleus (Cano-Diaz et
al., 2018), may have increased their abundance in detriment of that of lichens (as
observed in similar experiments in other parts of the world; Ferrenberg et al., 2015)
providing additional C inputs into the soil. This result is also consistent with other
studies on the same system indicating that soil respiration in areas with low initial
biocrust cover is smaller than that in areas with high initial biocrust cover (Dacal et al.,
2020; Escolar et al., 2015). In addition, our study did not detect a statistical effect of the
single treatment of reduced rainfall (RE) on SOC, but significant effects of WA and
RE+WA on this variable were observed. This is in line with previous studies in the
same area showing that WA and RE+WA (but not RE alone) reduces soil respiration
(Escolar et al., 2015; Dacal et al., 2020) and therefore C loss, probably because of a soil
moisture reduction induced by an increased evaporation (Lafuente et al., 2018).

To sum up, our observations of no net organic C gains in soils with high biocrust
cover may be attributed to rapid losses of C inputs into the soil through high respiration
rates. In contrast, low respiration of soils with low initial biocrust cover under WA
treatments facilitates the preservation of biocrust-derived C inputs, increasing SOC
(Garcia-Palacios et al.., 2018; Dacal et al., 2020). Future studies including soils with no
biocrust cover would be useful to further disentangle biocrust cover effects on SOC. It
must be noted that the potential contribution of plants to the effects on SOC described in
our study may be arguably expected to be negligible. This is so because our
experimental plots were established in the interspaces with sparse perennial cover (some
small individuals and seedlings of the shrub Helianthemum squamatum are present

across the plots) and the roots of the dominant plant species in the area (Stipa
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tenacissima) does not spread beyond their canopies (Puigdefabregas et al., 1999). In
fact, we did not visually detect plant roots in our soil samples.

The responses of biocrust communities to disturbances may be remarkably
similar across large latitudinal and longitudinal gradients, even in cases where species
identity and composition vary (Belnap & Lange, 2003). Thus, the shifts in biocrust
cover in response to climate change observed here may be reasonably expected to be
found in other ecosystems under similar scenarios (Ferrenberg & other, 2015, Finger-
Higgens et al., 2022). However, previous studies have also documented that biocrust
composition, respiration and cover development highly depends on soil moisture
(Chamizo et al., 2016). This suggests that more research is needed to elucidate the
potential effects of climate change in SOC and its fractions especially in other
environments with different soil moisture regimes.

Previous literature highlighted that in a scenario without biocrust, higher
temperatures can enhance SOC decomposition (Conant et al., 2011) and decrease C
stocks (Link et al., 2003). Across terrestrial ecosystems, most studies that have
simulated warming found soil C losses associated with them (Crowther et al., 2016). In
our study, however, SOC remained constant or even increased after climate
manipulations for high or low initial biocrust cover levels, respectively. This result
indicates that the presence of biocrust communities reduces the negative effects of
simulated climate change on SOC. Nevertheless, biocrust cover reductions associated
with warming in our experiment (Dacal et al., 2020, Ladron de Guevara et al., 2018)
may compromise this effect in the long term, so the observed maintenance or increase
of SOC associated with biocrust could be transitory.

The literature evaluating the effects of experimental warming and rainfall
exclusion on soil C in biocrust-dominated drylands is very scarce and show contrasting
results, from negative (Darrouzet-Nardi et al., 2015) to positive (Garcia-Palacios et al.,
2018). We still need to improve our knowledge on the effects of warming and rainfall
reduction on POC and MAOC fractions to better understand how and to what extent
SOC is protected from decomposition in the context of climate change (Cotrufo et al.,
2019). The increment in SOC content with warming in low biocrust cover plots was
observed for both the unprotected POC and mineral-protected MAOC fractions, but was
particularly evident for the former. This is consistent with a higher responsiveness of

the POC fraction to disturbances compared to MAOC. In contrast, previous studies have
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shown a decrease in SOC content with warming, especially in the POC fraction (He et
al., 2012; Link et al., 2003; Song et al., 2012). This decline has been attributed to an
increase in microbial decomposition and respiration associated with elevated
temperatures in mesic environments (Lehmann et al., 2017; Rillig et al., 2002). The
higher turnover rate and sensitivity of the POC fraction to environmental changes
compared to MAOC (He et al., 2012; Link et al., 2003; Song et al., 2012) may explain
the relatively higher increase in POC detected under the WA and RE+WA treatments,
and can be attributed to the incorporation of non-living lichen biomass from biocrusts
(Berdugo et al., 2021). Although less remarkable, the increase in MAOC observed may
be attributed to warming causing a reduced turnover of non-living biomass due to
suppression of fungal growth and soil respiration (Bai et al., 2020).

The cover of biocrusts largely determines the amount of C transferred to the soil
(Bowker et al.,, 2018), and subsequently the SOC contents and its molecular
composition through contributions as soil carbohydrates, polyphenols, and other
complex aliphatic macromolecules (Miralles et al., 2013; Xu et al., 2021). Our
compositional NMR results, with smaller alkyl/O-alkyl C ratios being indicative of
lower decomposition of SOC (Baldock et al., 1992), show that (1) biocrusts could be
sources of O-alkyl C and relatively fresh (undecomposed) input attributable to non-
living biocrust to the POC fraction of soil, and that (2) climate change, especially
warming and the combination of warming and rainfall exclusion, may lead to a relative
increase in carbohydrates compensated by a relative decrease in aromatic compounds in
soils with low biocrust cover. Maestre et al. (2013) registered in our experiment an
increase in phenols with warming 46 months after the beginning of the experiment and
suggested that this response could be driven by increased lichen mortality under
warming, which increased the sources of recalcitrant compounds via their
decomposition. Even though our results are not aligned with these, polyphenolic
compounds, such as lignin, usually bind to mineral surfaces (Thevenot et al., 2010), so
the increase in recalcitrant compounds may be reflected in the MAOC fraction.
Therefore, NMR data show a trade-off between aromatic C and O-alkyl C contribution
to the molecular structures of POC for all treatments. Biocrusts can mitigate the effect
of climate change on organic matter degradation status by providing larger inputs of
fresh organic materials to soils. However, over a longer period, rainfall exclusion and

especially warming may cause the death of lichens from biocrusts, adding inputs of
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fresh and labile O-alkyl C, mostly carbohydrates, that are expected to be degraded. The
compositional changes observed in the POC fraction in low initial biocrust cover areas
point to a lower decomposition degree that, together with the observed POC
accumulation, suggests that the increases in SOC observed in the WA and WA + RE

treatments will likely not persist in the long term.

Conclusions

Overall, our results indicate that biocrusts may prevent SOC losses associated with
climate change in drylands. These findings, based on a 9-year experiment and the
assessment of physical and biochemical protection mechanisms of SOC, indicate that
the modulation effect of biocrusts may be mainly attributed to the increased C inputs of
non-living biocrust to the relatively more highly degradable and vulnerable fraction of
SOC. Our data suggests that the observed increases of SOC under warming can be a
transitory response because they are driven by the accumulation of labile C fractions,
while biocrust cover is detrimentally affected at the same time by warming. Future
research needs to unveil the persistence of this effect. This will be critical to better
understand and manage the impacts and consequences of climate change on the multiple

functions and ecosystem services provided by SOC in biocrust-dominated drylands.

Data availability

The data associated with this study is publicly available in Zenodo
(https://zenodo.org/record/1313544#.YaY OzdDMJaQ).
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Figure 1. Evolution of biocrust cover (mean + standard error, n = 10) in soils with low
and high initial biocrust cover, as affected by ambient conditions (control), rain
exclusion (RE), warming (WA), and rain exclusion combined with warming (RE+WA).
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Figure 2. SOC, particulate organic C (POC), and mineral-associated organic C
(MAOC) contents (mean * standard error, n = 5) in soils with low and high initial
biocrust cover, at the beginning of the experiment and after 9 years of ambient
conditions (control), rain exclusion (RE), warming (WA), and rain exclusion combined
with warming (RE+WA).*, significantly different from control (P < 0.05).
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Figure 3. Changes in SOC, particulate organic C (POC), and mineral-associated
organic C (MAOC) contents (mean + standard error, n = 5) in soils with low and high
initial biocrust cover after 9 years of ambient conditions (control), rain exclusion (RE),
warming (WA), and rain exclusion combined with warming (RE+WA). *, significantly
different from control (P < 0.05).
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Table 1. Effects of biocrusts and climate change on the distribution of SOC fractions

Initial Climate POC at0 POCat9 MAOC at 0 MAOC at 9

biocrust treatment  years (%) years (%) years (%) years (%)

cover

Low Control 40.6 +1.6 36.6+1.9 53.9+25 59.7+1.8
RE 40.0+21 426+1.6 57.3+3.7 544+24
WA 409+ 27 53.1+3.38 56.1+2.2 46.1 + 3.6
RE+WA  46.1+27 52.1+25 488+ 15 42.3+3.6

High Control 448 + 3.0 46.1+1.9 50.5+0.6 50.6 £ 2.7
RE 46.5+ 3.0 42.0+29 51.4+2.3 57.2%+0.9
WA 444 +43 46.0+4.0 56.8 + 3.7 535x31
RE+WA  428+238 55.7+4.7 56.3+2.6 441+ 3.0

Percentage of organic C as particulate organic C (POC) and mineral-associated organic
C (MAOC) (mean + standard error, n = 5) in soils with low and high initial biocrust
cover, after 0 and 9 years of ambient conditions (control), rainfall exclusion (RE),
warming (WA), and the combination of both (RE+WA).
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Table 2. Effects of biocrusts and climate change on the molecular composition of POC.
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Low Control 8.8 5.7 16.8 35.1 10.6 23.0 0.66 22.5

RE 8.5 6.0 14.9 38.8 10.5 21.3 0.55 20.8
WA 8.9 5.6 12.8 40.2 9.2 23.3 0.58 18.4

RE+WA 8.9 5.2 124 40.6 9.6 23.3 0.57 17.6

High Control 8.4 6.4 15.6 39.6 9.5 20.6 0.52 21.9
RE 9.6 5.3 12.3 41.7 8.7 22.4 0.53 17.6
WA 9.1 5.2 12.1 42.6 8.8 22.4 0.54 17.2

RE+WA 8.3 4.5 10.6 43.0 9.1 24.5 0.57 151

Percentage of organic C as particulate organic C (POC) and mineral-associated organic
C (MAOC) (mean + standard error, n = 5) in soils with low and high initial biocrust
cover, after 0 and 9 years of ambient conditions (control), rainfall exclusion (RE),
warming (WA), and the combination of both (RE+WA).
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Suplemmentary material

Supplementary table 1. Linear mixed effect model for soil organic C after 9 years.

Estimate std error t-value p-value
Intercept 10.70 3.63 2.95 0.0060
RE 3.90 5.14 0.76 0.4536
WA 14.19 5.14 2.76 0.0094
RE+WA 17.00 5.14 331 0.0023
HIBC 12.45 5.14 242 0.0212
RE:HIBC -9.83 7.26 -1.35 0.1854
WA:HIBC -16.31 7.26 -2.25 0.0318
RE+WA:HIBC -14.09 7.26 -1.94 0.0614

Standard error (std error), rainfall exclusion (RE), warming (WA), and the combination
of both (RE+WA), high initial biocrust cover (HIBC). Significant values are highlighted
in bold.
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Extended data figure 1. Detailed view of an experimental plot with an open top
chamber (OTC, b), a plot with a rainfall shelter (d) and, two plots with an OTC and a
rainfall shelter (a and c). Methacrylate grooves are connected to plastic bottles that
accumulate the excluded water.

137






DISCUSION
GENERAL



140



DISCUSION GENERAL

Los trabajos presentados en esta tesis doctoral constituyen un avance en el conocimiento
del efecto de factores del cambio global, como lo son el cambio climético o el aumento
de presion por pastoreo, sobre los contenidos de C organico almacenado en el suelo de
las zonas aridas. Ademas, se ha evaluado esta respuesta no solo en suelo desnudo sino
en suelo cubierto por vegetacion y comunidades de costra bioldgica. La investigacion
realizada se centra principalmente en un estudio observacional a escala global que cubre
un amplio gradiente de aridez y distintas intensidades de pastoreo (capitulos 1y 2), que
es complementado con un experimento manipulativo de campo de cambio climatico
(capitulo 3). Nuestra investigacion ha revelado que el papel de los minerales en la
estabilizacion del C en el suelo en los ecosistemas aridos podria ser menos eficiente de
lo que se creia. Sorprendentemente, la fraccion del C orgénico del suelo asociada a
minerales (COAM), que es la predominante en estos sistemas, y la particulada (COP),
responden de manera similar a las variables climaticas, edaficas y de vegetacion
evaluadas. Por otro lado, tanto la vegetacion como la costra biol6gica aumentan los
contenidos de COS a escala global, aunque ambas tienen un efecto muy limitado en
cuanto a la modulacion del efecto del clima y el pastoreo sobre estos contenidos. Por su
parte, el estudio experimental revela que los aportes de C relacionados con la muerte de
los componentes de la costra bioldgica y su posterior incorporacion al suelo estan
asociados a una mayor contribucion de los carbohidratos en relacion a los compuestos
aromaticos lo que, unido a la disminucion de la cobertura de costra por el cambio
climatico, pone de manifiesto la vulnerabilidad de estas comunidades a la hora de

proteger el suelo y contribuir al ciclo del C.

Factores bioticos y abidticos gue modulan los contenidos de C del suelo en las zonas

aridas

Los hallazgos presentados en esta tesis proporcionan informacién empirica sobre los
contenidos de C organico de los suelos de los ecosistemas aridos del planeta, en los que
encontramos un mayor contenido de COAM que de COP. Esto podria deberse a que
cuando la fotosintesis de las plantas estd mas limitada que las actividades microbianas,
los aportes de C limitan los ciclos de C y N. En este tipo de ecosistemas, los
microorganismos procesan los pequefios aportes de plantas disponibles, resultando en
contenidos bajos de C en el suelo con relativamente elevadas concentraciones de

COAM, que dependen de la habilidad de los minerales del suelo para la estabilizacion
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de los productos microbianos (Cotrufo & Lavalle, 2022). Las altas temperaturas
inhibirian la descomposicion del COAM mediante la supresion del crecimiento de
hongos y la respiracion del suelo, aumentando el contenido de COAM (Bai et al., 2020).

Los resultados de la investigacion realizada muestran que la magnitud y el signo
de la respuesta del COAM y el COP a las variables climéticas, de vegetacion y edéaficas
evaluadas es similar (capitulo 1); siendo las variables edaficas y climéticas las que
tienen un efecto mayor. La influencia del clima como modulador esencial de los
contenidos de COS podria deberse a los limitados aportes y salidas de C que
encontramos en ecosistemas aridos (Cotrufo et al., 2022). Centrandonos en las variables
climéticas, que son las que estan variando directamente como consecuencia del cambio
climético, observamos que el COAM es sensible a los cambios de temperatura en y que
decrece de igual manera que el COP a medida que la temperatura es mas elevada. Y no
solo esto, sino que ambas fracciones disminuyen a medida que lo hacen las
precipitaciones, por lo que los lugares en los que confluyen altas temperaturas y bajas
precipitaciones serian especialmente vulnerables a las pérdidas de C. Nuestros
resultados son inesperados ya que los diferentes mecanismos de estabilizacion de las
fracciones analizadas no nos harian esperar que el efecto de los factores tanto bidticos
como abiodticos fuera diferente, con una mayor respuesta para el COP que para el
COAM. Concretamente, trabajos previos han descrito una mayor sensibilidad en la
fraccion de C no asociada a minerales a cambios de humedad, temperatura o especies de
plantas (Neff et al., 2002) en comparacion con el MOAC. Ademas, otros estudios han
observado que ninguna de las fracciones responde al tratamiento de calentamiento
(Schnecker et al., 2016) o que cabria esperar que las pérdidas de C de la fraccion de
COAM sean menores gue las del COP (Sjogersten & Wookey, 2016), cuya disminucién
en funcién del aumento de temperatura estaria asociado a pérdidas de C del suelo en
ecosistemas semiaridos (Link et al., 2003). La disminucién del COP asociado al
calentamiento ha sido descrita recientemente en un meta-analisis en el que se incluyen
diferentes tipos de ecosistemas (Rocci et al., 2021).

Una posible explicacion que podria estar detras de que el aumento de
temperatura y la disminucién de las precipitaciones afecten negativamente tanto al COP
como al COAM es, por un lado, que la proteccion fisica por oclusion que se ofrece al
COP muy fino fuera igual de fuerte que la ofrecida por los enlaces quimicos 6rgano-
minerales (Angst et al., 2017) y, por otro lado, que el calentamiento acelere la

mineralizacion del COAM (Lugato et al., 2021). Esto es preocupante ya que tanto el
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aumento de temperaturas como la alteracion en el régimen de precipitaciones esta
aumentando la frecuencia y severidad de las sequias a lo largo de muchas zonas aridas
globales (Huang et al., 2017b; Schumacher et al., 2022). Ello podria implicar una
pérdida también del C asociado a minerales. El efecto conjunto de la pérdida de COP y
COAM es la pérdida de nutrientes para el crecimiento de las plantas, lo que afectara al
funcionamiento de los ecosistemas (Link et al., 2003). Consecuentemente, nuestros
resultados indican que los minerales ofrecen una proteccion limitada frente al cambio
climatico para el COS que hay almacenado en las zonas aridas, lo que podria suponer
que se estd sobreestimando la funcion de los minerales a la hora de prolongar la
persistencia del C, al menos en estos ecosistemas. Una mayor vulnerabilidad podria
traducirse en una menor retencion del C en el suelo, que generalmente actia como
sumidero y, por tanto, una mayor liberacion de C a la atmdsfera en forma de CO,. Esto
es critico a la hora de evaluar los mecanismos de retroalimentacion entre el ciclo del C
terrestre y el cambio climético; incluso cambios pequefios en los contenidos de C del
suelo podrian tener un gran impacto en las concentraciones de CO» atmosféricas
(Garcia-Palacios et al., 2021; Mufoz-Rojas et al., 2013).

El papel de la costra bioldgica en el ciclo del C en las zonas aridas y respuesta al cambio

climético

Los resultados obtenidos muestran que las comunidades de costra bioldgica aumentan
los contenidos de C del suelo en comparacion con el suelo desnudo en los ecosistemas
aridos a escala global (capitulo 2, Diaz-Martinez et al., 2022). Este resultado es
esperable ya que se ha visto que la costra biolégica aporta C incluso en etapas
tempranas (Mager, 2010), cuando los polimeros extracelulares, que actGan como
agentes cementadores (Hu et al., 2002; Van Ancker et al., 1985), previenen de que los
primeros milimetros del suelo se erosionen. Después de esta primera etapa, la costra
bioldgica sigue aportando C al suelo ya sea a través de las secreciones 0 mediante la
descomposicion e integracion de sus componentes cuando se mueren (Berdugo et al.,
2021); los carbohidratos, exopolisacéaridos, polifenoles, sacarosa o0 glucosa se
encuentran entre los componentes organicos labiles que enriquecen el suelo gracias a
estas comunidades (Mager & Thomas, 2011; Miralles et al., 2013). Sin embargo, estos
aportes derivados de la presencia de la costra bioldgica podrian verse afectados por el

efecto que tiene el cambio climatico sobre estas comunidades.
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Los resultados presentados en esta tesis doctoral muestran que, a lo largo del
tiempo y en condiciones experimentales de cambio climéatico (aumento de temperatura y
disminucion de las precipitaciones), la cobertura de costra bioldgica tiende a reducirse o
mantenerse en unos valores bajos (cuando inicialmente habia alta o baja cobertura de
costra bioldgica, respectivamente; capitulo 3). Posiblemente, lo que esta ocurriendo es
que el cambio climético disminuye el rocio (Baldauf et al., 2021; Ladron de Guevara et
al., 2014, 2018; Lafuente et al., 2018), por lo que las areas con mayor cobertura de
costra bioldgica presentan mayor competicion por los recursos hidricos. Como
resultado, se produce una reduccién en la cobertura de costra que permite la
supervivencia de una comunidad de costra bioldgica viable. Sin embargo, en areas que
inicialmente tenian poca cobertura si que se observa un crecimiento de la cobertura en
ausencia de calentamiento. Por lo que la escasez hidrica asociada al calentamiento
resulta en una reduccion de la cobertura, siendo especialmente evidente en areas con
mayor cobertura al haber mayor competitividad por los recursos hidricos.
Consecuentemente, nuestros resultados sugieren que el calentamiento producido por el
cambio climético limitaria la superficie de costra viable. Esto es preocupante y
concuerda con trabajos en los que se ha visto que el efecto de las temperaturas elevadas
sobre la costra biologica puede ser tan dafiino como las alteraciones fisicas (Ferrenberg
et al., 2015; Finger-Higgens et al., 2022). De hecho, Finger-Higgens et al. (2022) vieron
que, a lo largo del tiempo, la cobertura de costra llegaba a tener una composicién y
reducirse hasta unos valores similares a los de zonas adyacentes pastoreadas (Miller et
al., 2011) como consecuencia del efecto del aumento de temperatura.

Paralelamente, los resultados del muestro global muestran que la cobertura de
costra aumenta ligeramente a lo largo del gradiente espacial de temperatura, con
coberturas de costra bioldgica mayores en zonas con temperaturas mas altas (capitulo 2,
Diaz-Martinez et al., 2022). Esto responde a estudios previos que sefialan que la costra
estd expandiéndose al haber mas superficie disponible en zonas donde la vegetacion
vascular encuentra limites fisiol6gicos para su crecimiento (Delgado-Baquerizo et al.,
2017). Las diferencias del efecto de una mayor temperatura sobre la cobertura de costra
biolégica halladas en el estudio observacional global (capitulo 2; Diaz-Martinez et al.,
2022) frente al experimento local de cambio climético (capitulo 3) pueden deberse a
que, en este ultimo, el aumento de temperatura conlleva una disminucion de la humedad
del suelo, mientras que esta falta de humedad no tiene por qué coexistir en zonas con

altas temperaturas a escala global, como se refleja en lugares como en Bani (Niger,
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29°C de temperatura media con 446 mm de precipitaciones medias), Barra (Brasil, 25°C
de temperatura media y 882 mm de precipitaciones medias) o el desierto de Namibia
(22°C de temperatura media y 485 mm de precipitaciones medias). Mas alla de la
cobertura de suelo ocupada por la costra biologica, el cambio climatico afecta a la
composicion de estas comunidades, lo que determina, a su vez, los contenidos de C
fijados; el potencial para fijar C varia en orden creciente en funcion de los organismos
que componen la costra bioldgica: algas, musgos, liquenes y costras mixtas (Xu et al.,
2021). El andlisis del COS ligado a la presencia de costra bioldgica realizado en esta
tesis muestra que la contribucién de la costra biologica podria modular el efecto del
cambio climatico sobre el COS a escala local (capitulo 3) aunque no es tan efectiva
como cabria esperar a escala global (capitulo 2; Diaz-Martinez et al., 2022). Bajo
condiciones experimentales de aumento de temperatura (por OTCs), observamos que en
zonas donde la cobertura de costra bioldgica es elevada ni se aumenta ni se disminuyen
los contenidos de COS. Es decir, la costra modula el efecto del cambio climético sobre
los contenidos de COS ya que no se observan una disminucién de C bajo este escenario,
aunque tampoco un aumento, lo que significa que los restos de costra bioldgica que se
incorporan al suelo son respirados por los microorganismos (capitulo 3). En las zonas
donde la cobertura de costra biolégica es menor, si que se observa un aumento en los
contenidos de COS (capitulo 3), que podrian ser el resultado de la incorporacién de la
costra bioldgica muerta al suelo y una menor respiracion por parte de los
microorganismos del suelo en comparacion con zonas en las que la cobertura es alta
(Dacal et al., 2020).

Nuestros resultados muestran que a escala global la costra biol6gica no es capaz
de compensar el efecto negativo del incremento de temperatura y la disminucion de las
precipitaciones en los contenidos de COS, COP y COAM en los ecosistemas aridos
(capitulo 2; Diaz-Martinez et al., 2022). Se ha descrito que las comunidades de costra
biologica mitigan el efecto del calentamiento sobre elementos que influyen en el COS
como lo son la multifuncionalidad ecosistémica (Delgado-Baquerizo et al., 2016) o las
comunidades de microorganismos del suelo (Delgado-Baquerizo et al., 2018). Incluso
hemos visto que a escala local la costra biolégica podria amortiguar los efectos del
cambio climatico sobre los contenidos de COS (capitulo 2, Diaz-Martinez et al., 2022).
La diferencia entre el estudio observacional global y el estudio del experimento de
cambio climatico local podria deberse a que en el Ultimo posiblemente haya habido

respuestas de adaptacion o plasticidad por parte de los microorganismos; lo que no
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habria ocurrido en el estudio observacional al trabajar con gradientes ambientales
naturales de temperatura y precipitacion, ya que las poblaciones posiblemente ya se
hayan adaptado a las condiciones locales (Dacal et al., 2019). Consecuentemente,
nuestros resultados pueden atribuirse a que la composicion de la comunidad de costra
bioldgica y, por tanto, el C fijado, varia en funcion de las condiciones climaticas
(Belnap et al., 2016), lo que dificulta que encontremos un efecto amortiguador lo
suficientemente fuerte como para compensar el efecto de las altas temperaturas y bajas
precipitaciones sobre el COS. De hecho, en las regiones hiperaridas la costra solo esta
formada por componentes microbianos de baja biomasa (p. e]. cianobacterias, bacterias
y hongos; Weber et al., 2022). Las zonas aridas suelen estar formadas por costras
dominadas por cianobacterias con musgos y liquenes de manera subdominante (Kidron
et al., 2010; Pietrasiak et al., 2011). A medida que la aridez decrece, los cianoliquenes,
seguidos por los liquenes, adquieren mayor presencia (Galun et al., 1982), dando lugar,
finalmente, a la presencia de liquenes y hepéticas, cuyos requerimientos hidricos son
mayores y cuya contribucién al COS también es superior (Belnap et al., 2016).

Paralelamente, el experimento de simulacion de cambio climatico muestra que
los aportes de C ligados a la costra bioldgica estan, principalmente, en el COP (capitulo
3). EI COP es la fraccion que mas responde a las alteraciones (Poeplau et al., 2018), por
lo que es esperable que el efecto de las variaciones climaticas se refleje particularmente
en esta fraccion. Nuestros resultados sugieren también que los restos de costra biologica
gue mueren con el calentamiento son incorporados al suelo. De entre los compuestos
aportados por la costra, los anélisis realizados reflejan una mayor contribucion de los
carbohidratos en relacion a los compuestos aromaticos en los contenidos de COP
(capitulo 3). Pese a que en otros trabajos se ha visto que la mortalidad y descomposicion
de liquenes con el calentamiento podria aumentar la ganancia de C a partir de
compuestos recalcitrantes de C (Maestre et al., 2013; Stark et al., 2007), podria ser que
estos compuestos estuvieran en el COAM, que no ha sido analizado en nuestro trabajo.
Por ello, anélisis adicionales sobre la composicion molecular de la fraccion de COAM
serian necesarios para poder dilucidar los procesos que estan ocurriendo como respuesta
al calentamiento y poder predecir la vulnerabilidad de estos compuestos al cambio
climatico.

Para resumir, hasta la fecha se ha depositado cierta confianza en el papel de la
costra bioldgica como un impulsor clave en el ciclo del C en las zonas aridas

(Concostrina-Zubiriet al., 2021; Delgado-Baquerizo et al., 2016). Sin embargo, nuestros
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resultados muestran que, si bien la costra aumenta los contenidos de COS respecto a
suelo desnudo en los ecosistemas aridos, el cambio climatico hace que esta ganancia de
C se reduzca; en consonancia con evidencia cientifica que muestra que a temperaturas
elevadas el intercambio neto de C de las especies de liquenes podria incluso ser
negativo, lo que llevaria a pérdidas de C o inanicion (Ferrenberg et al., 2015; Grote et
al., 2010; Lange et al., 1998). Ademas, el calentamiento que ya hemos experimentado
como consecuencia del cambio climatico podria haber tenido un efecto irreversible
sobre las comunidades de costra, que podrian haber alcanzado un punto de inflexién
vital, lo que contribuiria a desmentir décadas de proteccion a las alteraciones que han
sido atribuidas a la presencia de la costra bioldgica hasta la fecha (Finger-Higgens et al.,
2022).

Efectos de la costra bioldgica y la vegetacion en los contenidos de C del suelo

Nuestros resultados muestran que la vegetacion tiene una mayor contribucion a los
contenidos de COS en comparacion con la costra biologica, como cabria esperar ya que
la biomasa de la vegetacion es mayor y lo que aporta procede tanto de la hojarasca
como de las raices. Ademas, a diferencia de lo que ocurre con la costra biologica, hemos
observado que la vegetacién si que podria parcialmente compensar el efecto negativo
del aumento de temperatura sobre el contenido de COS, si bien no seria capaz de
compensar el efecto negativo de la disminucion de las precipitaciones, tal y como le
ocurre a la costra bioldgica. Esto nos indica que el agua es un factor mas limitante que
la temperatura para el desarrollo tanto de la vegetacion como de la costra bioldgica en
las zonas aridas (Berdugo et al., 2020). A pesar de que nuestros resultados reflejan que
la vegetacion tiene una mayor contribucion al COS que las comunidades de costra, a
escala ecosistémica la contribucion al COS podria depender cada vez mas de los aportes
de la costra bioldgica a medida que aumenta la aridez debido al cambio climético. Esto
se debe a que el aumento de temperatura y la alteracion en las precipitaciones estan
aumentando la frecuencia y severidad de sequias (Berdugo et al., 2020; Huang et al.,
2017b), produciendo un decline de la vegetacién vascular y una mayor superficie libre
para la colonizacion de costra bioldgica (Delgado-Baquerizo et al., 2016) que puede
llegar a cubrir hasta el 100 % del suelo desnudo en regiones aridas y semiaridas
(Bowker et al., 2018; Ferrenberg et al., 2017).
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Efecto del pastoreo sobre los contenidos de C del suelo en las zonas aridas

En esta tesis se evalUa el impacto de tres intensidades de pastoreo (baja, media y alta)
sobre el COS, COP y COAM. A pesar de que este estudio cumple con los
requerimientos previamente sugeridos (Hewins et al., 2018) como tener un alto nimero
de réplicas o usar un método uniforme para evaluar la respuesta del COS al pastoreo
mediante una estrategia de muestreo consistente, no hemos detectado un efecto directo
significativo del pastoreo sobre el COS en las zonas aridas del planeta. Hasta la fecha,
estudios previos sefialaban que el efecto del pastoreo sobre los stocks de C varia desde
muy negativo (Golluscio et al., 2009) hasta muy positivo (Pei et al., 2008), aunque
podrian ajustarse a una curva en la que habria ganancias de COS en intensidades de
pastoreo bajas o moderadas (FAO, 2019). Tampoco hemos encontrado un efecto del
pastoreo sobre la distribucion del C en sus fracciones (COP y COAM), lo que esta en
consonancia resultados previos (Hewins et al., 2018), aunque la literatura que evalla el
efecto del pastoreo en las distintas fracciones de COS es muy escasa.

La ausencia de un efecto significativo del pastoreo podria deberse, por un lado, a
que su efecto en los contenidos de C depende del sitio (FAO, 2019), lo que hace que al
trabajar con sitios geograficamente dispersos las sumas de los efectos se contrarresten;
y, por otro lado, a que hay variables que son cuantitativamente mas influyentes a la hora
de determinar las concentraciones de COS, como el clima, que modula la productividad
primaria de las plantas (Hewins et al., 2018) o las variables edaficas (capitulo 1), por lo
que el efecto del pastoreo quedaria enmascarado. Esto esta en linea con trabajos previos
en los que se ha descrito que los ecosistemas cuyos aportes y salidas de C son limitados
el clima es el principal agente modulador del COS (Cotrufo & Lavalle, 2022). Sin
embargo, sabemos que el pastoreo influye en variables que modulan los contenidos de
COS, como la vegetacion y los contenidos de metales como el Fe y el Al, por lo que su
efecto podria ser indirecto (Maestre et al., 2022b). Al respecto, nuestros resultados
muestran que el aumento de la presion de pastoreo disminuye los contenidos de COS en
suelos con vegetacion respecto a suelo desnudo, lo que podria deberse a que el pastoreo
reduce la cantidad de aporte de origen vegetal al suelo debido a la herbivoria. Ademas,
las pisadas hacen que aumente la respiracion de las bacterias heterotroficas,
disminuyendo el COS (Yang et al., 2020), al igual que aumentan la compactacion del
suelo, reduciendo la infiltracion del agua y su disponibilidad para las plantas. A pesar de

que se ha sugerido que el pastoreo cambia lo patrones de distribucion del C,
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aumentando la biomasa de las raices, lo que podria parcialmente contrarrestar las
pérdidas de COS en ecosistemas aridos (Pifieiro et al., 2010), nuestros resultados
muestran que este efecto no es suficiente para contrarrestar el efecto negativo cuando el
pastoreo es alto. Paralelamente, hemos encontrado que el aumento de presion de
pastoreo no afecta a los contenidos de COS en areas cubiertas por costra. Esto resulta
sorprendente ya que las pisadas producen el enterramiento de la costra, lo que afecta a
los contenidos de materia organica del suelo al reducir la cobertura, la biomasa y la
diversidad de la costra bioldgica (Thomas, 2012; Warren & Eldridge, 2001). El pisoteo,
a su vez, afecta negativamente a los polisacaridos extracelulares producidos por la
costra bioldgica e involucrados en la retencion de nutrientes en el suelo, disminuyendo
la estabilidad de los agregados y afectando a su desarrollo y funcionamiento (Mager &
Thomas, 2011). De esta manera se favoreceria la escorrentia, erosion y las pérdidas de
materia organica del suelo (Eldridge et al., 2016; Pifieiro et al., 2010).

Para resumir, en las zonas aridas el pastoreo tendria un efecto menos influyente
sobre los contenidos de C del suelo que otras variables, como las climaticas o edéficas.
Sin embargo, su efecto sobre los contenidos de C podria ser indirecto a través de la
vegetacion o del suelo, de hecho, los contenidos de C ligados a la vegetacion son
disminuidos en comparacion con el suelo desnudo a medida que aumenta la presion por
pastoreo. Un factor importante que debemos tener en cuenta es que, a escala local, la
intensidad de pastoreo puede variar mucho mas de lo que podria hacerlo el clima, como
respuesta de las fluctuaciones asociadas al cambio climéatico, ya que podemos inferir
directamente sobre la intensidad mediante el manejo de pastoreo. Consecuentemente, su
efecto debe ser considerado a la hora de preservar los contenidos de C del suelo,
especialmente si tenemos en cuenta que la presion por pastoreo se espera que aumente
considerablemente para el afio 2050 (FAO, 2017).

Importancia, implicaciones y limitaciones de los resultados obtenidos en esta tesis

El cambio climatico y el pastoreo del ganado son dos de los agentes de cambio global
mas importantes que afectan al funcionamiento de los ecosistemas aridos (Maestre et
al., 2016). Por ello, la base de datos global utilizada en esta tesis (Maestre et al. 20223,
2022Db), que es la mas reciente y completa a esta escala sobre las zonas aridas realizada
hasta la fecha, contribuye a entender mejor la incertidumbre relativa al afecto de estos

agentes de cambio global sobre los contenidos de COS en estos ecosistemas que,
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ademas, se espera que sigan expandiéndose a nivel global debido al cambio climético
(Feng & Fu, 2013; Huang et al., 2017b).

Para limitar el calentamiento global provocado por el ser humano se requiere
limitar las emisiones de CO> acumuladas, alcanzando al menos cero emisiones netas de
CO», ademaés de otras reducciones de GEI (IPCC, 2021). Para ello, es importante que el
C que se encuentra almacenado en el suelo en las zonas aridas no sea liberado a la
atmosfera. Sin embargo, esta tesis aporta evidencias de que en los lugares donde hay
altas temperaturas y bajas precipitaciones los contenidos de C del suelo son mas bajos,
por lo que si esto que ocurre a lo largo del espacio geografico también se da con el
cambio climético, se podria liberar C que hay almacenado en el suelo de las zonas
aridas, por lo que los niveles de CO atmosfericos aumentarian consecuentemente.
Igualmente, los resultados deben ser contrastados a lo largo del tiempo porque la
respuesta al cambio climatico posiblemente implique adaptacién o plasticidad que no es
tenida en cuenta cuando se trabaja sobre gradientes ambientales naturales ya que las
poblaciones posiblemente ya se hayan adaptado a las condiciones locales (Dacal et al.,
2019). Ademas, nuestros resultados muestran que la respuesta al clima de la fraccion del
COAM, a pesar de estar méas protegido frente a la descomposicion, es similar a la del
COP, por lo que la eficacia de los minerales en la estabilizacion del COS podria ser
limitada en los ecosistemas aridos. Estos resultados, junto a otros que muestran que una
gran fraccion del COS fluctia a escala intra-anual (Waring et al., 2021), ponen en
entredicho la idea de estabilidad o persistencia del C en el suelo en los ecosistemas
aridos, lo que implicaria una menor eficacia del suelo como sumidero de C y un posible
aumento de la pérdida de COS. Esto resulta preocupante ya que muchos de los cambios
pasados y futuros que se han producido debido a los GEI son irreversibles en un periodo
de siglos y milenios (IPCC, 2021), por lo que cabria esperar que los cambios ligados al
aumento de temperatura y los cambios en los patrones de precipitacion sobre los
contenidos del COS de las zonas aridas tambien lo fueran.

Finalmente, a pesar de usar una base de datos global extensa de las zonas aridas
del planeta, los datos disponibles del suelo en areas con cobertura de costra bioldgica
son mas limitados, por lo que hay zonas que estdn menos representadas en lo relativo a
estos resultados. El esfuerzo futuro deberia dirigirse a muestrear mas ampliamente las
areas con costra bioldgica distribuidas a lo largo de los ecosistemas aridos para poder
reflejar con mayor precision las condiciones en las que se encuentran estas comunidades

y su efecto en los contenidos del COS, asi como su posible efecto modulador de los
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efectos del cambio climatico y del pastoreo. Paralelamente, el decrecimiento de la
resiliencia de la costra bioldgica a tendencias de calentamiento y sequia regionales
indica que estas comunidades cruciales en las zonas aridas podrian ser mas susceptibles
al cambio climatico de lo que se creia, por lo que seria necesario continuar
monitorizandolas y protegiéndolas (Finger-Higgens et al., 2022). Avanzar en esta
direccion es critico para poder entender mejor la vulnerabilidad de los ecosistemas
aridos a la desertificacion y al cambio global, y para poder implementar practicas de

manejo  exitosas que ayuden a prevenir 'y mitigar su impacto.
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CONCLUSIONES

En base a los resultados obtenidos en esta tesis doctoral se pueden extraer las siguientes

conclusiones:

1. El C organico del suelo de las zonas éaridas a escala global se encuentra en su
mayoria en la fraccion del suelo asociada a minerales (COAM), que dificulta el
acceso de los microorganismos a la materia organica y, por tanto,
tradicionalmente se ha vinculado con una menor vulnerabilidad que la fraccion
particulada (COP) al estar protegida frente a la descomposicion microbiana.

2. Larespuesta del COAM y el COP frente a las variables climaticas, edaficas y de
vegetacion es muy parecida. EI COAM disminuye de manera similar a como lo
hace el COP al aumentar la temperatura a lo largo del gradiente espacial
estudiado. Debido a ello, los lugares en los que coexisten altas temperaturas con
bajas precipitaciones son especialmente vulnerables a las pérdidas de C.

3. A escala global, los principales determinantes de los contenidos de C en el suelo
son el clima y las variables edaficas. El efecto directo del pastoreo resulta menos
evidente en comparacién con estas variables, aunque también debe ser
considerado, pues tendria un efecto indirecto a traves de variables relacionadas
con la vegetacion o las propiedades del suelo.

4. Los minerales ofrecen una proteccion limitada frente al cambio climético para el
COS que hay almacenado en las zonas aridas. Nuestros resultados sugieren que
las pérdidas de C estan conducidas por el calentamiento inducido por el cambio
climatico, por lo que las pérdidas de COS asociadas hasta la fecha al aumento de
aridez podrian haber estado subestimadas. También indican que la asociacion
con minerales podria no ser tan determinante a la hora de proteger el COS, como
se ha pensado hasta ahora.

5. Las comunidades de costra bioldgica aumentan los contenidos de COS, COP y
COAM en comparacion con suelo desnudo, aunque el aumento es menor en
comparacion con el que produce la vegetacion. Ademas, la vegetacion modula
parcialmente el efecto del aumento de temperatura sobre el COS, mientras que la
costra no es capaz de hacerlo. Paralelamente, ni la costra ni la vegetacién son
capaces de compensar el efecto negativo que producen las bajas precipitaciones
sobre los contenidos de COS en los ecosistemas aridos.

6. En condiciones locales simuladas de calentamiento y exclusion de lluvia, la

cobertura de costra disminuye y el suelo recibe nuevos aportes de C al
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incorporarse la biomasa muerta. Sin embargo, el C ganado pertenece al COP y
esta constituido principalmente por carbohidratos, lo que implicaria que el
aumento de C podria ser transitorio.
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