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Resumen  

Los ecosistemas mediterráneos de matorrales pirófitos sin gestión son un combustible forestal con 

alto riesgo de incendios forestales. Los tratamientos de prevención se presentan como una 

herramienta eficaz para revertir esta situación. En este contexto, los hongos pueden jugar un papel 

importante desde los puntos de vista económico y ecológico. Para investigar los efectos a largo plazo 

de tratamientos de prevención de incendios forestales sobre las comunidades de hongos, hemos 

analizado dichas comunidades 9 años después de la aplicación de quemas prescritas y desbroces, 

realizados sobre matorrales dominados por Halimium lasianthum. Nuestros resultados indican que 

los tratamientos de prevención de incendios forestales no han tenido un efecto negativo sobre la 

abundancia o riqueza de hongos ectomicorrícicos, aunque hemos encontrado una menor riqueza 

general en los tratamientos de quema. Nuestro trabajo ha permitido detectar la presencia de Boletus 

edulis, especie que no ha sido afectada por los tratamientos realizados. Estos resultados apuntan a 

que las prácticas de gestión forestal relacionadas con la prevención de incendios forestales son 

compatibles con la conservación de las comunidades de hongos del suelo, algunos de ellos de alto 

potencial económico. 
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1. Introducción 

  

Las áreas ocupadas por matorrales mediterráneos se encuentran en expansión debido a los 

cambios en el uso del suelo, resultado del abandono de áreas agrícolas y cambios en los objetivos de 

gestión. Estos ecosistemas no resultan ser de interés para la mayoría de gestores debido a su falta de 

producción de madera, mientras que otros recursos potenciales como la producción de hongos son 

menospreciados y infraexplotados (ORIA-DE-RUEDA et al., 2008). Además, la falta de gestión de estos 

ecosistemas supone que estén continuamente afectados por fuegos forestales (MARTÍN-PINTO et al., 

2006; MEDIAVILLA et al., 2014), reduciendo la cobertura vegetal, estimulando cambio en la 

composición vegetal (FRANCO-MACHÓN et al., 2019), y alterando las comunidades de hongos del 

suelo (FRANCO-MACHÓN et al., 2019; MARTÍN-PINTO et al., 2006). Estos efectos favorecen el 

desarrollo de vegetación pirófila (ORIA-DE-RUEDA et al., 2008), la cual forma parte de los ecosistemas 

mediterráneos, como son los miembros de la familia Cistaceae y del género Pinus. 

El cambio climático parece estar cambiando el comportamiento de los incendios forestales, 

cuya severidad se prevé que aumente en un futuro próximo (VEGA et al., 2009). En este contexto, la 

gestión forestal es una herramienta clave que puede emplearse para reducir los daños de los 

incendios forestales, así como promover el desarrollo rural, las estrategias de conservación, y la 

calidad de vida de la población local. Tradicionalmente, el ganado estaba muy presente en las zonas 

de matorral mediterráneo (FERNÁNDEZ et al., 2015), siendo una manera natural, eficiente y 

productiva de prevención de incendios forestales mediante la reducción del combustible disponible. 
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Actualmente hay una menor cantidad de ganado en estas áreas, lo que supone una acumulación 

continua de combustible. Esta situación ha desembocado en la implementación de otros métodos de 

reducción de combustible forestal, modificando la cantidad y continuidad de los combustibles, y 

reduciendo el riesgo de incendios forestales de alta intensidad y severidad (FERNÁNDEZ et al., 2015). 

Un beneficio adicional que reporta una buena gestión del ecosistema es el incremento de la 

producción de hongos, al mismo tiempo que se reducen los riesgos de incendios forestales 

(HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2015b). La quema prescrita y el desbroce mecánico son las 

prácticas habituales llevadas a cabo para reducir el combustible forestal (FERNÁNDEZ et al., 2015; 

HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ, et al., 2015b; ORIA-DE-RUEDA et al., 2008). Por un lado, la quema prescrita 

se considera una opción de bajo coste. Aunque existe cierto riesgo de que el fuego se salga de control 

(FERNÁNDEZ et al., 2015), este daño es menor que el causado por los incendios forestales (ORIA-DE-

RUEDA et al., 2008). Por otro lado, el desbroce mecánico es una técnica más segura, pero también 

más cara y de difícil aplicación en pendientes pronunciadas y terrenos pedregosos (FERNÁNDEZ et al., 

2015). 

Estudios previos realizados en el área de estudio han comparado el efecto de los tratamientos 

de quema prescrita y desbroce con diferentes objetivos. Estos estudios no observaron diferencias en 

la mortalidad de las plantas ni en el crecimiento de rebrotes para los distintos tratamientos 

(FERNÁNDEZ et al., 2013b). Tampoco encontraron diferencias en la cobertura vegetal y recuperación, 

y ni siquiera en la riqueza, diversidad y uniformidad de especies (FERNÁNDEZ et al., 2015), 

concordando con estudios realizados en ecosistemas similares (FERNÁNDEZ & VEGA, 2014). Además, 

se ha reportado que la quema prescrita reduce la capa orgánica del suelo y estimula la germinación 

de las semillas (FERNÁNDEZ et al., 2013a), teniendo un efecto menor en las propiedades 

fisicoquímicas del suelo mineral, indetectables pasados 3 años para nuestra área de estudio 

(FONTÚRBEL et al., 2016). Debido al interés que despiertan los hongos en la zona de estudio, a su 

importancia en ecosistemas mediterráneos similares (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2015a; 

MARTÍN-PINTO et al., 2006; ORIA-DE-RUEDA et al., 2008), y a su contribución al desarrollo rural 

(BONET et al., 2014; ORIA-DE-RUEDA et al., 2008; DE ROMÁN & BOA, 2004), el objetivo de nuestro 

estudio es analizar las comunidades de hongos del suelo 9 años después de la aplicación de quemas 

prescritas y desbroces, con el objetivo de determinar qué efectos provocan estos tratamientos en un 

largo plazo de tiempo. 

 

2. Objetivos 

 

El objetivo principal de este estudio es conocer el efecto de la quema prescrita y el desbroce 

sobre las comunidades de hongos del suelo a largo plazo, determinando: 

 cuál es el efecto de los tratamientos sobre la comunidad de hongos 

 qué diferencias existen entre la aplicación de la quema prescrita y el desbroce 

 qué hongos comestibles están presentes en la zona de estudio y cómo se ven afectados 

por los tratamientos 

 

3. Metodología 

 

Área de estudio 

La zona de estudio se localiza en Edreiras (42° 8’ 02” N – 7° 26’ 17” W, 1.330 m s.n.m.), en 

la provincia de Ourense (NW España). Se caracteriza por su baja pendiente promedio (10%), 

condiciones climáticas mediterráneas (precipitación promedio 1.100 mm·año-1; temperatura 

promedio anual 10°C) y suelos Alumi-umbric Regosols (FAO, 1998) desarrollados sobre esquisto. La 

zona experimental está principalmente cubierta por brezales, siendo la especie principal Erica 

australis L., acompañada de Pterospartum tridentatum (L.) Wilk. y Halimium lasianthum (Lam.) Spach. 

En el pasado, las quemas prescritas fueron comúnmente motivadas por el pastoreo. Estudios previos 
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en la zona han abordado temáticas de recuperación del matorral (FERNÁNDEZ et al., 2015) y rebrote  

(FERNÁNDEZ et al., 2013a, c), emergencia de semillas (FERNÁNDEZ et al., 2013b), y respuestas 

microbianas (FONTURBEL et al., 2016) a los tratamientos de reducción de combustible llevados a 

cabo en la misma zona de estudio.  

 

Diseño experimental, muestreo de suelo y trabajo molecular 

 El diseño experimental lo componen 4 bloques. En cada bloque se implantaron tres parcelas 

de 800 m2 de cada tratamiento (nueve parcelas por bloque). Las parcelas experimentales fueron 

establecidas en la misma zona local con el objetivo de reducir los efectos de la diferencia en altitud 

(GEML et al., 2014), orientación (CHU et al., 2016), pendiente (GEML, 2019), y condiciones climáticas 

locales (CASTAÑO et al., 2018b; COLLADO et al., 2019) que puedan afectar a las comunidades de 

hongos. El experimento supone la realización de dos tratamientos de prevención de incendios 

forestales, quema prescrita y desbroce, que se comparan con zonas control. Ambos tratamientos 

fueron llevados a cabo en 2010, mientras que las parcelas control tienen vegetación regenerada 

naturalmente desde 2003, cuando el último incendio forestal afectó a la zona de estudio.  

 En cada parcela se toman quince muestras de suelo entre mayo y junio de 2019, 

mezclándolas en una única muestra por parcela que conserve la heterogeneidad del terreno. Las 

muestras se recogen tras eliminar las rocas y raíces superficiales, guardándolas y etiquetándolas en 

bolsas de plástico. En laboratorio, las muestras se secan al aire y se tamizan con un tamiz de 1 mm 

de luz. Cada muestra es dividida en dos: 10 g de suelo se utilizan para un análisis metagenómico de 

ADN, y 20 g se utilizan para un análisis físico-químico, con el objetivo de: determinar el pH del suelo 

mediante una suspensión en agua a 1:2,5; contenido de materia seca (%) siguiendo la norma UNE-

ISO 11465; contenido total de fósforo (P) mediante la metodología Olsen; y el contenido de carbono y 

nitrógeno (C y N) mediante la metodología Dumas (Tabla 1). 

 
Tabla 1. Propiedades fisicoquímicas promedio de las muestras de suelo recogidas 9 años tras la aplicación de los 

tratamientos (quema, desbroce y control). Las letras minúsculas sobre las barras indican diferencias entre tratamientos     

(p < 0,05). 

Propiedades del 

suelo 

Tratamiento 

Quema Desbroce Control 

pH 4,49 ± 0,06 a 4,43 ± 0,07 b 4,46 ± 0,04 ab 

P (mg/kg) 9,32 ± 2,19 a 12,08 ± 3,53 b 9,98 ± 2,86 ab 

N (%) 0,65 ± 0,05 ab 0,68 ± 0,04 a 0,62 ± 0,07 b 

C (%) 10,47 ± 1,11 ab 11,30 ± 0,88 a 9,94 ± 1,52 b 

Materia seca (%) 95,18 ± 0,68 a 94,27 ± 1,38 b 95,97 ± 0,55 a 

 

A partir de una muestra de 0.25 g de suelo se llevó a cabo la extracción de ADN usando el kit 

de aislamiento PowersoilTM. Se llevaron a cabo las reacciones PCR por triplicado de cada muestra 

para reducir el posible error. Para ello se usaron 20 μl que contenía 11.22 μl de agua ultra pura 

milliQ, 1.60 μl de DNA, 2,00 μl de 10x buffer, 1,40 μl de MgCl2 (50mM), 1,60 μl de dNTPs (10mM), 

0,50 μl de BSA (2%), 0,80 μl de primers (10 μM) y 0,8 μl de Taq Polimerasa (Invitrogen, Carlsbad, CA, 

USA). La amplificación de la región ITS fue llevada a cabo con el siguiente programa: un primer ciclo 

de 95 °C durante 5 min, seguido de 37 ciclos de 95 °C durante 20 s, 56 °C durante 30 s y 72 °C 

durante 1.5 min, y un ciclo final de 72 °C durante 7 min. A continuación, se llevó a cabo una segunda 

PCR para la secuenciación mediante la plataforma Illumina MiSeq en el laboratorio BaseClear B.V. 

(Países Bajos). 

La vegetación superficial fue muestreada estableciendo transectos longitudinales de 50 m de 

largo, midiendo la cobertura y altura de vegetación por el método de intercepción lineal (KENT, 2011), 

e identificando la especie cuando es posible. 

 

Análisis bioinformático 
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Tras identificar ambos sentidos de la cadena de ADN, se usó cutadapt (MARTIN, 2011) para 

eliminar las terminaciones de baja calidad en ambas direcciones (3’ y 5’) usando q = 15 como criterio 

de calidad. El siguiente paso fue unir ambas secuencias en por medio de USEARCH v.10.0.240 

(EDGAR, 2010) y cutadapt, con una longitud de secuencia mínima de 200 bp. Los primers (ITS4 para 

retroceso y fITS7 para avance) fueron recortados y las secuencias con errores esperados de > 1 

eliminadas. Posteriormente, las secuencias fueron combinadas en una muestra única, conservando el 

contador de sus registros para generar un mapeo de OTUs (unidad taxonómica operacional) 

mostrando el número de veces que una OTU ha sido detectada en cada muestra. Se asignaron grupos 

taxonómicos a las secuencias basándonos en su similitud con la base de datos UNITE (versión v.0.8 

publicada el 18 de noviembre de 2018), la cual contiene secuencias asignadas a grupos de hipótesis 

de especie definidos en base a umbrales de similitud de secuencia dinámica (KÕLJALG et al., 2013). 

Excluidas las OTUs con < 70% de similitud o con < 200 bp de longitud de alineación por pares a una 

secuencia fúngica, se obtuvieron un total de 2.225 OTUs, las cuales representan 292.098 

secuencias. Mientras que los estudios taxonómicos tan solo consideran OTUs con calidades > 95%, 

desde el punto de vista del presente estudio todas las OTUs detectadas fueron consideradas de 

interés. 

Tras asignar OTUs a grupos funcionales utilizando FUNGuild (NGUYEN et al., 2016) y corrigiendo 

los grupos funcionales ambiguos, se han asignado algunas categorías adicionales a los hongos 

ectomicorrícicos (ECM), siguiendo el criterio propuesto por GEML (2019) y los datos publicados por 

AGERER (2006), TEDERSOO & SMITH (2013), y la base de datos DEEMY (http://deemy.de). La 

importancia comercial de los hongos comestibles fue evaluada siguiendo bibliografía específica 

(GERHARDT et al., 2000; MORENO & MANJÓN, 2010). 

 

Análisis estadístico 

 Para determinar la significancia individual de cada comunidad de hongos se utilizan análisis 

de variables no lineales. La significancia estadística de cada grupo de variables es calculada para 

cada tratamiento utilizando el test de permutación de Monte Carlo (499 permutaciones). Las 

variables de suelo, riqueza de hongos y abundancia de hongos se comparan para los distintos 

tratamientos utilizando modelos lineales de efectos mixtos (LME por sus siglas en inglés, p ≤ 0,05), 

desarrollados por medio del paquete Nlme (PINHEIRO et al., 2016), donde el sitio fue definido como 

aleatorio y los tratamientos de prevención de incendios forestales como factor. Se utiliza también el 

test de Tukey HSD cuando es necesario. Por otro lado, se utiliza el test de Pearson para analizar las 

correlaciones entre las variables ambientales y la abundancia de Boletus edulis. Estos análisis 

estadísticos se realizan mediante R (versión 3.5.3; R CORE TEAM, 2019). 

 

4. Resultados 

 

Composición taxonómica de las comunidades de hongos 

 Un total de 2.225 OTUs de hongos fueron identificadas, distribuidas en 13 filos y 219 géneros 

diferentes (Figura 1). Tomando como base las OTUs identificadas, las comunidades de hongos del 

suelo aparecen dominadas por Ascomycota (54%), principalmente representadas por Agaricomycetes 

(22% de las OTUs identificadas); y Basidiomycota (27%), filo principalmente representado por 

Leotiomycetes (21% de las OTUs identificadas). En total, un 20% de las OTUs no se han podido 

clasificar: el 5% de ellas fue identificada simplemente como perteneciente al reino Fungi, y el restante 

15% no estaba presente en la base de datos utilizada. 

http://deemy.de/
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Figura 1. Proporción de Unidades Taxonómicas Operacionales (OTUs) de hongos. (A) clasificación taxonómica a nivel 

de filo (nombre, nº de OTUs, porcentaje); (B) clasificación taxonómica a nivel de grupos funcionales (nombre, nº de OTUs, 

porcentaje), basado en FUNGuild (www.funguild.org). 

 

Efectos de los tratamientos sobre riqueza y abundancia de hongos 

Como ya se ha mencionado, el filo más abundante en la zona de estudio fue Ascomycota, 

independientemente del tipo de tratamiento (Figura 2A); no obstante, su riqueza fue 

significativamente menor en las parcelas quemadas respecto al control (p = 0,026), mientras que no 

hay diferencias significativas entre parcelas desbrozadas y control (p = 0,088). La riqueza del filo 

Mortierellomycota fue significativamente menor en las parcelas quemadas respecto a las 

desbrozadas (p = 0,026), y la riqueza de Zoopagomycota fue menor en quemadas respecto a control 

(p = 0,018). Sin embargo, para la riqueza de los filos restantes no se encontraron diferencias 

significativas entre tratamientos. En términos de abundancia (Figura 2B), el filo Ascomycota fue 

significativamente menos abundante en parcelas desbrozadas respecto al control (p = 0,022); no 

obstante, aunque la abundancia relativa también tiende a ser menor en las parcelas quemadas 

respecto al control, no se encontraron diferencias significativas entre ellas. La abundancia del filo 

Rozellomycota en parcelas quemadas y desbrozadas fue similar, siendo significativamente menor 

respecto a las parcelas control (p = 0,029 y p = 0,075, respectivamente). La abundancia relativa de 

Zoopagomycota en parcelas quemadas fue significativamente menor que en las parcelas control (p = 

0,018), mientras que la abundancia de Calcarisporiellomycota en parcelas quemadas fue mayor que 

en el control (p = 0,053). La abundancia de los restantes filos no presentó diferencias significativas 

entre los distintos tratamientos, aunque Basidiomycota muestra tendencias a presentar menor 

abundancia en las parcelas quemadas respecto a las demás. 

 

 
Figura 2. Riqueza (A) y abundancia (B) de filos de hongos en muestras de suelo recogidas 9 años tras la aplicación 

de los tratamientos (quema, desbroce y control). Las letras minúsculas sobre las barras indican diferencias entre 

tratamientos (p < 0.05), y la barra gris vertical el error estándar. 

 

http://www.funguild.org/
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El análisis de grupos funcionales revela que la riqueza es significativamente menor en las 

parcelas tratadas con quema y desbroce respecto al control para hongos parásitos (p < 0,001 y p = 

0,005), hongos liquenizados (p = 0,004 y p < 0,001) y saprótrofos (p = 0,006 y p = 0,034) (Figura 

3A); la riqueza también es inferior en los patógenos de plantas para parcelas desbrozadas, mientras 

que la riqueza de ECM para parcelas desbrozadas fue significativamente mayor que las control 

(Figura 3A). Para la riqueza del resto de grupos funcionales no se encontraron diferencias 

significativas.  

Por otro lado, la abundancia de los distintos grupos funcionales fue similar a las tendencias 

observadas en la riqueza (Figura 3B). La abundancia de parásitos de hongos (p < 0,001), hongos 

liquenizados (p = 0,003) y saprótrofos (p = 0.001) fue menor en parcelas quemadas respecto al 

control, mientras que la abundancia de ECM fue mayor en las parcelas desbrozadas respecto al 

control, al igual que para su riqueza. 

 

 
Figura 3. Riqueza (A) y abundancia (B) de grupos funcionales de hongos en muestras de suelo recogidas 9 años tras 

la aplicación de los tratamientos (quema, desbroce y control). Las letras minúsculas sobre las barras indican diferencias 

entre tratamientos (p < 0.05), y la barra gris vertical el error estándar. 

 

Respecto a los hongos ectomicorrícicos (ECM), se ha encontrado una riqueza mayor en los de 

corta distancia de exploración respecto al control (p = 0,031), mientras que la riqueza de los ECM de 

larga distancia de exploración no fue significativamente diferente (Figura 4A). En cuanto a la 

abundancia (Figura 4B), ambos ECM de corta y larga distancia mostraron valores significativamente 

mayores en parcelas desbrozadas respecto al control, mientras que la abundancia en parcelas 

quemadas no supone diferencias con los demás tratamientos. 

 

 
Figura 4. Riqueza (A) y abundancia (B) de los grupos micorrícicos de hongos en muestras de suelo recogidas 9 años 

tras la aplicación de los tratamientos (quema, desbroce y control). C_SD_MDS representa hongos de corta y media distancia 

de exploración; MDM_MDF_LD representa hongos de media distancia de exploración estera, de borde y larga distancia de 

exploración. Las letras minúsculas sobre las barras indican diferencias entre tratamientos (p < 0.05), y la barra gris vertical 

el error estándar. 
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Aunque las especies comestibles más apreciadas, como Boletus edulis y B. reticulatus, sólo 

constituían una pequeña proporción del total de hongos comestibles detectados, su riqueza y su 

abundancia no se ven afectadas en las parcelas quemadas y desbrozadas en comparación con las 

control (Tabla 2). 

 
Tabla 2. Riqueza y abundancia promedio de los distintos hongos comestibles encontrados en las muestras de suelo 

recogidas 9 años tras la aplicación de los tratamientos (quema, desbroce y control). Las letras minúsculas sobre las barras 

indican diferencias entre tratamientos (p < 0.05). 

 

Riqueza Abundancia 

Quema Desbroce Control 
Valores 

F y P 
Quema Desbroce Control 

Valores 

F y P 

Total 

comestibles 
6,250 ± 

2,261 

5,833 ± 

1,403 

5,083 ± 

2,392 

F = 0,369 

P = 0,694 

0,102 ± 

0,072 

0,109 ± 

0,078 

0,090 ± 

0,058 

F = 0,225 

P = 0,800 

Boletus 

edulis 
0,250 ± 

0,452 

0,167 ± 

0,389 

0,083 ± 

0,289 

F = 0,569 

P = 0,572 

0,004 ± 

0,008 

0,012 ± 

0,036 

0,004 ± 

0,015 

F = 0,396 

P = 0,676 

Boletus 

reticulatus 
0,000 ± 

0,000 

0,000 ± 

0,000 

0,083 ± 

0,289 

F = 1 

P = 0,379 

0,000 ± 

0,000 

0,000 ± 

0,000 

0,001 ± 

0,002 

F = 1 

P = 0,379 

Boletus 

grouped 
0,250 ± 

0,452 

0,167 ± 

0,389 

0,167 ± 

0,389 

F = 0,164 

P = 0,849 

0,009 ± 

0,008 

0,023 ± 

0,036 

0,010 ± 

0,015 

F = 0,368 

P = 0,695 

 

Considerando toda la comunidad de hongos, la riqueza general fue significativamente menor en 

parcelas quemadas respecto al control (p = 0,027), mientras que la riqueza en parcelas desbrozadas 

no fue estadísticamente diferente al control (p = 0,231). 

 

5. Discusión 

 

El filo Ascomycota ha sido el más rico y abundante en la zona de estudio, lo cual concuerda con 

lo encontrado en estudios desarrollados en distintos ecosistemas (CASTAÑO et al., 2020; EGIDI et al., 

2019; GEML et al., 2014), ya que su dominancia puede ser explicada por su riqueza de especies 

(ALEM et al., 2020a). Mientras que la abundancia de este filo se ve reducida en parcelas 

desbrozadas, su riqueza se ve mermada en parcelas quemadas. Por otro lado, el filo Zoopagomycota 

ve reducida tanto su riqueza como abundancia tan solo en parcelas quemadas. Aunque este estudio 

no lo evalúa, estas diferencias pueden estar relacionadas con una mayor biomasa de las raíces de 

plantas en parcelas control respecto a las que se aplicó tratamiento, siguiendo los resultados 

encontrados por SOLLY et al. (2017) para masas de coníferas. 

Resulta importante destacar la presencia de hongos comestibles encontrados en la zona de 

estudio, tales como Boletus edulis y B. reticulatus, los cuales no han sido afectados por los 

tratamientos de prevención de incendios forestales en cuanto a riqueza, abundancia y composición, 

lo que supone la no alteración de su potencial de fructificación. Estudios centrados en los cuerpos 

fructíferos han encontrado una significativa reducción en la abundancia de los mismo justo tras la 

aplicación del fuego (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2015b; MARTÍN-PINTO et al., 2006; ORIA-DE-

RUEDA et al., 2008; VÁSQUEZ-GASSIBE et al., 2016), aunque tras pocos años los hongos comestibles 

parecen estar totalmente recuperados, incluso llegando a tener niveles de producción mayores en 

comparación con matorrales senescentes no afectados por el fuego (FRANCO-MANCHÓN et al., 2019; 

HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2015b;  MEDIAVILLA et al., 2014; ORIA-DE-RUEDA et al., 2008). 
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Aunque B. edulis está normalmente ligado a bosques bien desarrollados (MARTÍN-PINTO et al., 2006), 

se sabe que cuando esta especie se asocia con Cistus ladanifer (similar a Hallimium lasianthum), los 

cuerpos fructíferos se desarrollan antes (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2013). De acuerdo con 

HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al. (2015a), las máximas producciones de B. edulis sobre matorrales de 

C. ladanifer fueron encontradas a edades de 14 años, teniendo altas producciones entre los 8 y los 

20 años pasada la perturbación. Además, producciones considerables de B. edulis y B. aereus fueron 

encontradas en estos ecosistemas en edades tempranas (4-6 años) y maduras (7-17 años) tras ser 

recuperados de un incendio forestal (ORIA-DE-RUEDA et al., 2008), lo cual refuerza los resultados 

encontrados en este estudio. 

Respecto a los ECM, el comportamiento esperado es un decrecimiento de sus poblaciones en 

los años que siguen a los tratamientos, seguido de una recuperación de sus poblaciones tras varios 

años (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ, 2017) debido a la alta actividad fotosintética y el rápido desarrollo de 

los matorrales jóvenes (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2015a). Se sabe que la velocidad de 

recuperación tras el fuego está ligada a la intensidad del mismo (SALO et al., 2019). En este estudio, 

la riqueza y abundancia de las poblaciones de ECM fueron mayores en parcelas tratadas respecto al 

control 9 años tras su aplicación. Estudios previos, centrados en la producción de esporocarpos en 

matorrales de Cistus ladanifer, reportan que los niveles de producción de hongos micorrícicos 

alcanzan su pico 8 años tras una perturbación, seguido por un decrecimiento continuo, ligado a la 

reducción de la actividad fotosintética (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 2015a) y a las menores 

interacciones entre los hongos y sus huéspedes (ALEM et al., 2020a; CASTAÑO et al., 2018a). Esto 

sugiere que la producción de ECM en el momento de la toma de muestras (matorral de 9 años) está 

muy próxima a su pico de producción (matorral de 8 años), por lo que se espera una reducción de sus 

poblaciones en los años siguientes al muestreo. Además, la riqueza de ECM en parcelas control y 

quemadas no fue significativamente diferente, lo cual es consistente con los resultados encontrados 

para el contenido de C y N del suelo. Estudios anteriores realizados en la zona muestran que las 

quemas prescritas reducen la capa de materia orgánica del suelo, particularmente cuando las altas 

temperaturas alcanzan este estrato (FERNÁNDEZ et al., 2013a, c), mientras que el efecto sobre las 

propiedades fisicoquímicas es menor (FONTURBEL et al., 2016). Esta rápida colonización de ECM en 

parcelas quemadas puede incluso estar ligada a las menores severidades del fuego y la más limitada 

profundidad de afección del mismo con quemas prescritas respecto a fuegos forestales (ALEM et al., 

2020a) y la influencia de la respuesta de la planta huésped respecto al fuego (ALEM et al., 2020a), 

siendo en este estudio los principales huéspedes plantas pirófilas (ORIA-DE-RUEDA et al., 2008). 

Como ya ha sido mencionado, no se encontraron diferencias entre los grupos de ECM de corto y largo 

alcance de exploración. GEML (2019) sugiere que las diferencias entre ambos grupos de ECM pueden 

estar ligadas a la densidad de raíces del suelo, encontrando una mayor cantidad de ECM de corta 

distancia en masas maduras, donde los niveles de densidad de raíces son mayores. Sin embargo, 

nuestra zona de estudio está dominada por matorrales, lo que supone que las plantas estén más 

cercanas a sus vecinos que para masas maduras arboladas, creando una estructura de raíces 

totalmente distinta. Además, la densidad de huéspedes en el momento del muestreo en todas las 

parcelas fue próxima al 100%, por lo que las diferencias entre parcelas de matorral más joven a nivel 

aéreo respecto al maduro no existen, pudiendo darse una situación semejante a nivel radical. 

Por otro lado, se han detectado menor riqueza y abundancia de saprótrofos en las parcelas 

sobre las que se realizaron tratamientos respecto al control. Este hallazgo era esperado, ya que en 

estudios previos sobre esporocarpos se reportaron incrementos en las poblaciones de saprótrofos 

justo después de las perturbaciones mientras la vegetación y los hongos simbiontes se recuperan, 

seguido de una reducción constante de la abundancia de saprótrofos. Este decrecimiento en las 

poblaciones de saprótrofos ha sido previamente observado en matorrales de C. ladanifer, tanto a 

nivel molecular (CASTAÑO et al., 2020) como de cuerpos fructíferos (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ et al., 

2015b), así como en masas de Pinus nigra (MEDIAVILLA et al., 2014), donde el desarrollo de la 

vegetación y la restauración de las comunidades competidoras está ligado a reducciones en los 
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hongos saprótrofos. Además, este mismo efecto ha sido encontrado por CHEN et al. (2019) tras las 

alteraciones causadas por cortas de árboles. Al igual que en el caso de los saprótrofos, los hongos 

parásitos y liquenizados también tienden a ser más abundantes en parcelas control respecto a las 

que recibieron tratamiento. El factor común en todos estos grupos es la relación con otros organismos 

(p.ej., otros hongos, algas o plantas) probablemente también afectados por los tratamientos 

aplicados, lo que podría explicar nuestros resultados.  

En general, se ha observado que la riqueza de las comunidades de hongos del suelo en 

parcelas quemadas es menor que en aquellas desbrozadas y control, mientras que no se encontraron 

diferencias significativas entre las dos últimas. Estos hallazgos concuerdan con los de CASTAÑO et al. 

(2020) y MARTÍN-PINTO et al. (2006) para ecosistemas dominados por la familia Cistaceae. Respecto 

a los efectos de la quema prescrita sobre las comunidades de hongos del suelo, MARTÍN-PINTO et al. 

(2006) reporta que las reducciones en riqueza de hongos están ligadas con la reducción de la riqueza 

de vegetación tras el paso del fuego, así como a los daños en la viabilidad y dormancia de las esporas 

de hongos, además del propio efecto directo del fuego. En este estudio hemos encontrado un 

incremento del pH en las parcelas quemadas en comparación con las demás, lo que está 

principalmente asociado con la reducción de la riqueza de hongos, tal y como otros autores han 

encontrado anteriormente (DAY et al., 2019). Además, TEDERSOO et al. (2020) ha reportado que el 

pH es el principal vector de la diversidad, estructura y riqueza de hongos, reforzando la relación 

existente entre pH y diversidad de hongos. Por otro lado, se ha encontrado que las parcelas 

quemadas tienen un contenido de P menor a las desbrozadas, lo que concuerda con los hallazgos del 

ALEM et al. (2020b), el cual reporta que P explica un 19% de la variabilidad de ECM en plantaciones 

de Pinus patula. 

 

6. Conclusiones 

 

Los ecosistemas mediterráneos se han considerado tradicionalmente improductivos en cuando 

a sus valores ecológicos y económicos. Su alta combustibilidad y los daños causados por incendios 

forestales recurrentes hacen necesario un manejo específico que se enfoque en la prevención de 

incendios forestales o en la reducción de su severidad en estos sistemas. En este estudio se aplican 

dos tratamientos de prevención de incendios forestales con el fin de conocer cuál es el efecto que 

provocan sobre las comunidades de hongos del suelo. Aunque cada filo y grupo funcional se 

comporta de manera diferente, nuestros resultados mostraron que la quema prescrita reduce la 

riqueza general de hongos, mientras que la abundancia no se ve afectada; el desbroce no supone 

efectos adversos sobre la riqueza y abundancia de hongos; y la presencia de especies comestibles, 

entre ellos Boletus edulis, no se ha visto alterada por ambos tratamientos. Varios factores ecológicos 

están detrás de estos resultados, como la rápida recuperación de la vegetación y el tiempo 

transcurrido desde la aplicación de los tratamientos hasta el momento del muestreo. Aunque es 

necesario seguir investigando los efectos de estos tratamientos, nuestros resultados ponen de 

manifiesto que la aplicación de quemas prescritas y desbroces son compatibles con la conservación 

de las comunidades de hongos del suelo. 
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