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Resumen

La  diversidad  de  macro-hongos  es  crucial  para  el  funcionamiento  de  los 
ecosistemas,  desempeñando  un  papel  clave  en  el  ciclo  del  carbono,  las  redes 
tróficas y la disponibilidad de agua. Sin embargo, las estimaciones espaciales de su 
diversidad son limitadas, en parte debido a la escasez de datos de abundancia. En 
este  estudio,  analizamos  el  impacto  del  cambio  climático  en  la  diversidad alfa 
(utilizando modelos de aprendizaje automático para estimar los números de Hill 
de orden 0, 1, 2) y beta (utilizando modelos generalizados de disimilitud) de macro-
hongos  en  los  pinares  de  Cataluña,  utilizando bases  de  datos  de  biodiversidad 
fúngica,  que  incluyen  indicadores  de  abundancia  y  bajo  diferentes  escenarios 
climáticos  (RCP  4.5  y  RCP  8.5).  Encontramos  que  el  cambio  climático  podría 
disminuir la diversidad alfa hasta un 10% en el RCP 8.5, especialmente en altitudes 
elevadas, mientras que el impacto sería casi inexistente en el escenario RCP 4.5. 
Contrariamente,  la  diversidad  beta  se  verá  más  afectada  en  altitudes  bajas. 
Además, los efectos variarían en función de los grupos tróficos, ya que el número 
de especies saprobias y su abundancia podrían llegar a aumentar en las cotas más 
bajas. Estos resultados subrayan la vulnerabilidad de los macro-hongos al cambio 
climático y su potencial impacto en la biodiversidad del ecosistema.
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1. Introducción 

     El  análisis  de  los  patrones  de  diversidad  de  los  hongos  es  crucial  para 
comprender la biodiversidad terrestre a nivel global (PEAY et al., 2016). Los hongos 
desempeñan funciones esenciales en los ecosistemas naturales, como el reciclaje 
de  nutrientes  y  la  formación  de  relaciones  simbióticas,  además  de  ser  una 
importante  fuente  de  alimentos  y  productos  farmacéuticos  que  contribuyen  al 
bienestar humano (STOKLAND et al., 2012; MOHAN et al., 2014; IPBES, 2018). Sin 
embargo, los recientes cambios en el clima del planeta impulsados por actividades 
humanas están poniendo en riesgo su supervivencia (MUELLER et al., 2022). Por 
eso, es fundamental predecir cómo el cambio climático afectará a las comunidades 
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de  hongos  para  anticipar  posibles  alteraciones  en  el  funcionamiento  de  los 
ecosistemas  y  enfocar  adecuadamente  las  acciones  de  conservación.  Los 
macrohongos,  aquellos  con  cuerpos  fructíferos  visibles  (setas),  tienen  un  valor 
añadido como proveedores de servicios eco-sistémicos culturales y de provisión 
(MARTÍNEZ DE ARAGÓN et al., 2011).

La diversidad alfa y beta son métricas clave para analizar la organización espacial 
de las especies (WHITTAKER, 1960 & 1972). Recientemente, el análisis de grandes 
bases  de  datos  ha  permitido  caracterizaciones  más  detalladas  de  la  diversidad 
fúngica a escalas regionales y continentales (VAN DER LINDE et al., 2018; Talbot et 
al.,  2014;  TEDERSOO et  al.,  2012;  STEIDINGER et  al.,  2020;  VAN NULAND et  al., 
2023). No obstante, existen pocos estudios sobre el impacto del cambio climático en 
la  diversidad fúngica,  lo  que  limita  nuestra  capacidad para  prever  sus  efectos 
sobre el funcionamiento de los ecosistemas y los servicios que estos brindan. 

El Mediterráneo, identificado como una región prioritaria para la conservación de 
la biodiversidad global (BROOKS et al., 2006), se enfrenta a desafíos significativos 
debido al  calentamiento global,  que amenaza la  estabilidad de sus  ecosistemas 
forestales  (SÁNCHEZ-MARTÍNEZ  et  al.,  2023).  En  esta  región,  los  productos 
forestales  no  madereros,  como  las  setas,  han  adquirido  una  gran  relevancia 
económica  y  cultural  (BOA,  2004;  SCHOENENBERGER-ARNAIZ  et  al.,  2017).  Sin 
embargo,  la  fructificación  de  los  macrohongos  depende  en  gran  medida  de  la 
disponibilidad de agua (KALBERER, 1985), lo que significa que el alargamiento de 
las sequías estivales y las modificaciones en el régimen de precipitaciones podrían 
alterar sus patrones de producción (BÜNTGEN et  al.,  2015;  VOGT-SCHILB et  al., 
2022;  MORERA  et  al.,  2022  y  2024).  A  pesar  de  que  se  han  realizado  estudios 
recientes  sobre  el  impacto  del  cambio  climático  en  la  productividad  fúngica 
(KARAVANI et al., 2018; MORERA et al., 2022 y 2023), se sigue sabiendo poco sobre 
cómo este cambio climático afecta específicamente a la diversidad de macrohongos 
en los ecosistemas mediterráneos.

Las múltiples variables que la determinan la fructificación de los hongos requieren 
de  técnicas  avanzadas  de  análisis  capaces  de  integrar  relaciones  no  lineales 
(MORERA et al., 2021). Pese a estos desafíos, los modelos basados en aprendizaje 
automático y disimilitud generalizada se han mostrado útiles  para estimar con 
precisión la diversidad y composición de comunidades fúngicas. Sin embargo, la 
escasez de grandes bases de datos que registren la abundancia de hongos durante 
todo el año dificulta los análisis espaciales y temporales (HAO et al., 2020). Aunque 
estudios previos han analizado la relación entre el clima y la diversidad fúngica 
utilizando herramientas moleculares (TEDERSOO et al.,  2013; STEIDINGER et al., 
2020;  VAN  NULAND  et  al.,  2023),  pocos  se  han  centrado  en  la  abundancia  de 
cuerpos fructíferos. Este enfoque permite estimaciones directas de la abundancia, 
facilita el muestreo repetido durante la temporada de fructificación y se centra en 
una  fase  crucial  del  ciclo  de  vida  de  los  macrohongos,  proporcionando  una 
perspectiva única sobre su ecología y respuestas al cambio climático.

 
2. Objetivos 

     Este estudio busca responder dos preguntas clave para entender el impacto del 
cambio climático en las comunidades de macrohongos micorrícicos y saprobios en 
bosques  mediterráneos:  1)  ¿cuáles  son  los  patrones  biogeográficos  actuales  de 
diversidad  alfa  y  beta  de  macrohongos  según  su  producción  de  cuerpos 
fructíferos? y 2) ¿cómo impactará el cambio climático en la diversidad alfa y beta 
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de  macrohongos  en  términos  espaciales?  Para  responder  estas  preguntas, 
utilizamos métodos avanzados, incluyendo predicciones basadas en algoritmos de 
random forest y modelos de disimilitud generalizada, junto con una de las mayores 
bases de datos disponibles sobre fructificación semanal de macrohongos.

 

 
3. Metodología 

3.1 Diseño experimental y área de estudio

En este estudio, utilizamos un total de 100 parcelas de muestreo (10 x 10 m cada 
una) distribuidas aleatoriamente en pinares de  Pinus halepensis,  P. sylvestris, P. 
pinaster, P. nigra y P. uncinata situados en la región de Cataluña. Esta extensa red 
de parcelas abarca un amplio gradiente altitudinal (~300 a ~2000 m sobre el nivel 
del mar), lo que permitió incluir las regiones bioclimáticas más representativas del 
área de estudio:  subalpina,  montana,  supra-mediterránea y meso-mediterránea. 
Las  parcelas  fueron  monitoreadas  semanalmente  durante  el  período  pico  de 
fructificación  de  hongos  en  esta  región,  es  decir,  entre  los  meses  de  julio  y 
diciembre,  durante  un  periodo  de  26  años  (1997-2022).  En  cada  parcela,  se 
recolectaron todos  los  carpóforos  presentes  y,  posteriormente,  se  pesaron para 
obtener la biomasa seca total de cada especie. La identificación taxonómica de los 
especímenes y su clasificación según su grupo funcional (micorrícicos o saprófitos) 
se realizaron con base en conocimiento experto y en literatura científica previa 
(AGERER, 2006; HOBBIE y AGERER, 2010; TEDERSOO et al., 2014).

3.2 Modelización

3.2.1 Diversidad alfa

     Se  entrenaron  tres  modelos  basados  en  el  algoritmo  de  random  forest 
(BREIMAN, 2001) para estimar la diversidad alfa (por año y por parcela de 100 m2) 
de especies macrofúngicas totales, micorrícicas y saprobias, respectivamente, en 
función de los Números de Hill (qD) (HILL, 1973) de orden 0, 1 y 2. Los modelos de 
random forest no están sujetos a las suposiciones estadísticas tradicionales y son 
capaces  de  manejar  un  gran  número  de  variables,  identificando  patrones 
complejos  y  no  lineales  en  los  datos.  Estas  características  los  hacen 
particularmente adecuados para analizar registros de fructificación macrofúngica 
(MORERA et al., 2021).

     Los modelos se obtuvieron calculando los Números de Hill a nivel de parcela. La 
riqueza  (0D)  y  la  abundancia  (1D  y  2D)  se  calcularon  a  partir  del  número  de 
especies y de la biomasa seca (de los cuerpos fructíferos) registrada por especie, 
parcela y año. El entrenamiento de los modelos se realizó utilizando el paquete de 
R "ranger" (WRIGHT y ZIEGLER, 2017).

     La  selección  de  variables  predictivas  se  basó  en  estudios  previos  sobre  la 
productividad macrofúngica en las mismas parcelas de muestreo (MORERA et al., 
2021, 2022, 2024). Estas incluyeron la precipitación mensual en agosto, septiembre, 
octubre y noviembre, así como la temperatura máxima media mensual en esos 
mismos meses. Dichas variables se calcularon a partir de datos interpolados, con 
corrección altitudinal y agrupación mensual de la precipitación y la temperatura 
media  diaria,  obtenidos  de  los  registros  de  las  estaciones  meteorológicas  del 
Servicio Meteorológico de Cataluña (SMC) y de la Agencia Estatal de Meteorología 
(AEMET), utilizando el paquete de R "meteoland" (DE CÁCERES et al., 2018).
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     La optimización de los hiperparámetros de cada modelo (el número de variables 
candidatas por división, el tamaño mínimo de los nodos terminales y el número de 
árboles  a  generar)  se  ajustó  mediante  un  proceso  de  optimización  bayesiana 
basada en modelos, diseñado para minimizar el error de predicción. Este proceso 
fue implementado con el paquete de R "mlr3mbo" (Kotlarski et al., 2014).

3.2.2 Diversidad beta

     Se ajustaron tres modelos generalizados de disimilitud (GDM; FERRIER, 2002) 
para estimar la diversidad beta de especies macrofúngicas totales, micorrícicas y 
saprófitas, respectivamente. La diversidad beta permite calcular una medida de 
disimilitud entre puntos, basada en las diferencias biológicas entre pares de sitios 
(en este caso, las diferencias en la abundancia, en términos de biomasa seca, de los 
cuerpos fructíferos de las especies macrofúngicas muestreadas) y en función de las 
diferencias ecológicas entre ellos.

     Los GDM se ajustaron utilizando el paquete de R "gdm" (FITZPATRICK et al., 
2022). Los modelos se construyeron sin considerar la distancia geográfica entre los 
pares de puntos, con el objetivo de centrarse exclusivamente en las diferencias 
ambientales,  ya que el  componente espacial  está ampliamente explicado por la 
temperatura y la precipitación en la región de estudio.

     La selección de predictores ecológicos se basó en literatura existente sobre la 
fructificación  macrofúngica  en  la  región  (MORERA  et  al.,  2021,  2022)  y  en  la 
evaluación e interpretación ecológica de los resultados de los modelos. Esto llevó a 
la incorporación de la precipitación mensual acumulada entre agosto y noviembre 
y  de  la  temperatura  máxima  promedio  mensual  en  el  mismo  periodo.  La 
derivación de estas variables se detalla en la sección 2.2.1 del presente documento.

Para cada predictor se utilizaron tres splines, siguiendo las recomendaciones de 
MOKÁNY et al. (2022) y en base al conocimiento ecológico sobre hongos, ya que 
generalmente son suficientes para capturar los cambios no lineales a lo largo del 
gradiente del predictor.

3.3 Estimación del impacto del cambio climático sobre la diversidad

     El impacto del cambio climático en la diversidad alfa y beta de macrohongos se 
mostró como la diferencia entre dos períodos temporales: la diversidad promedio 
de  los  períodos  2023-2060 y  2061-2100.  Este  impacto   se  estimó en los  bosques 
actuales (considerando su área constante en el tiempo) de pino dentro del área de 
estudio, incluyendo rodales puros de Pinus halepensis, P. sylvestris, P. pinaster, P. 
nigra y P. uncinata,  así como rodales mixtos de  P. halepensis  y P. nigra,  y de  P. 
sylvestris  y  P. nigra, según lo descrito en los mapas de hábitats CORINE (MOSS y 
WYATT, 1994) y con una resolución de 1 km. 

     Para estimar el impacto del cambio climático en la diversidad alfa se calculó 
solo  para  los  pixeles  donde  se  detectaron  tendencias  estadísticamente 
significativas  (para el  periodo 2023-2100)  mediante  la  prueba de  Mann-Kendall 
(MANN,  1945).  Este  cálculo se  realizó  con el  paquete  de R "Kendall"  (MCLEOD, 
2011). Los cambios en la diversidad beta se calcularon a partir de las diferencias 
entre las posiciones relativas (calculadas desde la posición media en cada período) 
en el espacio euclidiano definido por los tres ejes principales de un análisis de 
componentes principales de la matriz de composición de la comunidad. 

     Las estimaciones anuales de diversidad se realizaron a partir de proyecciones 
meteorológicas futuras. Los datos meteorológicos diarios futuros se obtuvieron de 
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la iniciativa EURO-CORDEX (Kotlarski et al., 2014), con una resolución inicial de 11 
km. Se seleccionaron simulaciones basadas en dos modelos de circulación general 
(GCMs) y tres modelos regionales de clima (RCMs), según los criterios descritos por 
Fargeon et al. (2020) en un área adyacente y utilizados por MORERA et al. (2022, 
2023)  en  la  misma  región  de  estudio.  Para  cada  combinación  de  GCM  y  RCM 
(Apéndice S1: Tabla S1), se compararon dos escenarios de emisiones de gases de 
efecto invernadero: RCP 4.5 y RCP 8.5.

      Las proyecciones diarias de precipitación y temperatura máxima se ajustaron y 
corrigieron por sesgo para alcanzar una resolución final  de 1  km, teniendo en 
cuenta la topografía y el período de referencia 1990-2005. Este ajuste se realizó 
utilizando el paquete de R "meteoland" (DE CÁCERES et al.,  2018),  y los datos a 
nivel  mensual  se agruparon posteriormente para coincidir  con la  escala de los 
predictores utilizados en los modelos de diversidad.

 
4. Resultados 

4.1 Diversidad alfa

     La relación entre los predictores climáticos y la diversidad alfa anual mostró 
patrones  similares  entre  hongos  micorrícicos  y  hongos  saprobios  y  entre  las 
distintas métricas de diversidad, es decir, 0D, 1D y 2D. La precipitación mensual 
presentó una relación positiva con la diversidad alfa. En general, la temperatura 
máxima  en  agosto,  septiembre  y  octubre  mostró  una  relación  negativa  con  la 
diversidad  alfa,  mientras  que  la  temperatura  máxima  en  noviembre  tuvo  una 
relación positiva (Figura 1).

Figura 1. Gráficos de dependencia parcial entre la diversidad alfa y los predictores 
del modelo (0D, 1D, 2D) para hongos totales, micorrízicos y saprófitos. Los predictores 
mostrados son la precipitación mensual (P.) (mm) y la temperatura máxima media 
(TM) (ºC) para los meses de agosto (ago), septiembre (sep), octubre (oct) y noviembre 
(nov).  Los  rangos  de  los  predictores  están  restringidos  al  rango  de  los  datos 
muestreados.
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     La importancia relativa de las variables del modelo indicó que los predictores 
de  0D relacionados  con  la  precipitación  fueron  más  relevantes  que  aquellos 
asociados con la temperatura. Estas diferencias fueron evidentes tanto para el total 
de  especies  como  para  las  especies  micorrícicas  y  saprobias.  Sin  embargo,  a 
medida que aumentaba el  valor  de  q,  esta  diferencia  se  volvía menos notable. 
Comparando entre micorrícicas y saprobias, en el caso de las especies micorrícicas, 
la importancia de los predictores relacionados con la precipitación disminuyó a 
medida que avanzaba el año (siendo la precipitación de agosto más importante 
que la  de  septiembre,  y  así  sucesivamente).  Por  el  contrario,  para  las  especies 
saprobias ocurrió lo contrario (Figura 2).

     La  magnitud  del  impacto  del  cambio  climático  sobre  la  diversidad  alfa  de 
macrohongos varió entre los grupos micorrícicos y saprobios, según la medida de 
abundancia relativa, la región bioclimática y los escenarios de cambio climático. 
En general, el impacto del cambio climático en 0D, 1D y 2D bajo el escenario RCP 8.5 
será mayor que bajo RCP 4.5, donde será casi inexistente. Además, para 1D y 2D se 
estima que, bajo el escenario RCP 8.5, los cambios estadísticamente significativos 
abarcarán una mayor extensión territorial en comparación con 0D (Figura 3).

     Bajo el escenario RCP 4.5, el impacto del cambio climático sobre la diversidad 
alfa de macrohongos no será estadísticamente significativo en general en ninguna 
región  bioclimática.  Únicamente  se  prevé  una  disminución  del  1.4%  en  la 
diversidad alfa anual (1D)  de especies micorrícicas en la región subalpina y un 
aumento  del  3.5%  en  la  1D anual  de  especies  saprobias  en  la  región  supra-
mediterránea  (Tabla  1).  El  análisis  espacial  explícito  también  reveló  que  la 
diversidad  alfa  de  macrohongos  no  se  verá  afectada  en  la  mayor  parte  del 
territorio  bajo  RCP  4.5.  Solo  algunos  puntos  en  altitudes  más  elevadas 
(particularmente  para  el  total  de  especies  y  especies  micorrícicas)  podrían 
experimentar una disminución en su diversidad alfa. Por otro lado, algunos puntos 
en  altitudes  más  bajas  (principalmente  en  las  regiones  supra-  y  meso-
mediterráneas)  podrían mostrar  un aumento  en  la  diversidad alfa  de  especies 
saprobias (Figura3).

 

Figura 2. Importancia relativa de los predictores del modelo de random forest para 



MT 5: HÁBITATS Y BIODIVERSIDAD

estimar la diversidad alfa de los grupos de especies totales, micorrízicas y saprófitas. 
Se muestran los predictores de precipitación (P.) y temperatura máxima media (TM.).

 

Tabla 1. Cambios en la diversidad alfa (%) entre los periodos 2023-2060 y 2061-2100 
bajo RCP 4.5 y RCP 8.5 a través de diferentes regiones bioclimáticas (RB), a saber,  
subalpina (B), montana (C), supra-Mediterránea (G) y meso-Mediterránea (H). Los 
valores NA corresponden a tendencias no estadísticamente significativas según el 
test de Mann-Kendall para la diversidad alfa anual en el periodo 2023-2100.

RCP 4.5 RCP 8.5

Grupo RB 0D 1D 2D 0D 1D 2D
Total B

NA NA NA -9.8 -11.1 -11.8
C

NA NA NA -10.7 -9.2 -10.6
G

NA NA NA -7.3 -10.5 -12.3
H

NA NA NA NA -9.0 -09.5
Micorrícicos B

NA -1.4 NA -11.7 -14.9 -12.8
C

NA NA NA -13.9 -13.2 -11.3
G

NA NA NA -10.6 -12.2 -11.4
H

NA NA NA -5.8 -8.6 -7.3
Saprobios B

NA NA NA -6.2 -5.4 -4.9
C

NA NA NA NA NA NA
G

NA 0.035 NA NA 1.2 5.1
H

NA NA NA NA NA 8.1

 

     En contraste, bajo el escenario RCP 8.5, el impacto del cambio climático sobre la 
diversidad alfa  de macrohongos será más severo y  generalizado a  lo  largo del 
territorio. Específicamente, para el total de especies y las especies micorrícicas, la 
diversidad alfa disminuirá de manera estadísticamente significativa en todas las 
regiones  bioclimáticas  (con  algunas  excepciones  mencionadas  en  la  Tabla  1), 
mientras que, para las especies saprobias, podría aumentar en algunas regiones de 
menor altitud.
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Figura 3. Cambios futuros en la diversidad alfa total, de micorrícicas y de saprobias 
de macrohongos. Los valores relativos (%) se estimaron según las diferencias entre 
los  valores  promedio  de  diversidad  alfa  (números  de  Hill  de  orden  0,  1  y  2,  
respectivamente)  de  los  períodos  2023-2060  y  2061-2100.  Las  áreas  grises 
representan cambios que no son estadísticamente significativos según la prueba de 
Mann-Kendall.  Las  proyecciones  futuras  bajo  los  escenarios  RCP  4.5  y  8.5  se 
obtuvieron promediando la productividad fúngica espacialmente explícita en cada 
uno de los pares GCM-RCM.

 

4.2 Diversidad beta

     La evaluación de los GDM para el total de especies, las especies micorrícicas y 
las saprobias mostró tanto similitudes como diferencias en las funciones spline y 
en  la  disimilitud  entre  pares  de  puntos  a  lo  largo  del  gradiente  climático 
muestreado (Figura 4).

Las variables relacionadas con la precipitación indicaron un cambio rápido en la 
disimilitud de los grupos de especies con pequeñas variaciones en la precipitación 
en  el  extremo  más  seco  del  gradiente,  alcanzando  finalmente  un  punto  de 
saturación en el extremo más húmedo. Observamos que este punto de saturación 
se alcanzó más rápidamente en septiembre, octubre y noviembre (>~50 mm de 
precipitación)  en  comparación  con  agosto  (>~150  mm  de  precipitación).  Este 
patrón se observó tanto para el total de especies como para los hongos micorrícicos 
y saprobios, aunque no con la misma intensidad (Figura 4). Es importante destacar 
que  el  mayor  efecto  en  la  disimilitud  fue  causado  por  la  precipitación  en 
septiembre y octubre para el total de especies y las micorrícicas, mientras que para 
las saprobias el impacto más significativo se debió a la precipitación en agosto y 
noviembre  (valores  más  altos  en  el  eje  y  de  la  Figura  4  indican  una  mayor 
importancia del predictor en la determinación de la disimilitud en los modelos).

     La función  spline para las variables de temperatura máxima mostró patrones 
diferentes en comparación con las de precipitación. Observamos que los mayores 
cambios  en  la  disimilitud  se  encontraban  en  los  extremos  del  rango  de 
temperaturas muestreadas (en el extremo inferior y/o superior, dependiendo de la 
variable).  Para la  temperatura de septiembre y noviembre,  la  disimilitud entre 
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pares de puntos aumentó en el extremo más frío del gradiente muestreado. Por 
otro lado, para la temperatura de agosto, los mayores cambios se observaron en el 
extremo más cálido del gradiente. En contraste, para la temperatura de octubre, 
los cambios en la disimilitud ocurrieron en ambos extremos del gradiente. Aunque 
las formas de las relaciones fueron similares entre el total de especies y los grupos 
micorrícicos  y  saprobios,  la  magnitud  (importancia)  de  los  cambios  no  lo  fue 
(Figura 4).

     En general, las variables relacionadas con la precipitación señalaron un cambio 
en la disimilitud de los grupos de especies en niveles bajos de precipitación dentro 
del rango muestreado, alcanzando finalmente un punto de saturación. Esto sugiere 
que niveles más altos de precipitación no alteran significativamente la disimilitud 
entre  los  grupos.  Sin  embargo,  para  la  precipitación  en  agosto,  el  punto  de 
saturación es más difícil  de alcanzar, requiriendo 150 mm en comparación con 
cantidades menores en otros meses. Es destacable que, aunque las tasas de cambio 
general  para  estos  predictores  de  precipitación  son  similares  entre  el  total  de 
especies  y  los  grupos  micorrícicos,  las  especies  saprobias  muestran  ligeras 
divergencias.  Para  septiembre  y  octubre,  las  saprobias  presentan  las  tasas  de 
cambio más bajas según el  rango de precipitación, mientras que en noviembre 
muestran  un  mayor  potencial  de  cambio  dentro  de  su  rango  de  precipitación 
(Figura 4).

Figura 4. Cambios futuros en la diversidad alfa total, de micorrícicas y de saprobias 
de macrohongos. Los valores absolutos se estimaron según las diferencias entre los 
valores  promedio  de  diversidad  alfa  (números  de  Hill  de  orden  0,  1  y  2, 
respectivamente)  de  los  períodos  2023-2060  y  2061-2100.  Las  áreas  grises 
representan cambios que no son estadísticamente significativos según la prueba de 
Mann-Kendall.  Las  proyecciones  futuras  bajo  los  escenarios  RCP  4.5  y  8.5  se 
obtuvieron promediando la productividad fúngica espacialmente explícita en cada 
uno de los pares GCM-RCM.
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Figura 5. Efecto espacialmente explícito del cambio climático en la composición de 
las comunidades de macrohongos bajo los escenarios RCP 4.5 y RCP 8.5. Los valores 
reflejan el cambio en la comunidad entre los períodos 2023-2060 y 2061-2100, basado 
en la distancia entre la posición de cada píxel en ambos períodos dentro del espacio  
tridimensional  definido por los  tres primeros ejes de  PCA de las  predicciones del  
modelo  de  disimilitud  generalizada,  ponderados  por  el  porcentaje  de  varianza 
explicado por cada eje.  Los rangos de valores para cada grupo de hongos (total, 
micorrícicos  y  saprobios)  no  son  comparables  para  determinar  la  magnitud  del 
cambio.

 

 

Figura 6. Cambios promedio en la composición de la comunidad de macrohongos 
bajo  los  escenarios  RCP 4.5  y  RCP 8.5,  según la  región  bioclimática.  Los  puntos 
muestran los cambios en las comunidades de macrohongos entre los períodos 2023-
2060 y 2061-2100, basados en la posición relativa dentro del espacio tridimensional 
descrito  por  los  tres  primeros  ejes  de  PCA  de  las  predicciones  del  modelo  de 
disimilitud generalizada. También se muestra, como referencia, la posición promedio 
actual de la composición de la comunidad de macrohongos.
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     Observamos que la composición de las comunidades se verá afectada por el 
cambio climático, aunque este impacto variará según el territorio, el estilo de vida 
de  las  especies  y  el  escenario  de  cambio  climático  considerado.  En  términos 
generales, los cambios serán mayores bajo el escenario RCP 8.5 en comparación 
con RCP 4.5. Bajo RCP 4.5, el impacto del cambio climático será menor en la región 
montana, tanto para el total de especies como para las especies micorrícicas, en 
comparación con otras regiones bioclimáticas. Por otro lado, bajo RCP 8.5, la región 
montana  seguirá  siendo  la  menos  afectada,  seguida  de  la  región  subalpina, 
mientras que las regiones supra- y meso-mediterráneas serán las más impactadas.

     En el caso de las comunidades de especies saprobias, la región subalpina será la 
menos  afectada,  y  el  impacto  aumentará  progresivamente  hacia  altitudes  más 
bajas,  tanto bajo el escenario RCP 4.5 como bajo el RCP 8.5.  El análisis espacial 
explícito también reveló que, dentro de una misma región bioclimática, el impacto 
del cambio climático variará ligeramente entre diferentes áreas (Figuras 5).

Asimismo,  identificamos  que,  debido  al  impacto  del  cambio  climático,  la 
composición  de  las  comunidades  de  macrohongos  en  cada  región  bioclimática 
tiende a  volverse más similar,  en diferentes  grados dependiendo del  escenario 
climático, a la de la región bioclimática "vecina" en el rango altitudinal (Figura 6).

 
5. Discusión 

     Basado en un conjunto de datos único con más de 20 años de registros de 
abundancia  específica  de  macrohongos,  este  estudio  aborda  desafíos  clave 
planteados por HAO et al.  (2020),  como la escasez de datos,  la identificación de 
taxones  y  la  extrapolación  a  nuevos  entornos.  La  metodología  sistemática  y 
consistente empleada en más de 100 parcelas de monitoreo permite modelar y 
comprender  patrones  complejos  de  biodiversidad.  Los  hallazgos  son relevantes 
para científicos y tomadores de decisiones, destacando la necesidad de incluir a los 
macrohongos en los objetivos de biodiversidad global en los próximos años (CAO, 
WU y YU, 2021).

     Nuestros resultados muestras que el cambio climático afectará la diversidad de 
los  macrohongos  y  sus  patrones  biogeográficos.  Sin  embargo,  es  importante 
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destacar  que  estos  cambios  variarán  a  lo  largo  del  paisaje  y  dependiendo  del 
escenario de cambio climático, y que existen diferencias clave entre la respuesta 
de los hongos micorrícicos y saprobios   a los mismos factores climáticos. Si bien 
existen  diferencias  importantes  entre  estos  grupos,  los  patrones  generales  de 
impacto del cambio climático sobre la diversidad alfa y beta son consistentemente 
más fuertes cuando las emisiones de gases de efecto invernadero son más altas. 
Bajo el escenario RCP 4.5, moderar las emisiones de gases de efecto invernadero 
permite evitar impactos significativos del cambio climático sobre los macrohongos 
y  sus  funciones  asociadas  en  los  ecosistemas  forestales.  En  contraste,  bajo  el 
escenario  RCP  8.5,  se  espera  que  la  mayoría  de  los  ecosistemas  experimenten 
cambios  significativos  (tanto  pérdidas  como  ganancias)  en  la  diversidad  de 
macrohongos como un efecto directo del cambio climático. En este escenario, la 
pérdida de diversidad alfa y beta será generalizada en toda el área de estudio. Los 
macrohongos son un componente significativo de la biodiversidad terrestre, por lo 
que  la  pérdida  de  su  diversidad  conlleva  una  pérdida  local  medible  de 
biodiversidad  eco-sistémica  y  variabilidad  genética  (EXPOSITO-ALONSO  et  al., 
2022), así como un impacto en las cadenas tróficas terrestres (ya que el micelio 
fúngico es una fuente importante de carbono en varias cadenas alimentarias del 
suelo y los cuerpos fructíferos de los hongos pueden servir como una fuente de 
alimento  importante  para  vertebrados  grandes).  También  tiene  implicaciones 
directas en la pérdida de servicios eco-sistémicos culturales, como la recolección de 
setas (Martínez de Aragón et al., 2011). El impacto del cambio climático encontrado 
sobre  las  especies  de  macrohongos  coincide  con  otros  estudios  realizados  en 
diferentes partes del mundo en relación con la distribución de especies (WEI et al., 
2021; GUO y RUNDEL, 1997), la diversidad (STEIDINGER et al. 2020; VAN NULAND 
et al., 2023), la fenología (DIEZ et al. 2013; KAUSERUD et al. 2008) y la productividad 
(KARAVANI et al. 2018; MORERA et al. 2022 y 2023) de los macrohongos. En cuanto 
a  la  diversidad  específicamente,  STEIDINGER  et  al.  (2020)  observaron  una 
disminución en la riqueza y abundancia de hongos ectomicorrícicos en zonas más 
frías,  mientras  que  se  vio  un  posible  aumento  en  las  regiones  más  cálidas  de 
pinares en América del Norte, coincidiendo con nuestros resultados. En contraste, 
VAN  NULAND  et  al.  (2023)  encontraron  una  disminución  generalizada  de  la 
diversidad  de  hongos  ectomicorrícicos  en  los  bosques  de  Populus  en  Estados 
Unidos, siendo la disminución más pronunciada en áreas más cálidas. Esto sugiere 
que el impacto del cambio climático sobre la diversidad de especies fúngicas puede 
variar según la especie hospedadora.

Aunque la respuesta general al cambio climático es consistente, el impacto en la 
diversidad de los macrohongos variará según el grupo trófico. Esta variabilidad 
resalta que las especies responderán al cambio climático según sus características 
ecológicas  y  tróficas  (QUEREJETA  et  al.,  2021;  MEKALA  y  POLEPONGU,  2019). 
Específicamente, las regiones donde se espera que la diversidad alfa se vea más 
afectada por el cambio climático tienden a mostrar disminuciones en los hongos 
micorrícicos,  mientras  que en las  regiones de altitud más baja (supra-  y  meso-
mediterráneo)  los  saprobios  proyectan  un  aumento  moderado.  En  las  regiones 
subalpinas bajo el escenario RCP 8.5, ambas especies experimentarán caídas en la 
diversidad alfa, pero los hongos micorrícicos sufrirán un impacto más severo. En 
cuanto  a  la  diversidad  beta,  los  saprobios  experimentarán  cambios  más 
significativos en la composición de la comunidad en las regiones de altitud baja en 
comparación  con  las  más  altas.  En  cambio,  el  impacto  sobre  las  especies 
micorrícicas será menos pronunciado a través de las altitudes, aunque las regiones 
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bajas seguirán siendo más afectadas. Estas diferencias podrían reflejar las diversas 
estrategias  que  los  hongos  adoptan  para  adaptarse  a  los  factores  de  estrés 
ambiental a lo largo de los gradientes climáticos, aunque se necesitan más estudios 
experimentales  para  separar  los  factores  directos  de  los  indirectos,  como  las 
variaciones en el tamaño de los cuerpos fructíferos.

     Determinar cómo varía el impacto del cambio climático sobre la diversidad total 
de macrohongos a lo largo del gradiente altitudinal es complejo. A diferencia de lo 
observado  en  plantas,  donde  los  mayores  cambios  ocurren  a  baja  altitud 
(BERTRAND et al.,  2011; SAATKAMP et al.,  2023), en los macrohongos se prevén 
alteraciones  más  notables  en  altitudes  elevadas  del  Mediterráneo,  debido  a 
cambios esperados en temperatura y precipitación (KOTLARSKI et al., 2012). Esto 
se  debe  a  la  estrecha relación entre  la  fructificación fúngica  y  las  condiciones 
meteorológicas (MORERA et al., 2021). Sin embargo, esta tendencia no es uniforme 
entre especies, ya que varía según sus requerimientos ecológicos y grupos tróficos.

     Además, el cambio climático afecta de forma distinta a la diversidad alfa y beta 
a lo largo del gradiente altitudinal. La diversidad beta muestra el mayor impacto 
en  zonas  bajas,  donde  la  composición  de  especies  cambia  significativamente, 
aunque las pérdidas de riqueza y abundancia sean menores. Estos cambios no solo 
reflejan diferencias en productividad, sino también un recambio de especies. En 
altitudes  más  bajas,  con  menor  diversidad  alfa,  este  recambio  implica  una 
sustitución  de  especies  que  puede  alterar  el  funcionamiento  del  ecosistema. 
Comunidades más diversas suelen mantener funciones ecológicas estables gracias 
a la complementariedad entre especies dominantes (ALLAN et al., 2011), aunque 
algunos autores plantean que la riqueza de especies por sí sola podría ser más 
determinante (ALBRECHT et al., 2021).

     Por tanto, entender cómo el recambio y la riqueza afectan el funcionamiento y 
la estabilidad de los ecosistemas es crucial (EGLI, 2011). Además, este recambio 
podría  explicar  los  cambios  de  productividad  reportados  en  estudios  previos 
(KARAVANI  et  al.,  2017;  MORERA  et  al.,  2022),  no  solo  por  variaciones  en  el 
rendimiento de especies presentes, sino por la sustitución de especies con diferente 
biomasa de cuerpos fructíferos.

     Los  patrones  de  impacto  del  cambio  climático  sobre  la  diversidad  de 
macrohongos coinciden con los cambios observados en la productividad de estos 
organismos, tal como indican MORERA et al. (2022) en la misma región de estudio. 
Esta  coincidencia  se  debe  a  la  influencia  similar  que  tienen  las  variables 
meteorológicas sobre la diversidad y la productividad. En general, la fructificación 
de  los  macrohongos  se  ve  favorecida  por  un  aumento  en  las  precipitaciones 
durante los meses de fructificación. Por el contrario, las temperaturas extremas (ya 
sean  altas  al  inicio  o  bajas  al  final  del  período  de  fructificación)  resultan 
perjudiciales para la proliferación de los macrohongos. Además, observamos que 
las  áreas  con  mayor  diversidad  alfa  coinciden  con  aquellas  de  mayor 
productividad. Aunque no se haya estudiado a fondo, esta relación sugiere una 
conexión  positiva  entre  diversidad  y  productividad,  algo  que  también  se  ha 
observado en otras comunidades biológicas (GRACE et al., 2016; LIANG et al., 2016).

 
6. Conclusiones 

     Nuestros hallazgos indican que el cambio climático afectará la diversidad de 
macrohongos  en  los  ecosistemas  forestales  mediterráneos,  con  efectos  más 
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pronunciados bajo escenarios de calentamiento global extremo en comparación 
con escenarios más moderados. Esto resalta la posibilidad de mitigar los impactos 
sobre  los  macrohongos  y  los  servicios  ecosistémicos  que  ofrecen  mediante  la 
reducción de emisiones de gases de efecto invernadero.  Los efectos del cambio 
climático sobre la riqueza y abundancia de macrohongos (diversidad alfa) difieren 
de los efectos sobre la composición de la comunidad (diversidad beta): las mayores 
reducciones en la diversidad alfa se esperan en elevaciones más altas, mientras 
que los cambios más significativos en la diversidad beta se prevén en elevaciones 
más  bajas.  Estos  patrones  sugieren  que  los  cambios  en  la  diversidad  de 
macrohongos no solo se deben a la pérdida y disminución en la abundancia de 
especies,  sino también al recambio de especies.  Además, el  impacto del cambio 
climático varía entre los grupos tróficos de los macrohongos. Aunque se proyecta 
una disminución en la  diversidad alfa  de  especies  micorrícicas  y  saprobias  en 
mayores elevaciones,  se espera que la diversidad alfa de las especies saprobias 
aumente  en  altitudes  más  bajas.  Estos  cambios  en  la  riqueza,  abundancia  y 
composición de las comunidades, junto con las respuestas diferenciadas entre los 
estilos  de  vida  de  los  macrohongos,  sugieren  alteraciones  importantes  en  la 
diversidad  funcional  y  en  el  funcionamiento  de  los  ecosistemas  a  lo  largo  del 
gradiente altitudinal de los bosques mediterráneos. Este estudio pone de relieve las 
profundas  implicaciones  del  cambio  climático  para  los  macrohongos  y  los 
ecosistemas mediterráneos, subrayando la necesidad de desarrollar herramientas 
de gestión y políticas ambientales que permitan adaptarse y mitigar estos efectos.
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