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Resumen

El efecto de la densidad de ungulados silvestres sobre los ecosistemas puede variar 
en función a condiciones climáticas y fisiográficas,  tipo de bosque,  historial  de 
gestión e identidad del herbívoro. Se evaluó el efecto de densidades históricamente 
altas de ciervo rojo (Cervus elaphus) sobre las comunidades fúngicas del suelo en 
ecosistemas mediterráneos. Se utilizaron 30 pares de parcelas (vallado/sin vallar) 
en una finca de caza perimetralmente vallada de 6600 ha en Toledo, España. Tres 
meses después, se analizaron las comunidades fúngicas en 60 muestras de suelo. 
Los cambios en la riqueza fúngica total y grupos tróficos se estimaron con Efectos 
Lineales Mixtos, siendo el tipo vallado/sin vallar y el uso del hábitat del ciervo, 
variables fijas y la localización de las parcelas y las principales especies arbóreas, 
variables aleatorias. No hubo diferencias significativas tras la exclusión sobre las 
comunidades fúngicas. Las zonas con altas densidades de ciervos presentaban una 
comunidad saprótrofa más rica y en las bajas dominaban como huéspedes Quercus 
faginea y Quercus ilex. Arbutus unedo se encontró en zonas montañosas con menos 
presión herbívora, con mayor riqueza de hongos ectomicorrícicos y liquenizados y 
suelos positivamente asociados a niveles de nitrógeno, fósforo, potasio y materia 
orgánica.
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1. Introducción

     Uno de los principales controles directos de la composición y estructura de la 
vegetación son los grandes herbívoros silvestres (ROBIN GILL, 1990). Se consideran 
especies clave e ingenieras del ecosistema (ROONEY, 2001) mediante el pisoteo, el 
pastoreo, el ramoneo y la deposición de heces pueden modificar la estructura y la 
dinámica de todo el ecosistema, desde modificaciones a pequeña escala, como la 
diversidad  de  árboles  en  un  rodal,  hasta  a  escala  de  paisaje,  creando  zonas 
abiertas (ROONEY & WALLER, 2003; RUSSEL ET AL., 2001). Históricamente se han 
producido modificaciones en la composición de las especies y en la estructura y 
función  de  las  plantas  debido  a  estos  herbívoros,  llevando a  varias  especies  a 
desarrollar adaptaciones, como cambios en su palatabilidad o en la arquitectura de 
sus brotes,  que han permitido su persistencia a largo plazo (DÍAZ ET AL.,  2007; 
PEREVOLOTSKY  &  SELIGMAN,  1998).  Entender  el  efecto  que  los  grandes 
herbívoros pueden tener sobre los ecosistemas es de vital importancia dado que 
más  del  25  % de  la  superficie  terrestre  está  afectada  por  el  pisoteo,  pastoreo, 
ramoneo o deposición de excrementos de los animales (ASNER ET AL., 2004). 
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     La densidad de población de ungulados salvajes ha alcanzado un punto crítico 
en algunas zonas. Esto puede afectar negativamente a los procesos de regeneración 
de especies leñosas, particularmente de las especies más palatables, por su mayor 
tasa de depredación (KUIJPER ET AL.,  2010;  PEREA ET AL.,  2014;  PEREA & GIL, 
2014),  lo  que  puede  conducir  a  la  disminución  de  la  diversidad  vegetal 
local (PEREA ET AL., 2014). Sin embargo, los ungulados silvestres pueden facilitar 
la dispersión de semillas de numerosas especies (GILL & BEARDALL, 2001; GÓMEZ, 
2003) y mantener la heterogeneidad del hábitat, que es necesaria para conservar la 
biodiversidad a gran escala. 

 

     Muchos  otros  efectos  de  los  grandes  herbívoros  silvestres  a  través  de  vías 
directas  e  indirectas  han  sido  descritos.  Efectos  sobre  la  producción  de  los 
pastizales (FRANK & MCNAUGHTON, 1993), el ciclo de nutrientes (MOHR ET AL., 
2005; MOLVAR ET AL., 1993), las propiedades del suelo (LECOMTE ET AL., 2019), las 
comunidades  fúngicas (DUDINSZKY  ET  AL.,  2019),  los  conjuntos  de 
invertebrados (BERNES  ET  AL.,  2018;  BUGALHO  ET  AL.,  2011)  y  otros 
animales (DERNER ET AL., 2009). Sin embargo, el entorno (clima, tipo de bosque, 
historial de gestión, identidad y densidad de herbívoros) condiciona los efectos de 
la  herbivoría  de  ungulados  sobre  la  biodiversidad (BERNES  ET  AL.,  2018).  Los 
ecosistemas mediterráneos, caracterizados por precipitaciones invernales y estrés 
por sequía en verano, son focos mundiales de biodiversidad (MYERS ET AL., 2000; 
UNDERWOOD ET AL., 2009) y, a menudo incluyen el límite de distribución más 
meridional de las especies en Europa (como  Pinus sylvestris L.) (CASTRO ET AL., 
2004). Tienen especies que son específicas de los ecosistemas mediterráneos (como 
Quercus ilex L.,  Quercus faginea Lam.,  Pinus pinaster L.,  Pinus pinea L., y  Arbutus 
unedo L.),  y  son  hábitats  dependientes  de  las  perturbaciones (NAVARRO  & 
PEREIRA, 2015). Sin embargo, no son muchos los estudios que han analizado el 
impacto de diferentes densidades de ciervo en estos ecosistemas (VELAMAZÁN ET 
AL., 2020).

 

     Las  altas  densidades  también  se  asocian  a  alteraciones  en  la  humedad  y 
densidad aparente del suelo (ASNER ET AL., 2004). El pisoteo de los animales puede 
reducir  la  aireación  del  suelo,  sobre  todo  en  la  capa  superficial,  donde  la 
concentración de oxígeno en los poros se reduce considerablemente (DONKOR ET 
AL., 2002). Estos cambios en la humedad y la densidad aparente del suelo pueden 
afectar al ciclo de los nutrientes, como los ciclos del carbono (C) y el nitrógeno (N) 
del  suelo  (OLOFSSON  ET  AL.,  2004).  La  entrada  de  nutrientes  a  través  de  la 
deposición de orina y heces, junto con el pisoteo y ramoneo, hace que la estructura 
del ecosistema sobre el suelo y la composición de especies cambien (RAMIREZ ET 
AL., 2019), lo que puede tener efectos en cascada bajo el suelo sobre la calidad del 
suelo, la diversidad y abundancia de invertebrados y la tasa de descomposición de 
la  materia  orgánica (ALLOMBERT  ET  AL.,  2005;  BRESSETTE  ET  AL.,  2012). Los 
hongos  desempeñan  un  papel  importante  en  la  descomposición,  produciendo 
biomasa que puede ser utilizada por otros organismos para crear un hábitat más 
favorable (ANGEL & WICKLOW, 1974). Las heces de herbívoros pueden contener 
un  4  %  de  N (KENDRICK,  2000),  así  como  vitaminas,  factores  de  crecimiento, 
minerales y agua (SARROCCO, 2016). Las heces pueden ser una fuente importante 
de nutrientes para los hongos saprófitos, que desempeñan un papel importante en 
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la  redistribución  de  nutrientes  en  los  ecosistemas (HÄTTENSCHWILER  ET  AL., 
2005).
 2.Objetivos

     El objetivo de este estudio fue conocer el impacto de las elevadas densidades 
ungulados sobre las comunidades fúngicas analizando el uso de los ecosistemas 
mediterráneos por las poblaciones de ciervo rojo (Cervus elaphus L.) mediante 30 
pares  de  parcelas  (parcelas  con  exclusión  de  ungulados  silvestres  (vallado)  y 
abiertas (sin vallar)).

 

     Para ello, nuestros objetivos específicos fueron (i) analizar los cambios en las 
comunidades fúngicas en función del vallado de las parcelas o de la vegetación 
dominante; y (ii) estudiar cómo las variables ambientales abióticas pueden asociar 
la presencia de ungulados a las comunidades fúngicas.
3.Material y métodos

ZONA DE ESTUDIO Y RECOGIDA DE DATOS

     El estudio se localizó en los «Quintos de Mora», una finca de caza de 6600 ha en 
Toledo (España), cerrada por un vallado perimetral que ha permitido mantener 
altas densidades de ciervos (aproximadamente 35 ciervos/km2 durante las últimas 
tres décadas).

 

     El área de estudio comprende dos zonas elevadas, Solana (S) al norte y Umbría 
(U) al sur, que delimitan la vega central de Raña (R). También se han seleccionado 
dos zonas intermedias en la interfaz entre Solana y Raña (SR) y entre Umbría y 
Raña (UR).  Las  zonas  más  altas  y  escarpadas  estaban dominadas  por  matorral 
mediterráneo:  Arbutus  unedo L.  y  Quercus  ilex L.  como  principales  especies 
arbóreas hospedantes. En algunas zonas bajas y en la interfaz con el SR, existe un 
bosque mixto con repoblaciones de  Pinus pinea L. y  Q. ilex. Las zonas bajas más 
favorables para la presencia de ciervos se caracterizaron por  Q. ilex y  Quercus 
faginea Lam. acompañados de cultivos, y existe un bosque mixto de Pinus pinaster 
Ait., Q. ilex y/o Q. faginea en algunas zonas bajas y en la interfaz UR.

 

     Se estableció un diseño de parcelas dobles (30 pares de parcelas vallado/sin 
vallar) distribuidas sistemáticamente por toda la finca de caza (Fig. 1, Tabla 1) y de 
forma proporcional en todos los diferentes tipos de hábitat. Cada parcela tenía 20 x 
20 m2. En noviembre de 2020 se instalaron vallas resistentes a la caza mayor para 
excluir  a los  ungulados salvajes de las  parcelas de exclusión.  El  tamaño de los 
grupos de heces (pellets) para determinar qué es un grupo de excrementos se fijó 
en cinco y se contaron dichos grupos en el mismo rectángulo de 4 x 20 m2 casi  
todos los meses de 2021 en las parcelas sin vallar.   Se retiraban después de cada 
conteo para poder estimar el uso espacial y temporal del territorio por parte de los 
ciervos. 
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Figura 1. Mapa de distribución de los 30 pares de parcelas vallado/sin vallar.

 

    La distribución y abundancia de los ciervos así como su impacto puede variar en 
función de factores bióticos y abióticos que presente el territorio. En este estudio, 
la clasificación en función de la presencia de ciervos en alta, media o baja se hizo 
en  función  del  conteo  del  grupo  de  excrementos,  a  partir  de  su  frecuencia  y 
abundancia.

Tabla 1. Distribución de la presencia del ciervo en los pares de parcelas.

Presencia del ciervo Pares de parcelas

Presencia alta 10,14,17,20

Presencia media 3,4,6,7,8,12,13,16,18,23

Presencia baja 1,2,5,9,11,15,19,21,22,24,25,26,27,28,29,30

     En los primeros días de marzo de 2021, se muestreó el suelo dentro y fuera de 
las 30 parcelas de exclusión. Hicimos dos series de ocho submuestras de suelo en 
cada parcela de exclusión. Cada submuestra se tomaba de 10 cm de profundidad 
retirando la hojarasca, con una distancia mínima de 2 m para eliminar el efecto de 
borde de la parcela. Recogimos 60 muestras de suelo en total, y las submuestras de 
cada parcela se agruparon. Obtuvimos 30 muestras de suelo dentro de las parcelas 
de exclusión y otras 30 muestras del exterior de estas parcelas. Las muestras de 
suelo se  almacenaron a -20 °C  y  se  enviaron a ITAGRA (www.itagra.com) para 
realizar análisis fisicoquímicos y genéticos. En cuanto a las propiedades del suelo, 
el N se analizó mediante el método de Kjeldalh (BREMNER, 1960), el P mediante el 
método de Olsen (OLSEN & KHASAWNEH, 1980) y el K mediante una solución de 
acetato amónico y mediciones ICP-MS (WARNCKE & BROWN, 1998).
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TRABAJO MOLECULAR

 

     AllGenetics & Biology SL (www.allgenetics.eu) se encargó del aislamiento del 
ADN, la preparación de las librerías y la secuenciación Illumina de 250 pb por 
pares.  El  ADN se aisló de las muestras utilizando un kit  DNeasy PowerSoil  Pro 
siguiendo las instrucciones del fabricante. La concentración de ADN se cuantificó 
mediante  un  ensayo  de  dsADN  de  alta  sensibilidad  Qubit  (Thermo  Fisher 
Scientific). Para la preparación de librerías de hongos, se amplificó un fragmento 
de la región ITS2 utilizando cebadores fITS7_nodeg (5' GTGARTCATCGAATCTTTG 
3')  forward (IHRMARK  ET  AL.,  2012)  e  ITS4  (5'  TCCTCCGCTTATTGATATGC  3') 
reverse (WHITE ET AL., 1990).

 

     Las condiciones de PCR fueron: 95 ºC durante 5 min, seguido de 30 ciclos de 95 
°C durante 30 s, 47 °C durante 45 s, 72 °C durante 45 s y un paso final de extensión 
a 72 °C durante 7 min.

 

     La librería se agrupó en cantidades equimolares según los resultados de una 
cuantificación  Qubit  dsDNA  HS  Assay  (Thermo  Fisher  Scientific).  El  pool  se 
secuenció en una celda de flujo NovaSeq PE250 (Illumina). 

 

ANÁLISIS BIOINFORMÁTICO

 

     La calidad de los datos en bruto demultiplexados de Illumina paired-end se 
evaluó  mediante  fastQC (ANDREWS,  2010).  Utilizamos  el  paquete  R 
DADA2 (CALLAHAN  ET  AL.,  2016)  para  construir  una  tabla  de  variantes  de 
secuencia de amplicones (ASV)). La calidad de los datos fue muy alta así que no se 
realizó ningún filtro de calidad. Debido a la variación natural de longitud en la 
región  ITS2,  las  lecturas  no  se  truncaron.  La  identificación  y  eliminación  de 
cebadores se realizó con Cutadapt v3.7 (MARTIN, 2011) implementado en DADA2. 
Con la función assignTaxonomy en DADA2 se asignó la taxonomía a las secuencias 
basándose en la base de datos UNITE 10.05.2021 ITS (ABARENKOV ET AL., 2021). 

 

     Las  OTU  con  >90  %  de  similitud  con  una  hipótesis  de  especies 
fúngicas (KÕLJALG ET AL.,  2013) con función ecológica conocida se asignaron a 
grupos funcionales según PÕLME ET AL. (2020). Las muestras se acotaron a 60 221 
lecturas por muestra.

 

ANÁLISIS ESTADÍSTICO

 

     Los efectos de la exclusión de ungulados (Tipo de parcela:  vallado/sin vallar), 
Uso  del  hábitat  por  los  ciervos  (bajo,  moderado  o  alto  en  parcelas  sin  vallar),  
Especie arbórea hospedadora principal en las parcelas (mayor cobertura de copas, 
A. unedo, Q. ilex, P. pinea, Q. faginea o P. pinaster), y Localización de la parcela (que 
combina información abiótica y biótica en el  área de estudio)  sobre la riqueza 
fúngica  total  y  de  los  diferentes  grupos  tróficos  se  analizaron  por  separado 
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mediante  modelos  de  Efectos  Lineales  Mixtos  (LME,  p   0,05,  paquete≤  
Nlme, (PINHEIRO ET  AL.,  2015)).  El  tipo  de  parcela  y  el  uso  del  hábitat  de  los 
ciervos  se  definieron  como  variables  fijas  y  el  principal  árbol  hospedador,  la 
ubicación  de  la  parcela  y  los  pares  de  parcelas  se  añadieron  como  variables 
aleatorias.  El  uso  del  hábitat  de  los  ciervos  solo  tuvo  en  cuenta  las  zonas  no 
cercadas.  Para  determinar  las  diferencias  significativas  específicas,  se  aplicó  la 
prueba de Tukey para analizar las variables fijas. Estas comparaciones múltiples se 
realizaron aplicando un nivel de confianza por familias del 95 %. Los intervalos de 
confianza (IC) para comparar el efecto de las variables aleatorias se estimaron ± 
1,96 × el error estándar.

 

     Para estimar el cambio en la composición de los hongos del suelo, se visualizó la 
relación  entre  la  composición  fúngica  del  suelo  y  los  parámetros  edáficos 
utilizando  un  escalado  multidimensional  no  métrico  (NMDS),  basado  en  una 
matriz  de  OTU transformada por  Hellinger  y  datos  escalados  ambientales.  Los 
efectos  de la  exclusión (tipo de  parcela),  el  uso  del  hábitat  por los  ciervos,  las 
principales  especies  arbóreas  hospedadoras  y  la  ubicación  de  la  parcela  se 
analizaron mediante un ANOVA multivariante permutacional (PerMANOVA) con la 
función  adonis,  seguido  de  un  PERMADISP (ANDERSON  &  SANTANA‐GARCON, 
2015) con la función betadisper, ambos basados en la función 999 permutations del 
paquete de software vegan R (OKSANEN ET AL., 2015). Las disimilitudes de Bray-
Curtis  se  utilizaron  para  NMDS  y  PERMANOVA.  Después  se  aportaron  las 
características edáficas mediante correlación. La correlación de las puntuaciones 
de  los  ejes  NMDS con las  variables  explicativas  se  evaluó mediante  la  función 
envfit de R.
4.Resultados

 

RIQUEZA FÚNGICA

 

     Los análisis realizados mediante modelos de efectos lineales mixtos mostraron 
que en las estimaciones de la riqueza total de hongos del suelo no hubo diferencias 
significativas en función del  tipo de parcela (Tabla  2).  Además,  ninguno de los 
modelos de grupos estudiados mostró diferencias significativas en función de los 
efectos  fijos  del  tipo  de  parcela:  el  grupo  de  micoparásitos  fue  el  que  mostró 
mayores diferencias (90 % de significación; p = 0,09). Sin embargo, la riqueza de 
hongos totales se vio afectada significativamente por la presión del ciervo (F=3,697; 
p  =  0,03).  En  concreto,  los  grupos  afectados  fueron  los  hongos  MA,  los 
micoparásitos (p = 0,04, ambos), los coprófilos (p = 0,05) y los saprófitos del suelo (p 
< 0,01).

 

Tabla 2. F y p-valores de los modelos de Efectos Lineales Mixtos que muestran el 
efecto de las variables Tipo de parcela, Presencia de los ciervos, Principales especies 

arbóreas hospedadoras y Localización de la parcela sobre la estimación de la 
riqueza de hongos totales y grupos tróficos fúngicos en muestras de suelo. Los 

valores p significativos (0,05) se muestran en negrita.
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Grupo
Tipo Presencia Hospedante Localización

F test p valor F test p valor F test p valor F test p valor

Total 0.058 0.810 3.697 0.031 12.413 0.000 4.733 0.002

Micorrizas 
arbuscula

res
0.214 0.646 3.249 0.046 2.028 0.103 4.185 0.005

Parásitos 
de 

animales
2.606 0.112 1.507 0.230 2.027 0.103 1.323 0.273

Coprófilos 0.156 0.694 3.143 0.051 5.161 0.001 1.325 0.272

Ectomicor
rícicos 0.936 0.337 2.894 0.063 5.390 0.001 9.015 0.000

Micoparás
itos 2.965 0.090 3.251 0.046 1.684 0.167 4.193 0.005

Hongos 
liquenizad

os
0.053 0.818 1.933 0.154 8.954 0.000 5.930 0.000

Saprófitos 
de 

hojarasca
0.245 0.623 0.569 0.569 4.364 0.004 0.497 0.738

Patógenos 
de plantas 0.000 0.990 0.198 0.821 8.639 0.000 1.403 0.245

Endófitos 
radiculare

s
0.433 0.512 0.804 0.452 3.007 0.026 3.589 0.011

Saprófitos 
no 

especifica
dos

0.049 0.826 1.977 0.148 6.028 0.000 2.413 0.059

Saprófitos 
del suelo 0.025 0.874 6.633 0.003 7.749 0.000 9.686 0.000

Saprófitos 
de madera 0.168 0.683 0.239 0.788 6.461 0.000 1.308 0.278

     Nuestros análisis mostraron que la especie principal de árbol huésped (p < 0.01) 
(Tabla 2) estaba significativamente asociada con la riqueza de coprófilos (p < 0.01), 
hongos ectomicorrícicos (ECM) (p < 0.01), hongos liquenizados (p < 0.01), saprófitos 
de la hojarasca (p < 0.01), patógenos de plantas (p < 0.01), endófitos radiculares (p =  
0.026), saprófitos no especificados (p < 0.01) y saprófitos del suelo y la madera (p < 
0.01). Entre las especies hospedadoras analizadas, P. pinaster y P. pinea en general 
tuvieron una influencia más negativa en los valores medios del modelo de Efectos 
Lineales  Mixtos  (Fig.  2).  Los  saprófitos  de  hojarasca,  no  especificados  y  de  la 
madera  mostraron  una  mayor  riqueza  cuando  la  especie  hospedadora  fue  Q. 
faginea. Por el contrario, cuando la especie hospedadora fue A. unedo, los valores 
de riqueza fueron superiores debido a las mayores estimaciones de riqueza para 
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los hongos liquenizados, los endófitos de las raíces y los saprófitos del suelo.

 

     La  localización de  la  parcela  (Tabla  2)  se  asoció  significativamente  con  los 
hongos ectomicorrícicos (ECM) (p < 0.01), hongos micorrícicos arbusculares (MA) (p 
< 0.01), micoparásitos (p < 0.01), liquenizados (p < 0.01), endófitos radiculares (p < 
0.01) y grupos saprófitos del suelo (p < 0.01). Las localizaciones R y SR presentaron 
una dinámica de riqueza negativa que las demás localizaciones. En el caso de los 
hongos ECM, no hubo solapamiento del intervalo de confianza entre la localización 
S, que mostró una mayor riqueza, y las localizaciones R, SR y UR, que presentaron 
valores  de  riqueza  estimados  más  bajos.  Los  endófitos  radiculares  mostraron 
mayores niveles de riqueza en las localizaciones S y UR, al igual que los saprófitos 
del suelo, que también mostraron mayores niveles de riqueza en U (Fig. 3).
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Figura 2. Intervalos de confianza (I.C.) para las comparaciones del efecto estimado de 
la variable aleatoria hospedador principal sobre los niveles de riqueza de los 

distintos grupos ± 1,96 × el error estándar (SE).

Figura 3. Intervalos de confianza (I.C.) para las comparaciones del efecto estimado de 
la variable aleatoria Localización sobre los niveles de riqueza de los distintos grupos 
± 1,96 × el error estándar (SE). Localización de las parcelas: R, Raña; S, Solana; SR, 

entre Solana y Raña; U, Umbría; UR, entre Umbría y Raña.

 

COMPOSICIÓN DE LAS COMUNIDADES FÚNGICAS

 

     Según el test de Adonis, las comunidades fúngicas del suelo en las parcelas con 
exclusión  no  fueron  significativamente  diferentes  (p  =  1,  Tabla  3)  a  las  de  las 
parcelas sin exclusión de ciervos (Fig. 4a).

 

     Las comunidades fúngicas se vieron influenciadas por el uso del hábitat por 
parte  de  los  ciervos  (Tabla  3),  siendo  las  comunidades  fúngicas  presentes  en 
parcelas con baja y moderada presión de ciervos las que más se diferenciaron, 
mientras que las comunidades fúngicas detectadas en parcelas con alta presión de 
ciervos fueron intermedias entre ambas (Fig. 4c). Las parcelas con baja presión de 
ciervos estuvieron positivamente relacionadas con los contenidos de K, N, materia 
orgánica  (p  =  0.001)  y  P  (p  =  0.002),  mientras  que  las  comunidades  fúngicas 
detectadas en las parcelas con alta y moderada presión de ciervos estuvieron muy 
influenciadas por el pH del suelo (p = 0.001).
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Figura 4. NMDS que muestra la relación entre la comunidad fúngica y el tipo de 
parcela (a), la ubicación de la parcela (b), el uso del hábitat por los ciervos (c) y las 

principales especies arbóreas hospedadoras (d).

Tabla 3. R2, F y p-valores de los análisis PERMANOVA y BETADISPER de Tipo de 
parcela, Presencia de los ciervos, Principales especies arbóreas hospedadoras y 

Ubicación de la parcela. Los valores p significativos (0,05) se muestran en negrita.

Variable R2 F p-valor Betadisper p-valor

Tipo 0.146 0.009 0.533 0.883

Localización 0.200 3.447 0.001 0.092

Presencia 0.071 2.194 0.001 0.023

Hospedante 0.215 3.765 0.001 0.006

     Las  comunidades  fúngicas  asociadas  a  las  principales  especies  arbóreas 
hospedadoras y al uso del hábitat de los ciervos difirieron significativamente (p = 
0.001, Tabla 3).  El uso del hábitat por los ciervos mostró el valor p más bajo (0.023), 
indicando una posible homogeneización de la comunidad. La   relación entre las 
comunidades  fúngicas  y  las  principales  especies  arbóreas  hospedadoras  reveló 
cinco  comunidades  fúngicas  bien  diferenciadas  (Fig.  4d).  Las  comunidades 
fúngicas asociadas a A. unedo y Q. ilex fueron similares a las asociadas a los rodales 
con baja presión de ciervo (Fig. 4c), donde las comunidades estaban mucho más 
positivamente relacionadas con K inorgánico, N, materia orgánica y P (Fig. 4d). Las 
comunidades  fúngicas  asociadas  a  Q.  faginea y  P.  pinea fueron  similares  a  las 
asociadas a las parcelas de alta y moderada presión de ciervo, mostrando el pH 
una influencia sobre todas estas comunidades fúngicas.  P.  pinaster mostró una 
comunidad intermedia y especializada, y  Q. ilex una comunidad muy diversa e 
influida por los factores ambientales y era similar a los patrones de ordenación de 
las comunidades fúngicas asociadas a parcelas con alta, moderada y baja presión 
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del ciervo.

 

     Las comunidades fúngicas asociadas a la localización de la parcela difirieron 
significativamente  (p  <  0.01).En  algunas  localizaciones  mostraron  cierto 
solapamiento, particularmente las comunidades asociadas a las parcelas S, UR y U 
(Fig. 4b). Las variables edáficas que influyeron en la composición de la comunidad 
para el efecto Ubicación de la parcela fueron N, K y la materia orgánica (p < 0.01). 
La localización de la parcela influyó significativamente en la naturaleza trófica de 
las áreas estudiadas (p < 0.01), mostrando una mayor diversidad ubicua de grupos 
en los rodales U. La composición de los grupos en los rodales R difirió de la de los 
rodales U, mientras que UR y SR mostraron cierto solapamiento con los rodales S y 
R respectivamente. Más de una variable edáfica influyó en la composición de los 
grupos tróficos, particularmente N, K y materia orgánica (p < 0.01).
5.Discusión

EFECTO DE LA EXCLUSIÓN DE LOS CIERVOS EN LAS COMUNIDADES DE HONGOS

 

     Los resultados obtenidos indican que las variaciones en la densidad de ciervos 
dentro  de  una  finca  de  caza  influyen  en  la  composición  de  las  comunidades 
fúngicas del suelo, reforzando su papel como ingenieros del ecosistema (CARPIO 
ET AL., 2014). La comunidad fúngica del suelo, en términos de riqueza, no mostró 
signos de cambio tras la colocación de vallas para excluir a los ciervos durante 3 
meses. 

 

     Las muestras de suelo se analizaron tres meses después de la exclusión de los 
ciervos,  lo  que  puede  no  haber  sido  tiempo suficiente  para  que  la  comunidad 
microbiana  se  recupere  de  los  efectos  del  pastoreo  y  ramoneo  de  los 
ungulados (BURKE ET AL., 2019), dado que las altas densidades de ciervos en la 
finca  de  caza  sí  provocan  cambios  en  la  comunidad  fúngica  del  suelo.  Serán 
necesarias futuras mediciones para evaluar en profundidad el efecto del vallado. 
Sin embargo, el hábitat de los ciervos mostró un p valor de betadispersión bajo, 
indicando una baja  variabilidad y  un posible  efecto  de  homogeneización de  la 
comunidad fúngica, que podría estar ligado a una reducción de esta (BURKE ET 
AL., 2019).

 

RIQUEZA FÚNGICA EN FUNCIÓN DEL HOSPEDADOR Y LA PRESIÓN DE CIERVOS

 

     No encontramos diferencias en la riqueza dentro de los grupos cuando se tuvo 
en cuenta el uso del hábitat por parte de los ciervos. Se encontraron diferencias 
significativas en la riqueza fúngica global y de grupos tróficos cuando se tuvo en 
cuenta  la  especie  hospedadora.  Mayores  densidades  de  ungulados  en  áreas 
dominadas  por  Quercus pueden  conducir  al  desarrollo  de  un  ambiente  más 
saprofito. Las parcelas dominadas por especies de  Quercus, que siempre estaban 
relativamente cerca de zonas de pastos, se encontraban en las zonas bajas más 
favorables, que es el tipo de hábitat más intensamente utilizado por los ciervos, 
especialmente durante el invierno (BECK ET AL., 2013).
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     La calidad de la hojarasca puede haber influido en la comunidad fúngica, el 
clima y la calidad de la hojarasca son los principales factores que controlan la 
descomposición de la hojarasca en grandes extensiones de territorio (ZHANG ET 
AL., 2008). La hojarasca de las coníferas es de menor calidad que la de las especies 
caducifolias (CORNWELL  ET  AL.,  2008)  y,  por  tanto,  las  comunidades  de 
descomponedores asociadas a coníferas deben tener una mayor capacidad para 
descomponerla (ZHANG  ET  AL.,  2008).  La  riqueza  en  hongos  saprofitos  de  la 
hojarasca fue mayor en los rodales dominados por las especies de frondosas Q. ilex, 
Q. faginea y A. unedo. Esto se relaciona con el estudio de LIDMAN ET AL. (2017) que 
encontraron que la descomposición de la hojarasca de era mucho más lenta en 
coníferas  que  en  caducifolias.  La  presión  de  los  ungulados  sobre  los  hábitats 
dominados  por  coníferas  fue  alta,  aunque  algo  menor  que  sobre  los  hábitats 
dominados  por  Quercus.  Esto  podría  explicar  que  la  comunidad  de  hongos 
saprófitos  de  excrementos  fuera  más  pobre  en  la  zona  de  pinar  y  que  la 
comunidad de hongos saprófitos del suelo fuera más rica en las zonas elevadas (es 
decir,  S,  U  y  UR)  debido  a  la  falta  de  alteración  del  suelo  derivada  del 
pisoteo (KÖSTER ET AL., 2013; KUMPULA ET AL., 2014; MYSTERUD, 2006).

 

     Los hongos micorrícico arbusculares (MA) pueden mantener simbiosis con la 
mayoría  de  las  plantas  terrestres (WANG  ET  AL.,  2020).  Son  altamente 
dependientes de su asociación simbiótica herbácea,  difiriendo enormemente en 
función de la disponibilidad de C o P en el suelo (PEARSON & JAKOBSEN, 1993). La 
presencia de ungulados y el pastoreo sobre una de las especies vegetales puede 
afectar  a  la  otra  a  través  de  este  vínculo.  El  pastoreo  y  el  ramoneo  pueden 
modificar la riqueza de estas especies y su composición porque los herbívoros no 
sólo afectan a la compactación del suelo y al ciclo de nutrientes, sino que también 
compiten por la asignación de recursos del hospedador (EOM ET AL., 2001). Esto 
coincide  con  los  resultados  de  nuestro  análisis,  ya  que  los  hongos  MA  se  ven 
significativamente afectados por el uso de los ciervos.

 

     La mayor riqueza de hongos ECM estuvo en los rodales dominados por A. unedo 
(sitios S y U). Estos rodales también tenían densidades más bajas de ungulados. Sin 
embargo,  nuestro  estudio  discrepa  con  el  de SANTALAHTI  ET  AL.  (2018),  que 
informaron de que la comunidad fúngica ECM no se vio alterada por la presión del 
pastoreo.  Los  herbívoros  pueden  competir  indirectamente  con  los  hongos 
micorrícicos por el carbono de las plantas huésped, lo que puede conducir a una 
disminución  de  la  colonización  micorrícica  de  las  plantas  gravemente 
dañadas (GEHRING  &  BENNETT,  2009).  Las  condiciones  de  estrés,  como  la 
herbivoría,  aumentan la  necesidad de  recursos  de  la  planta,  reduciendo así  la 
cantidad de fotosintatos que la planta puede proporcionar a los hongos ECM con 
los que se asocia (NEHLS, 2008), lo que provoca efectos negativos en la comunidad 
de hongos ECM (MARKKOLA ET AL., 2004).

 

     La riqueza en hongos liquenizados fue mayor en los rodales dominados por A. 
unedo.  Esto puede deberse a las bajas densidades de ungulados en este tipo de 
vegetación, dado que el principal impacto del pastoreo en el suelo del bosque es 
una reducción de la biomasa de líquenes (STARK ET AL., 2000; SUSILUOTO ET AL., 
2008) que se debe principalmente al pisoteo (KÖSTER ET AL., 2013; KUMPULA ET 
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AL., 2011; MYSTERUD, 2006).

 

     Los valores de riqueza de endofitos radiculares también fueron ligeramente 
superiores en los rodales de  A. unedo,  coincidiendo con los mayores niveles de 
riqueza  en  la  localización  S,  donde  domina  A.  unedo.  La  riqueza  de  endófitos 
radiculares fue bastante similar en las parcelas sin vallar. Algunos estudios han 
observado una relación positiva entre la presencia de ungulados y la frecuencia 
natural de endofitos (BAZELY ET AL., 1997; KOH & HIK, 2007). Se ha postulado que 
la asociación entre hongos endófitos y plantas aumenta directamente las defensas 
de la planta huésped frente a los herbívoros (CLAY, 1988) mediante la producción 
de  micotoxinas (FAETH & BULTMAN,  2002).  Sin  embargo,  el  mantenimiento  de 
estos  organismos  implica  un  coste  para  la  planta (OMACINI  ET  AL., 
2012). MCINENLY ET AL. (2010) observaron que el corte de Festuca campestris para 
simular el  pastoreo provocaba la reasignación de recursos al  crecimiento de la 
parte aérea, reduciendo la producción de raíces.  Sin embargo, RUDGERS ET AL. 
(2016) observaron que la prevalencia de endófitos en gramíneas se correspondía 
con su regulación por ungulados y que la exclusión de estos herbívoros durante 7-
10 años provocaba el declive de las comunidades de endófitos. 

 

INFLUENCIA DE FACTORES AMBIENTALES SOBRE LA COMPOSCIÓN FÚNGICA

 

     Las zonas de baja altitud (R) parecían tener una comunidad fúngica más diversa 
que las zonas altas (S). Esto podría deberse al efecto negativo de la altitud sobre las 
comunidades fúngicas (SHEN ET AL., 2020), en particular los hongos asociados a 
las  raíces (PARK ET AL.,  2021),  lo  que podría explicar el  efecto de la  ubicación 
sobre la composición de la comunidad.

 

     En  este  estudio,  las  parcelas  de  uso  moderado  y  alto  de  los  ciervos  están 
altamente correlacionadas con el pH. DENYER ET AL. (2010) encontraron que la 
exclusión de grandes herbívoros tenía un efecto significativo sobre el pH del suelo. 
Sin  embargo,  los  rodales  con  altas  densidades  de  ciervos  estaban  más 
influenciados por el pH. Los cambios en el pH del suelo influyen en el ciclo del C y 
de  los  nutrientes  del  suelo,  en  particular  del  N,  porque  afecta  a  los 
microorganismos implicados en la transformación de compuestos que contienen 
alguno de estos dos elementos (KUNHIKRISHNAN ET AL., 2016). El nivel de pH del 
suelo también juega un papel importante en la determinación de la disponibilidad 
de otros nutrientes del suelo como el P y el K (AWAD ET AL., 2019; GUO ET AL., 
2020). Por lo tanto, las variaciones en el pH debidas a las actividades de pastoreo 
de los ciervos podrían haber influido indirectamente en la disponibilidad de estos 
nutrientes en este estudio.

 

     Las comunidades fúngicas del suelo de rodales con baja densidad de ungulados 
se  correlacionaron  más  con  K,  N,  P  y  materia  orgánica  que  los  rodales  con 
densidades moderadas o altas de ungulados. Estas variables del suelo fueron las 
que más influyeron en el patrón de dispersión de las comunidades fúngicas del 
suelo. Los animales participan indirectamente en el ciclo de nutrientes a través del 
consumo de forraje.  Hay una inmovilización temporal de nutrientes durante la 
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digestión y luego los  nutrientes son devueltos al  suelo en los excrementos y la 
orina (CANTARUTTI  ET  AL.,  2002).  Existe  una  correlación  positiva  entre  el 
contenido  de  N  de  la  dieta  de  un  ungulado  y  el  contenido  de  N  de  los 
excrementos (SITTERS ET AL., 2017). Las concentraciones de N y P y las relaciones 
N/P  en  la  vegetación  vienen  determinadas  por  la  composición  de  las  especies 
vegetales y los factores que controlan la disponibilidad, la absorción y la pérdida 
de nutrientes (GÜSEWELL, 2004).

 

En los  ecosistemas mediterráneos,  el  fósforo (P)  suele ser más limitante que el 
nitrógeno (N) para la vegetación (Du et al., 2020; Adamo et al., 2021), lo que lleva a 
las  plantas  a  invertir  más  recursos  en  la  absorción  de  P  bajo  condiciones  de 
escasez  (Simard  et  al.,  2012).  Sin  embargo,  el  pastoreo  no  siempre  afecta  esta 
absorción (Frank, 2008), y la influencia de los ungulados varía según el nutriente 
(Sitters  &  Andriuzzi,  2019).  El  potasio  (K),  aunque  abundante  en  la  Tierra,  no 
siempre  está  disponible  para  las  plantas  debido  a  su  forma  química  (Haro  & 
Benito,  2019).  Su  concentración  puede  aumentar  en  zonas  pastoreadas  por 
acumulación derivada del  pisoteo y los excrementos (Zarekia et al.,  2012),  y su 
disponibilidad puede reducir la herbivoría (Warren et al.,  1999). En rodales con 
baja  densidad de ciervos,  la  mayor absorción de K podría  deberse a  la  menor 
actividad de ungulados. No obstante, buena parte del P y K ingerido por los ciervos 
vuelve al suelo vía excrementos (Assmann et al., 2017).La exclusión del pastoreo 
mejora propiedades del suelo como la disponibilidad de K, P, N y materia orgánica 
(SIGCHA  et  al.,  2018).  La  materia  orgánica  es  mayor  en  rodales  con  baja  o 
moderada densidad de ciervos,  posiblemente por mayor caída de  hojarasca,  la 
principal fuente de carbono orgánico en suelos forestales (ZHANG et al., 2008). Esta 
hojarasca es clave en el ciclo del carbono y del nitrógeno (MIAO et al., 2019). En 
estos rodales predominaron coníferas y especies menos palatables. Las coníferas, 
con hojarasca más recalcitrante, tienden a acumular más materia orgánica con el 
tiempo  (RAMIREZ  et  al.,  2021),  y  aunque  producen  menos  biomasa  que  las 
frondosas (RAMIREZ et al., 2018), son menos afectadas por los ungulados.

   
6.Conclusiones

     El uso intensivo del hábitat por parte de los ciervos, especialmente en áreas 
dominadas por Quercus, ha favorecido un ambiente saprófito, posiblemente por el 
aumento  de  excrementos,  la  calidad  de  la  hojarasca  y  la  facilidad  de 
descomposición  de  las  especies  de  frondosas  frente  a  la  de  coníferas.  Las 
comunidades de hongos MA sólo se vieron afectadas por la presencia de ciervos, 
mientras que la riqueza de hongos ECM fue mayor en zonas con baja presión de 
ciervos  y  mayor  altitud.  Los  hongos  endófitos  y  liquenizados  fueron  más 
abundantes  en  A.  unedo,  probablemente  por  su  menor  palatabilidad  y  mayor 
elevación, limitando la presencia de ungulados. El pH del suelo fue más alto en 
áreas con presión moderada o alta de ciervos, posiblemente por el aumento de 
materia orgánica y nutrientes, aunque en zonas con presión baja a moderada, esta 
influencia  no  se  detectó;  sin  embargo,  las  comunidades  fúngicas  sí  se 
correlacionaron con N,  P,  K y  materia orgánica.  No se  encontraron diferencias 
entre  las  zonas  valladas  y  las  no  valladas,  quizá  por  el  corto  tiempo desde  el 
vallado (3 meses) y el periodo de inactividad invernal.  Al no encontrarse un efecto 
significativo del vallado sobre las comunidades fúngicas del suelo nos es imposible 
sugerir una estrategia de gestión sin futuros estudios mas profundos que evalúen 
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su efecto sobre los bosques mediterráneos.
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