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Resumen 

Los incendios forestales constituyen uno de los principales problemas de los bosques 

mediterráneos. Mientras que se conoce bien la evolución de la vegetación tras un incendio, no 

así aquella de las comunidades fúngicas. 

 

El objetivo de este trabajo fue estudiar la evolución post-incendio de la comunidad fúngica de 

una masa forestal de Pinus nigra en el norte de España. 

 

Se recolectaron, identificaron y pesaron todos los carpóforos observados uno y cinco años 

después de los incendios, así como en una zona no quemada. Posteriormente se analizaron 

valores de diversidad y productividad. 

 

La producción y riqueza de las especies micorrícicas y comestibles disminuyó fuertemente justo 

después del fuego, pero se apreciaron pocas diferencias entre las zonas quemadas hace cinco 

años y las no quemadas. La composición de las comunidades fúngicas estuvo correlacionada con 

las sucesivas etapas post-incendio, de forma paralela a la evolución de la vegetación. Algunas 

especies de hongos aparecieron de forma exclusiva ligadas a las principales especies 

hospedadoras i.e. Pinus, Quercus y Cistus. 

 

Promover una mezcla de especies hospedantes durante la implantación de la nueva masa 

forestal después del fuego, podría resultar en una prometedora recuperación de las 

comunidades fúngicas asociadas, añadiendo un valor ecológico extra a estos bosques. 
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1. Introducción 

 

Los incendios forestales están considerados uno de los principales problemas de los 

bosques mediterráneos y además uno de los principales factores que modelizan el paisaje 

(KEELEY ET AL., 2011). Los incendios forestales no sólo afectan fuertemente a la vegetación, sino 

que también perturban sus comunidades fúngicas asociadas (BASTIAS ET AL., 2006). Un cambio 

drástico en las condiciones ecológicas debido al fuego provoca el inicio de la sucesión fúngica 

(VISSER, 1995). Los patrones de sucesión fúngica son, en parte, el resultado del desigual impacto 

que los incendios forestales causan en las diferentes especies fúngicas. Por ejemplo, algunos 

hongos saprófitos y/o pirófitos resultan beneficiados ya que las nuevas condiciones ecológicas 

favorecen su reproducción y crecimiento (GASSIBE ET AL., 2011). Sin embargo, otras especies 

(principalmente micorrícicas) sufren mayormente las consecuencias negativas dada la 

destrucción de su hospedante (LONGO ET AL., 2011). 

 

Se cree que la alta resiliencia de los ecosistemas mediterráneos (BRADSHAW ET AL., 2011) se 

debe en parte a la presencia de propágulos micorrícicos en el suelo (IZZO ET AL., 2006; BUSCARDO 

ET AL., 2012). Este efecto positivo está fuertemente condicionado por la presencia de especies 

pioneras puente, que actúan como depósitos de estos propágulos en el suelo (HERNÁNDEZ-

RODRÍGUEZ ET AL., 2013). Algunos ejemplos son las especies Quercus spp. y Cistus spp., 



ampliamente distribuidas como sotobosque en masas de Pinus spp. (MORENO & OECHEL, 1994; 

COMANDINI ET AL., 2006) A pesar de lo extendidos que están estos ecosistemas forestales, poco se 

conoce de la influencia de las especies hospedantes que aparecen como sotobosque en la 

sucesión fúngica después de un incendio forestal. 

 

2. Objetivos 

 

El objetivo general de este estudio fue evaluar los cambios en producciones fúngicas 

unidos a la sucesión de la vegetación bajo una masa repoblada de P. nigra afectada 

repetidamente por el fuego. Los objetivos específicos fueron: (1) analizar y comparar la riqueza 

fúngica en dos zonas quemadas, uno y cinco años después del fuego, así como en un área no 

quemada; (2) analizar la producción fúngica de acuerdo al modo nutricional de vida (saprófito o 

micorrícico); (3) evaluar la composición de taxones después del fuego y de acuerdo a los 

hospedantes. 

 

3. Metodología 

 

Zona de estudio 

 

La zona de estudio se localizó en La Valdavia (Palencia, España). Nuestro estudio se situó 

en una masa representativa de P. nigra subsp. austriaca de 50 años, donde Quercus pyrenaica 

se encontraba como sotobosque a baja frecuencia. 

 

Dos incendios forestales afectaron dos áreas cercanas (no solapadas) dentro de la masa. 

El primer incendio tuvo lugar en 2002 (118.03 ha quemadas). Todos los pinos fueron 

fuertemente afectados, por lo que la zona fue reforestada con Pinus nigra subsp. salzmannii. 

Durante el verano de 2006, un segundo incendio tuvo lugar en una zona cercana, afectando 

135.37 ha. Como en el primer incendio, la zona fue reforestada con P. nigra subsp. salzmanni. 

En ambos casos, poco después de la reforestación, Cistus laurifolius rápidamente se expandió 

bajo toda la masa de P. nigra. En el momento de recolección de datos en 2007, hubo tres zonas 

claramente diferenciadas: (1) Zona no quemada (UB): formada por una masa de P. nigra subsp. 

austriaca, con algunos rebrotes de Q. pyrenaica y algunos individuos dispersos de C. laurifolius; 

(2) Zona quemada hace 5 años (B02): compuesta por P. nigra subsp. salzmanni de cinco años de 

edad, con una fracción de cabida cubierta alrededor de 65-70%, algún individuo de Q. pyrenaica 

y abundante C. laurifolius; (3) Zona quemada hace un año (B06): formada por P. nigra subsp. 

salzmanni recientemente reforestado, un estrato de plántulas de C. laurifolius y rebrotes de Q. 

pyrenaica. 

 

Diseño experimental 

 

Se establecieron tres parcelas de 2x50 m en cada zona (UB, B02, B06). Se recogieron 

sistemáticamente todos los carpóforos encontrados dentro de los límites de las parcelas, desde 

octubre a diciembre de 2007. Los muestreos se llevaron a cabo una vez a la semana. Los 

carpóforos se recogieron, se identificaron y se pesaron en fresco (kg ha-1). Posteriormente las 

muestras se introdujeron en una secadora a 35ºC hasta llegar a peso constante y se pesaron en 

seco. Los carpóforos fueron identificados al nivel de especie siempre que fue posible. Algunos 

ejemplares solo fueron identificados a nivel de género. Los taxones se agruparon de acuerdo a 

las siguientes categorías: saprófitos/micorrícicos, comestible/no comestible. 

 

Análisis de datos 

 

La riqueza (número de taxones) y la producción en peso fresco fueron analizadas para 

ambos modos nutricionales y comestibilidad para cada zona. Se realizó un análisis mediante 

modelos mixtos con el software SAS/STAT. Para ello utilizamos el siguiente modelo: yi = f(x1, x2,…, 

xn) + εi 

 



Donde yi es la variable dependiente (producción de peso fresco y riqueza); x1,…,xn son 

predictores categóricos fijos (tiempo después del fuego, comestibilidad y modo nutricional), y εi 

es el residual, teniendo en cuenta las variaciones heterogéneas a través de diferentes niveles de 

comestibilidad y modo nutricional. Las medias fueron comparadas mediante tests LSD Fisher 

(P<0,05). Los datos de peso fresco fueron transformados a logaritmo con el fin de cumplir los 

supuestos de normalidad. Con el fin de testar las diferencias en composición específica de 

especies y abundancia entre zonas con diferentes etapas de sucesión, se realizó un análisis DCA 

(Detrended Correspondence Analysis) con el peso seco como variable respuesta con el software 

CANOCO. El análisis se realizó para el conjunto de todos los datos (91 especies y 9 parcelas).  

 

4. Resultados 

 

Al final de la temporada de estudio, se recolectaron un total de 1924 carpóforos, y se 

clasificaron en un total de 91 taxones. La identificación a nivel especie no fue posible para todos 

los taxones. 

 

La riqueza fúngica de cada zona creció de acuerdo a la etapa sucesional de la vegetación. 

La riqueza más baja fue registrada un año después del fuego, mostrando diferencias 

significativas respecto a cinco años después del fuego (P=0,002) y las zonas sin quemar 

(P<0,001). La riqueza también fue significativamente diferente cinco años después del fuego y 

las parcelas no quemadas (P=0,010) (Tabla 1). 

 

La riqueza de especies micorrícicas también se vio significativamente afectada por el 

fuego. Se observaron valores más bajos en las parcelas quemadas hacia un año comparadas con 

las parcelas no quemadas (P=0,002). Sin embargo, cinco años después del incendio se 

recogieron cinco veces más de taxones micorrícicos (P=0,003) que en las parcelas quemadas 

hacía un año, mientras que no se apreciaron diferencias respecto a las parcelas no quemadas. 

Del mismo modo, los taxones saprófitos también se vieron negativamente afectados en 

comparación con las parcelas no quemadas (P<0,001) pero, en este caso también se observaron 

diferencias entre las parcelas quemadas hacia cinco años y las no quemadas (P=0,006) (Tabla 

1). 

 

4.1. Producción media de carpóforos en peso fresco de acuerdo al modo nutricional y 

comestibilidad 

 

Las parcelas no quemadas tuvieron una producción media en peso fresco de 134,14 kg ha-

1, 109,21 kg ha-1 fueron recogidos cinco años después del fuego y 36,36 kg ha-1 un año después 

del fuego.  

Cuando se consideran por separado cada uno de los modelos nutricionales, se evidencia 

un incremento de la producción micorrícica a lo largo del tiempo después del incendio. Una 

producción prácticamente nula se registró en las parcelas quemadas hacía un año (1,1 kg ha-1), 

mostrando diferencias significativas respecto a la producción en las parcelas quemadas hacía 

cinco años (44,1 kg ha-1) (P=0,040) y las parcelas no quemadas (89,5 kg ha-1) (P=0,002). Los 

taxones saprófitos mostraron un patrón claramente diferente. El peso fresco medio recogido en 

las parcelas quemadas hacía un año, en las quemadas hacía cinco años, y en las no quemadas 

fue 35,3 kg ha-1, 65,1 kg ha-1 y 44,7 kg ha-1 respectivamente. No se apreciaron diferencias 

significativas entre parcelas. 

 

La producción media más alta considerando el peso fresco de las especies comestibles se 

recogió en las parcelas quemadas hacía 5 años, con una producción de 77,5 kg ha-1, aunque no 

se observaron diferencias significativas respecto a las parcelas no quemadas (52,7 kg ha-1). La 

producción más baja se encontró en las parcelas quemadas hacía un año, decreciendo a 1,6 kg 

ha-1 y significativamente diferente de las parcelas quemadas (P=0,020) y las quemadas hacía 

cinco años (P=0,004). 

 

4.2. Composición taxonómica después del fuego y de acuerdo a hospedantes dominantes 



 

En cuanto a las asociaciones multi-especies, se observaron diferentes composiciones 

específicas. De acuerdo a nuestro análisis DCA, se observó una gran variabilidad entre áreas en 

términos de composición fúngica de especies, explicada por el gradiente asociado al eje 

principal. Las asociaciones de comunidades fúngicas fueron analizadas de acuerdo a diferentes 

criterios. De acuerdo a la etapa sucesional, nuestros resultados mostraron una agrupación de 

taxones específicos alrededor de tres áreas diferentes (UB, B02, B06). Interesantemente, 

taxones pirófitos, como Pholiota carbonaria o Tyromices sp. fructificaron solamente en las 

parcelas quemadas hacía un año, mientras que los taxones pertenecientes a etapas maduras, 

como Russula albonigra y Tricholoma saponaceum, aparecieron solamente en las parcelas no 

quemadas. Además, hubo taxones que fructificaron de forma indiferente en varias etapas de la 

sucesión, como Inocybe sp., Lactarius chrysorrheus y Lycoperdon pyriforme. Atendiendo a las 

especies hospedantes, algunas especies fructificaron exclusivamente formando simbiosis con 

Cistus laurifolius, P. nigra o Q. pyrenaica. 

 

5. Discusión 

 

Un total de 91 taxones fúngicos se recolectaron en una única temporada. Otros estudios 

también reportaron una alta riqueza fúngica en masas de Pinus sp. y en una sola temporada 

otoñal: 49 taxones en una masa reforestada de 50 años de edad (ORIA-DE-RUEDA ET AL., 2010) y 

39 taxones en un ecosistema mediterráneo dominado por Pinus pinaster (MARTIN-PINTO ET AL., 

2006). En comparación, nuestros resultados muestran una riqueza fúngica más alta, 

probablemente debido a la interacción entre el estado sucesional después del incendio y la 

composición de la vegetación.  

 

Los incendios forestales suelen tener efectos a corto y largo plazo en las comunidades 

fúngicas (KURTH ET AL., 2013). Como efecto a corto plazo, los incendios forestales causan una 

reducción en la riqueza (OLSSON & JONSSON, 2010; KUTORGA ET AL., 2012). Esto fue observado 

también en nuestro estudio, donde se observaron 59 especies en las parcelas no quemadas 

frente a 13 taxones en las parcelas quemadas hacía un año. 

 

Atendiendo al modo nutricional, se registraron también diferencias entre la riqueza de 

especies micorrícicas en las parcelas no quemadas (23 taxones) y las quemadas hacía un año (5 

taxones). Esto es también un resultado bastante común (DURALL ET AL., 1999; GROGAN ET AL., 

2000; OLSSON & JONSSON, 2010; BUÉE ET AL., 2011; KUTORGA ET AL., 2012), explicado por la fuerte 

dependencia de los hongos ectomicorrícicos con su hospedante (TORRES & HONRUBIA, 1997; 

DAHLBERG, 2002). Sin embargo, es bastante sorprendente que algunas especies micorrícicas 

fructificaron inmediatamente después del fuego. Esto quizás puede ser explicado por una 

estrategia de supervivencia consistente en la formación de estructuras de resistencia como 

ápices infectados, esclerocios o esporas resistentes (GROGAN ET AL., 2000; CARNEY & BASTIAS, 

2007).  

 

La riqueza de especies saprófitas mostró una tendencia positiva asociada a etapas 

sucesionales más maduras. Esto podría ser debido a un incremento en la complejidad del 

sistema, con árboles maduros potenciando el contenido de materia orgánica en los bosques (EGLI 

ET AL., 2010).  

 

5.1. Producción media de carpóforos en peso fresco atendiendo al modo nutricional y 

comestibilidad. 

 

La producción media de carpóforos en peso fresco fue similar la obtenida por SHUBIN 

(1988), más alta que la obtenida por BONET ET AL. (2010) y más baja que la citada por MARTIN-

PINTO ET AL. (2006); GASSIBE ET AL. (2011). La producción de carpóforos es muy irregular en 

diferentes masas de pino, dependiendo de diferentes factores como la especie arbórea 

hospedante (ISHIDA ET AL., 2007), edad de la masa (FERNÁNDEZ-TOIRÁN ET AL., 2006), orientación, 

condiciones microclimáticas (HERNÁNDEZ-RODRÍGUEZ ET AL., 2013) o suelo (NORDÉN ET AL., 2004; 



KENNEDY & PEAY, 2007). Por lo tanto, un análisis multi-variante sería mucho más útil que estudios 

individuales a la hora de aportar luz sobre los múltiples factores de los que depende la 

producción de carpóforos. 

 

La producción en peso fresco de taxones comestibles deseables, es decir, aquellos con 

algún valor de mercado, fue 131,4 kg ha-1, como referencia, nuestros resultados están por 

debajo de aquellos obtenidos por ORIA-DE-RUEDA ET AL. (2010), con 294,8 kg ha-1 en un bosque de 

Pinus pinaster, pero similares a aquellos obtenidos por SHUBIN (1988) que recolectó 153 kg ha-1 

en una masa de Pinus sylvestris. Cabe destacar que la producción de taxones comestibles cinco 

años después del fuego fue similar a la de las áreas no quemadas, sugiriendo una rápida 

recuperación post-fuego. 

 

5.2. Composición de taxones después del fuego y atendiendo a las especies arbóreas 

dominantes 

 

Las perturbaciones causadas por los incendios forestales modifican las interacciones 

competitivas entre diferentes especies de hongos y conlleva la colonización de nuevas especies 

hospedantes (GROGAN ET AL., 2000; BUSCARDO ET AL., 2009). Durante etapas sucesionales 

tempranas post-fuego, los hongos xero-tolerantes y estimulados por el calor son favorecidos en 

relación con otras especies (MCMULLAN-FISHER ET AL., 2002; ROBINSON ET AL., 2008; RUTIGLIANO ET 

AL., 2013). Estas especies se pueden encontrar hasta 4-6 años después del incendio. Nuestros 

resultados obtenidos en las parcelas quemadas hacía cinco años coinciden con las 

observaciones de estudios previos (FERNÁNDEZ-TOIRÁN ET AL., 2006; KUTORGA ET AL., 2012), donde 

las especies pioneras desaparecieron indicando el final de una etapa de sucesión inicial post-

fuego. 

 

Cuarenta de los 59 taxones recogidos en las parcelas no quemadas fueron solamente 

encontradas allí. Dentro de este grupo las especies pertenecientes a los géneros Cystoderma y 

Lepista han sido citadas como especies de etapas tardías (GASSIBE ET AL., 2011). También 

encontramos especies que aparecieron en todos los tratamientos antes y después del fuego. 

Este fue el caso de Hypholoma fasciculare, Laccaria laccata y Stereum hirsutum. Estos pueden 

ser considerados como especies de múltiples etapas, fructificando en etapas de sucesión 

tempranas y permaneciendo también en masas maduras (VISSER, 1995). 

 

Además de los efectos de la edad, el cambio en la composición de especies durante la 

sucesión fúngica de parcelas no quemadas a parcelas quemadas pudo ser debido a la 

vegetación presente en cada zona. Se detectaron algunas especies formando simbiosis 

exclusivamente con o C. laurifolius, P. nigra o Q. pyrenaica. También encontramos varios taxones 

fúngicos asociados exclusivamente con Cistus, como Hebeloma cistophilum, Lactarius 

tesquorum, Leccinum corsicum (COMANDINI ET AL., 2006). Todas estas especies no fructificaron en 

las áreas no quemadas donde solo permanecieron muy pocos ejemplares de C. laurifolius. 

También recogimos otros taxones asociados o con Pinus (Hygrophorus hypothejus, Suillus 

granulatus y S. luteus) o con Quercus (Amanita phalloides, Hygrophorus arbustivus y Russula 

virescens). En las parcelas no quemadas donde Pinus fue la especie predominante, solo 

fructificaron taxones asociados exclusivamente con Pinus. Las especies específicas de Quercus 

aparecieron en las parcelas quemadas hacía uno y cinco años, donde los rebrotes de Quercus 

fueron frecuentes. 

 

Por último, encontramos algunas especies micorrícicas que fueron capaces de asociarse 

tanto con Cistus como con Pinus. Fue el caso de L. laccata, Paxilus involutus, Rhizopogon 

roseolus, T. saponaceum, T. terreum y Xerocomus ferrugineus (MORENO ET AL., 2003; HERNÁNDEZ-

RODRÍGUEZ ET AL., 2013). Las especies mencionadas aparecen principalmente en las parcelas 

quemadas hacía cinco años donde los géneros Cistus y Pinus co-ocurren. Esto resalta el papel 

ecológico clave que las especies de Cistus podrían jugar en la recuperación post-fuego de masas 

arbóreas. De hecho, los arbustos pueden facilitar el establecimiento de una red ectomicorrícica 

después del reemplazamiento de una masa por el fuego (KIPFER ET AL., 2011) y también pueden 



actuar como especies puente entre las especies fúngicas anteriores al fuego y las emergentes 

después del fuego (BUSCARDO ET AL., 2011). 

 

Una observación destacable de nuestro estudio fue la relativamente alta riqueza de 

especies, así como las producciones de carpóforos comestibles registradas poco después de la 

reforestación. Esto resalta el interesante papel ecológico de los bosques donde diferentes 

especies hospedantes co-ocurren. Destacamos la relevancia del estudio de las interacciones 

planta-hongo en etapas de crecimiento tempranas, donde justo después del fuego se produce un 

rápido rebrote o germinación de especies pioneras. En base a los resultados de este estudio, los 

gestores forestales podrían considerar dejar alguna de vegetación pionera existente, durante la 

reforestación de áreas quemadas. La variedad de hospedantes en momentos iniciales podría 

contribuir a un ecosistema más complejo y resiliente, no solo en términos de diversidad fúngica, 

sino también como un efecto indirecto sobre el ecosistema. 
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Tabla 1.Riqueza total (número de taxones) recolectados en las tres áreas de estudio y 

clasificados en micorrícicos/saprófitos y comestibles/no comestibles 

Grupos de 

especies 

B06 B02 UB Total 

Micorrícicos 5a 25b 23b 43 

Saprófitos 8a 19b 36c 48 

Comestibles 4a 21b 25b 41 

No comestibles 9a 23b 34c 50 



 

 

 

 

 

 

 

 

Total 13a 44b 59c  

B06: Áreas quemadas en 2006; B02: Áreas quemadas en 2002; UB: Áreas no quemadas. 

Valores con la misma letra no son significativamente diferentes (LSD Fisher Test; P<0,05) 


