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El “siempreverde” (Ligustrum lucidum), ¿Altera la composición 
de las comunidades de hongos micorrícicos arbusculares en el 

Chaco Serrano?
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RESUMEN. Las invasiones biológicas representan una gran amenaza para la biodiversidad y la integridad de los 
ecosistemas dado que alteran las comunidades bióticas. Entre las comunidades bióticas del suelo se destacan 
los hongos micorrícicos arbusculares (HMA), que establecen asociaciones simbióticas con la mayoría de las 
plantas terrestres. Las especies de HMA no responden del mismo modo a los cambios ambientales, por lo que 
se propuso la existencia de grupos de especies de HMA con estrategias ecológicas compartidas (ruderales, 
competidoras y estrés tolerantes). Las plantas invasoras son capaces de alterar las comunidades de HMA 
para su propio beneficio. Este podría ser el caso del “siempreverde” (Ligustrum lucidum), un árbol asiático que 
invade numerosos sectores de la Argentina y forma, en algunas zonas, bosques monoespecíficos densos. En este 
estudio se compararon las comunidades de esporas de HMA entre bosques monoespecíficos de siempreverde 
y bosques chaqueños serranos nativos. Se seleccionaron 6 áreas con ambos tipos de bosque. De cada área se 
tomaron muestras de suelo, a las que se les midieron características físico-químicas y se les extrajeron las 
esporas de HMA. De acuerdo con lo esperado, la composición de las comunidades de esporas de estos bosques 
monoespecíficos fue diferente a la presente en suelos de bosques nativos. La riqueza de morfoespecies de 
esporas de HMA no mostró diferencias entre ambos tipos de bosque, pero la abundancia total fue mayor en 
los suelos de bosque de siempreverde, que presentan un mayor número de esporas de especies ruderales. Este 
estudio provee evidencia que sugiere que la expansión del siempreverde altera las comunidades de esporas 
de HMA y algunas propiedades químicas del suelo. Estos cambios posiblemente sean parte del mecanismo 
que promueve la formación de bosques monoespecíficos.

[Palabras clave: planta invasora leñosa, grupos funcionales de hongos, propiedades del suelo, simbiosis]

ABSTRACT. Does the “Glossy privet” (Ligustrum lucidum) alter the composition of the arbuscular mycorrhizal 
fungal communities in the Chaco Serrano? Biological invasions represent a major threat to biodiversity 
and the integrity of ecosystems, since they generate alterations in biotic communities. Among the biotic soil 
communities, arbuscular mycorrhizal fungi (AMF) are a major component establishing symbiotic associations 
with the majority of land plants. The HMA species do not respond in the same way to environmental changes; 
so, the existence of groups of HMA species with shared ecological strategies (ruderals, competitors and stress-
tolerants) was proposed. Invasive plants are capable of altering AMF communities for their own benefit. This 
could be the case of the “glossy privet” (Ligustrum lucidum), an Asian tree that invades important areas of 
Argentina and forms dense monospecific stands in certain locations. In this study, the HMA spore communities 
were compared between glossy privet monospecific forests and native Chaco Serrano forests. Six areas were 
selected with both types of forest. We obtained soil samples from which AMF spores were extracted and 
physicochemical properties were measured. As expected, the spore community composition differed between 
monospecific glossy privet stands and native forests. The HMA spore richness did not differ between both 
types of forest but the total abundance was higher in glossy privet stands that show a higher spore abundance 
of ruderal AMF species. This study provides evidence that suggests that L. lucidum expansion alters certain 
soil chemical properties and HMA spore communities. These changes may feedback on glossy privet growth 
and promote the formation of monospecific stands.

[Keywords: woody invasive plant, fungal functional groups, soil properties, symbiosis]
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INTRODUCCIÓN

Las invasiones biológicas constituyen 
una de las amenazas más importantes 
para la biodiversidad y la integridad de 
los ecosistemas a nivel mundial (Sala et al. 
2000). El establecimiento y la expansión de 
las poblaciones de plantas invasoras —en 
especial los árboles invasores (Richardson 
et al. 2014)— provoca alteraciones en las 
comunidades bióticas, tanto por encima 
como por debajo de la superficie del suelo, 
y sobre los procesos ecosistémicos. Estos 
impactos dependen de las características de la 
especie invasora y del ecosistema invadido, y 
pueden, a su vez, repercutir sobre los servicios 
ecosistémicos (Pyšek et al. 2012; Castro-Díez 
et al. 2019).

Entre las comunidades bióticas del suelo se 
destacan los hongos micorrícicos arbusculares 
(HMA), ya que establecen relaciones 
simbióticas con la mayoría de las plantas 
terrestres a nivel de sus raíces. Es probable 
que esta interacción constituya la relación 
simbiótica más extendida y ecológicamente 
importante del planeta (Fitter 2005; Smith and 
Read 2008). A cambio de carbono proveniente 
de la fotosíntesis, los simbiontes fúngicos 
facilitan el acceso a nutrientes a las plantas 
(sobre todo, fósforo) y proveen protección 
contra patógenos, entre otros beneficios. 
Como resultado de la interacción, los HMA 
suelen promover el crecimiento de las plantas 
hospedadoras (Smith and Read 2008).

A diferencia de lo que ocurre con otro tipo de 
simbiosis micorrícica como las ectomicorrizas 
(e.g., Moyano et al. 2020), tradicionalmente se 
acepta que la interacción HMA-planta es de 
tipo generalista. Por esta razón, se propuso 
que las especies exóticas pueden establecer 
asociaciones y beneficiarse de las comunidades 
de HMA nativas en los ecosistemas que 
invaden. En este sentido, la interacción 
con simbiontes generalistas y cosmopolitas 
constituye una estrategia mediante la cual las 
plantas pueden establecer poblaciones estables 
en regiones que se encuentran fuera de su 
área de distribución (Richardson et al. 2000; 
Núñez and Dickie 2014). No obstante, hay 
evidencia que muestra que las interacciones 
planta-HMA no se establecen al azar, sino que 
existe cierta selectividad entre los simbiontes 
(e.g., Eom et al. 2000; Helgason et al. 2002; 
Lovelock et al. 2003; Davison et al. 2011; Yang 
et al. 2012; Guisande-Collazo et al. 2016) y que 
el resultado de la simbiosis depende de la 
identidad de las especies vegetales y fúngicas, 

así como de las estrategias ecológicas de los 
simbiontes (Scheublin et al. 2007; Sikes et al. 
2009; Chagnon et al. 2013; Yang et al. 2016; 
Urcelay et al. 2019). 

Hay estudios que sugieren que las plantas 
son capaces de detectar, discriminar y 
recompensar con carbohidratos al simbionte 
fúngico más eficiente (Bever et al. 2009; Kiers 
et al. 2011). De este modo, el desarrollo de 
algunas especies de HMA “eficientes” puede 
promover el crecimiento y nutrición de especies 
de plantas que se convierten en dominantes de 
la comunidad vegetal (Reinhart and Callaway 
2006). Esta retroalimentación positiva sería 
uno de los posibles mecanismos a través del 
cual las plantas invasoras se expanden en los 
ecosistemas que invaden (Zhang et al. 2010). 

En estudios a campo se observó que las 
comunidades de HMA pueden ser resilientes 
frente a ciertos disturbios y resistentes a la 
remoción de algunos grupos funcionales de 
plantas (e.g., Urcelay et al. 2009). No obstante, 
cuando se comparan comunidades de plantas 
contrastantes en términos de diversidad, se 
suelen observar cambios en la diversidad de 
HMA (Burrows and Pfleger 2002). Además, 
se observó una relación positiva entre la 
riqueza de plantas y la de HMA (Hiiesalu 
et al. 2014). En la misma línea, los bosques 
monoespecíficos suelen albergar una menor 
diversidad y abundancia de esporas de HMA 
que los bosques mixtos; es decir, aquellos 
que cuentan con varias especies arbóreas 
(Sharmah and Jha 2014). Tal podría ser el 
efecto de ciertas especies invasoras que forman 
bosques monoespecíficos en las regiones que 
invaden. De hecho, se ha observado que 
las plantas invasoras pueden promover el 
desarrollo de algunos HMA más beneficiosos 
e incrementar la abundancia de esporas en el 
suelo (Greipsson and DiTommaso 2006).

Las especies de HMA no responden del 
mismo modo a los cambios ambientales. 
En este sentido, se propuso la existencia de 
grupos de especies de HMA con estrategias 
ecológicas compartidas (Chagnon et al. 
2013). Por ejemplo, las especies de los 
clados Glomeraceae, Claroideoglomeraceae, 
Pacisporaceae, Diversisporaceae y 
Archaeosporaceae tendrían una estrategia 
ruderal (sensu Grime 1977), caracterizada por 
alta tasa de crecimiento, alta colonización 
intra-radical, producción temprana de 
esporas y baja densidad de hifas en el suelo 
(Maherali and Klironomos 2007). Existe 
evidencia que muestra que estas especies 
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ruderales suelen ser generalistas en relación 
a los hospedadores y resistentes o capaces de 
recuperarse rápidamente frente a cambios en 
las comunidades vegetales y modificaciones en 
parámetros químicos del suelo (van der Heyde 
et al. 2017). Más aun, en ecosistemas del centro 
y sur de Argentina se ha observado que los 
clados Glomeraceae, Claroideoglomeraceae 
y Pacisporaceae no son afectadas por los 
disturbios tales como el fuego, el pastoreo 
y la fragmentación de bosques (Longo et al. 
2016; Dudinszky et al. 2019). En cambio, a 
las especies pertenecientes a Gigasporaceae 
se les asigna una estrategia competidora, 
caracterizada por producir micelio extra-
radical extenso con mayor capacidad de 
exploración del suelo y solubilización de P 
(Chagnon et al. 2013). A su vez, las especies de 
Acaulosporaceae son consideradas tolerantes 
al estrés con bajas tasas de crecimiento, micelio 
durable, resistencia a la acidez y a las bajas 
temperaturas. Debido a estos caracteres, estos 
últimos dos grupos funcionales son poco 
tolerantes a los disturbios y a cambios en la 
composición de especies vegetales (Longo et 
al. 2016; van der Heyde et al. 2017; Dudinszky 
et al. 2019). 

Las comunidades vegetales de las montañas 
del centro de la Argentina están constituidas 
principalmente por bosques mixtos 
correspondientes al  Distrito  Chaqueño 
Serrano. La gran mayoría de las especies 
vegetales de estos bosques forman micorrizas 
arbusculares (Fracchia et al. 2009; Tecco et al. 
2013). Sectores relevantes de estas montañas 
fueron ocupados por el siempreverde 
(Ligustrum lucidum), una especie arbórea 
de origen asiático invasora en el centro y 
norte argentino. Como la mayoría de las 
especies leñosas nativas, esta leñosa invasora 
establece relaciones simbióticas con hongos 
micorrícicos arbusculares (Tecco et al. 2013). 
En los ecosistemas montañosos del centro de 
la Argentina, su área de distribución aumentó 
drásticamente en los últimos años (Gavier-
Pizarro et al. 2012), y en varios sectores forma 
bosques monoespecíficos densos (Hoyos et 
al. 2010). Hay estudios que muestran que los 
bosques de siempreverde tienen el potencial 
de afectar la composición de hongos saprófitos 
(Fernández et al. 2017) y las propiedades 
químicas y la descomposición de la broza 
(Aragón et al. 2014a y b; Furey et al. 2014). Sin 
embargo, se desconoce el impacto que pueden 
tener estos bosques sobre las comunidades 
bióticas del suelo, en particular los HMA.

En este estudio se examinó y comparó la 
estructura de las comunidades de esporas 
de HMA (diversidad morfotaxonómica y 
funcional entre bosques monoespecíficos de 
siempreverde y bosques nativos). Debido 
a que los procesos de invasión por plantas 
pueden afectar las propiedades físico-químicas 
del suelo (Ehrenfeld 2010) y que éstas pueden 
influir en la composición de HMA, se midieron 
las propiedades químicas de los suelos y se 
determinó la clase textural.

En base a lo expuesto, es razonable postular 
que la presencia de plantas exóticas invasoras 
que forman bosques monoespecíficos 
promoverá cambios en las comunidades 
bióticas del suelo y particularmente una 
disminución en la riqueza de HMA. Se 
predice que a) las comunidades de esporas 
de HMA en bosques monoespecíficos de 
siempreverde serán menos diversas que las de 
bosques nativos; b) las esporas pertenecientes 
a familias con estrategia ruderal serán más 
abundantes mientras que las pertenecientes 
a familias con estrategia competidora y estrés 
tolerante serán menos abundantes en los 
bosques monoespecíficos de siempreverde.

MATERIALES Y MÉTODOS

Área de estudio
El estudio se llevó a cabo en las serranías de 

la provincia de Córdoba correspondientes al 
distrito Serrano de la provincia fitogeográfica 
del Chaco (Cabrera 1976). Esta región se 
encuentra entre 500 y 1500 m s. n. m. (Lutti 
et al. 1979), las precipitaciones presentan una 
media anual de 750 mm y están concentradas 
en la temporada cálida (octubre a abril). Las 
temperaturas medias máximas y mínimas 
anuales oscilan entre los 26 °C y los 10 °C, 
respectivamente (Moglia and Giménez 
1998).

Se seleccionaron sitios que presentaron áreas 
muy próximas de bosques monoespecíficos de 
siempreverde y bosques nativos (Figura 1). 
Los nativos se caracterizan por la presencia 
de numerosas leñosas nativas, tales como la 
dominante Lithraea molleoides (Anacardiaceae) 
y otras como Zanthoxylum coco (Rutaceae), 
Celtis spp. (Celtidaceae), Schinus fasciculatus 
(Anacardiaceae), Vachellias sp. (Fabaceae), 
Condalia spp. (Rhamnaceae), Ruprechtia 
apetala (Polygonaceae), entre otras (Cabrera 
1976; Cabido and Zack 1999; Zeballos et al. 
2014). La fisonomía corresponde a la de un 



284                                                                        V BORDA ET AL                                              EFECTO DE LIGUSTRUM LUCIDUM EN HONGOS MICORRÍCICOS ARBUSCULARES                                      285Ecología Austral 30:282-294

bosque abierto a semicerrado, con estratos 
arbustivo y herbáceo (Estrabou 1983; Cabido 
and Zak 1999).

Diseño experimental

Se seleccionaron seis sitios; en cada uno 
de ellos se ubicaron dos bosques contiguos: 
nativo y monoespecífico de siempreverde. Los 
bosques de siempreverde (siempreverdales) 
se encuentran presentes en las Sierras de 
Córdoba desde su introducción en 1900 (Río 
and Achával 1904) y el área de distribución 
de éstos creció cincuenta veces en el período 
que va desde 1983 a 2006 (Gavier-Pizarro et 
al. 2012).

Entre el 9 y 16 de septiembre de 2017 se 
colectaron cinco muestras de suelo en cada 
una de las doce áreas de bosque (seis de 
siempreverdales y seis de nativos). Cada 
muestra se obtuvo de los 10 cm superficiales 
del suelo (removiendo previamente la 
hojarasca). En el caso de los bosques nativos, 
la muestra se tomó a 30 cm de la base de 
molle (L. molleoides), la especie arbórea más 

abundante del bosque serrano nativo, a los 
fines de estandarizar el muestreo y ajustar las 
comparaciones entre bosques a un muestreo 
similar bajo una misma especie; de igual modo 
se realizó en los siempreverdales, pero en la 
base de siempreverde. Para ambas especies se 
seleccionaron árboles de individuos adultos 
con un diámetro aproximado de al menos 
20 cm y separados entre sí por una distancia 
mínima de aproximadamente 3-4 m. Las cinco 
muestras tomadas en cada bosque fueron 
mezcladas para los análisis posteriores.

Propiedades físico-químicas de los suelos
En las muestras de suelo también se realizaron 

las siguientes determinaciones físico-químicas: 
materia orgánica (%), nitrógeno total (%), 
relación carbono/nitrógeno (C:N), nitrato 
(ppm), amoníaco (ppm), fósforo (ppm), pH, 
conductividad eléctrica y clase textural de los 
suelos de los dos tipos de bosque estudiados 
(Sparks 1996). Los análisis se realizaron en 
el Laboratorio edafológico de la Facultad 
de Agronomía (Universidad Nacional de 
Córdoba, Argentina).

Figura 1. Ubicación geográfica 
del área de estudio y los bosques 
muestreados. La escala de grises 
indica la elevación en m s. n. m.
Figure 1. Geographical location of 
study area and forests sampled. The 
gray scale indicates the elevation in 
m a. s. l.
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Caracterización de las comunidades de HMA
Para comparar las comunidades de HMA 

entre los bosques monoespecíficos de 
siempreverde y bosques nativos, de la mezcla 
de las cinco muestras tomadas en cada bosque 
se separaron dos porciones, una de 50 g de 
peso fresco y otra de 30 g de peso fresco. 
La porción de 30 g se secó en estufa hasta 
alcanzar peso seco constante, a fin de obtener 
la diferencia entre peso seco y peso fresco, ya 
que los datos obtenidos se expresan en valores 
de peso seco (cantidad de esporas por 100 g de 
peso seco). La porción de 50 g se utilizó para 
extraer y luego identificar la comunidad de 
esporas de HMA de cada una de las muestras 
de suelo siguiendo el protocolo propuesto por 
Brundrett et al. (1996). Las esporas fueron 
separadas y montadas en alcohol polivinílico 
(PVA) y PVA + Melzer, para su posterior 
identificación a nivel de especie —o en su 
defecto a nivel de género— y cuantificación 
mediante el uso de un microscopio óptico. La 
identificación se realizó en base a caracteres 
morfológicos microscópicos tales como 
tamaño, color, tipo de ornamentaciones de la 
pared, tipo de inserción de la hifa subtendida, 
forma de la misma, cantidad de paredes 
y láminas de estas. Para ello, se consultó 
información suministrada en la página del 
“International Culture Collection of Arbuscular 
and Vesicular-Arbuscular Mycorrhizal Fungi” 
(http://invam.caf.wvu.edu) y materiales 
depositados en el Herbario CORD. Se usaron 
las clasificaciones propuestas por Redecker 
et al. (2013) y Schüßler and Walker (2010) 
y los nombres se asignaron de acuerdo a la 
lista de especies de HMA que se actualizó 
en septiembre de 2018 en http://www.amf-
phylogeny.com. Se consideraron sólo aquellas 
esporas visualmente viables (turgentes y sin 
daño aparente).

Análisis de datos
Propiedades químicas de los suelos. 

Se utilizaron modelos lineales generales 
para determinar si existen diferencias en 
las variables químicas del suelo según el 
factor fijo “tipo de bosque” con dos niveles 
(siempreverdal y nativo).

Caracterización de las comunidades de 
HMA. Se construyeron curvas de rarefacción 
y de acumulación de especies para evaluar 
la profundidad del muestreo (Figura 6). 
Para analizar la variación de la comunidad 
de esporas de HMA en los distintos tipos 

de bosque se construyeron matrices de 
distancia basadas en disimilitud de Bray-
Curtis (proporciones) y Sorensen (presencia-
ausencia) utilizando la función vegdist (las 
especies raras fueron excluidas). Se analizó la 
variación en la composición de comunidades de 
esporas entre ambos tipos de bosque mediante 
un análisis de la varianza multivariado con 
permutaciones (PERMANOVA). Se controló 
la dispersión multivariada (i.e., análogo a la 
homogeneidad de varianza) de los grupos 
mediante la función betadisper (Anderson 
2006). Se llevó a cabo un escalamiento 
multidimensional no métrico (NMDS) para 
realizar un ordenamiento de los bosques 
según su composición de morfoespecies de 
esporas. A su vez se realizaron regresiones 
de las variables químicas del suelo con los 
dos ejes del NMDS. Todos los análisis se 
realizaron con el paquete vegan (Oksanen 
et al. 2019). Además, se realizó un análisis de 
especies indicadoras (Dufrene and Legendre 
1997) para cada tipo de bosque con el paquete 
labdsv (Roberts 2016).

Se utilizaron modelos lineales generales para 
analizar las diferencias entre la riqueza y la 
abundancia total según el factor fijo “tipo de 
bosque” (dos niveles). A su vez, utilizando los 
mismos modelos, se analizaron diferencias 
entre las abundancias de los tres grupos 
funcionales de morfoespecies encontradas 
en cada uno de los sitios para el factor “tipo 
de bosque”. Para establecer dichos grupos 
funcionales las familias de HMA fueron 
consideradas según la información provista 
en http://www.amf-phylogeny.com. El 
tamaño del bosque fue incluido en los modelos 
como covariable y luego se eligieron aquellos 
modelos estadísticos que presentaran un índice 
de AIC más bajo para analizar las variables 
mencionadas. Los análisis estadísticos se 
llevaron a cabo en R Coreteam (2019).

RESULTADOS

Variables físico-químicas de los suelos

De los parámetros químicos medidos, 
el amonio y el nitrato (marginalmente) 
fueron más altos en bosques nativos que en 
siempreverdales, mientras que el pH mostró 
valores marginalmente significativos más 
altos en siempreverdales (Tabla 1). En relación 
a las propiedades físicas, los suelos de los doce 
bosques muestreados correspondieron a la 
clase textural franco-arenosa.
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Caracterización de las comunidades de HMA
Se identificaron un total de seis mil 

quinientas sesenta esporas correspondientes 
a cincuenta y nueve morfoespecies de HMA. 
De estas, cincuenta y tres se asignaron a 
especies conocidas mientras que seis fueron 
identificadas a nivel genérico. Nueve 
morfoespecies raras (es decir aquellas que 
ocurrieron sólo una vez) fueron excluidas de 
los análisis de riqueza y composición.

La composición de las comunidades de 
esporas, considerando la abundancia relativa 
de las morfoespecies, fue diferente entre 
tipos de bosque (pseudo-F=2.99; P=0.03). Por 
el contrario, no se observaron diferencias al 
considerar presencia-ausencia (pseudo-F=1.19; 
P=0.31). El NMDS muestra claramente dos 
grupos (Figura 2). La conductividad eléctrica 
fue la única variable edáfica que mostró una 
relación significativa con la composición 
de las comunidades fúngicas (Figura 2). La 

dispersión multivariada de la varianza (i.e., 
para proporciones y presencia-ausencia) no 
presentó diferencias entre los grupos de los 
distintos tipos de bosque. 

Dos especies fueron indicadoras de los 
siempreverdales: Septoglomus constrictum 
(valor indicador=0.9; P=0.003) y Glomus 
tortuosum (valor indicador=0.73; P=0.041) 
y una del bosque nativo: Pacispora sp. 1 
(valor indicador=0.92; P=0.02). Los modelos 
estadísticos que no incluyeron al tamaño de 
bosque como covariable fueron seleccionados 
por presentar un menor índice de AIC. 
La riqueza de morfoespecies no mostró 
diferencias entre ambos tipos de bosque 
(F=0.18; P=0.6771) (Figura 3), mientras que 
la abundancia total fue significativamente 
mayor en bosques de siempreverde (F=5.32; 
P=0.0438) (Figura 4). 

Las esporas de HMA correspondientes a 
especies con estrategia ruderal (pertenecientes 
a Glomeraceae, Claroideoglomeraceae, 
Pacisporaceae, Diversisporaceae y 
Archaeosporaceae) fueron las más abundantes 

 
Siempreverdal Nativo   

Media ± E.E Media E.E F P

Materia orgánica (%) 15.07 ± 1.59 13.53 ± 1.15 0.61 0.452
Nitrógeno total (%) 0.73 ± 0.07 0.67 ± 0.06 0.44 0.523
Relación C:N 11.88 ± 0.28 11.68 ± 0.15 0.4 0.5397
Nitrato (ppm) 103.98 ± 59.88 258 ± 40.01 4.57 0.058
Amonio (ppm) 22.83 ± 7.87 51 ± 7.91 6.37 0.03
Fósforo (ppm) 24.9 ± 5.31 35.58 ± 5.73 1.87 0.201
pH 7.28 ± 0.14 6.87 ± 0.13 4.82 0.053
Conductividad eléctrica (dS/m) 1.03 ± 0.08 1.21 ± 0.11 4.82 0.053

Tabla 1. Variables químicas de los suelos de los dos tipos de bosque estudiados. Media ± error estándar (E.E.); n=6.
Table 1. Chemical soil variables from both types of forest studied. Mean ± standard error (E.E.); n=6.

Figura 2. NMDS de los bosques según la composición de 
morfoespecies de esporas de HMA. Las formas iguales 
indican cercanía geográfica. CE: Conductividad eléctrica. 
Estrés=0.07; n=6.
Figure 2. NMDS of the forests according to the composition 
of the AMF spores. Equal forms indicate geographic 
closeness. CE: Electrical conductivity. Stress=0.07; n=6.

Figura 3. Riqueza de esporas de HMA en ambos tipos de 
bosque. Valores medios y error estándar; n=6.
Figure 3. Richness of HMA spores in both types of forests. 
Mean values and standard error; n=6.
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en ambos tipos de bosque. Dicho grupo 
funcional estuvo constituido principalmente 
por Glomeraceae, tanto en siempreverdales 
como en bosques nativos. No obstante, la 
abundancia de esporas de este grupo funcional 
fue mayor en los suelos de bosques invadidos 
(F=5.51; P=0.0408) (Figura 5). Las esporas 
correspondientes a los otros dos grupos 
funcionales mostraron una abundancia muy 
baja y no se encontraron diferencias entre 
ambos tipos de bosque (F=0.08 y P=0.7844 
para los estrés tolerantes, F=1.00 y P=0.3409 
para los competidores).

Glomus aureum fue la especie más abundante 
en ambos tipos de bosque (Tabla 2 y 3). En 
los siempreverdales fue seguida por S. 
constrictum, la cual no se encontró dentro de 
las más abundantes en los bosques nativos 
mixtos. Acaulospora denticulata y G. trufemii 
fueron exclusivas de bosques nativos, mientras 
que Archeaospora trappei, Funneliformis mosseae, 
G. brohultii, G. warcupii y S. deserticola fueron 
exclusivas de los siempreverdales.

DISCUSIÓN

Se identificaron cincuenta morfoespecies 
de HMA a partir del estudio de las esporas 
presentes en el suelo (sin contar las especies 
raras), cuarenta y cinco en bosques nativos y 
cuarenta y ocho en siempreverdales. Estos 
valores son mayores que los treinta y dos 
observados por Longo et al. (2014) en el bosque 
nativo. Asimismo, los valores obtenidos aquí 
son similares a los registrados recientemente 
en pastizales, áreas cultivadas y bosques 
de espinal nativo en la región pampeana, 
obtenidos tanto a partir de la identificación 
morfológica de esporas (Cofré et al. 2017) como 
a partir de técnicas de secuenciación de DNA 
de esporas e hifas extra-radicales (Faggioli 
et al. 2019). Esto sugiere que la metodología 
utilizada aquí ha sido sensible para la 
detección de la mayoría de las morfoespecies 
de HMA presentes en bosques nativos y 
siempreverdales en la región de estudio. 

Las comunidades de HMA presentes en 
siempreverdales que se encuentran en los 
ecosistemas montañosos del centro de la 
Argentina no habían sido estudiadas con 
anterioridad. De acuerdo con la hipótesis 
planteada, la composición de las comunidades 
de esporas de HMA de estos bosques 
monoespecíficos es diferente a la presente 
en suelos de bosques nativos, aunque 
contrariamente a lo predicho, no se observó 
una menor riqueza en los bosques invadidos. 
Sin embargo, la abundancia de esporas fue 
más alta en siempreverdales por presentar 
un mayor desarrollo de especies ruderales 
en estos bosques monoespecíficos. Estos 
resultados coinciden con uno de los pocos 
estudios donde se examinan las comunidades 
de esporas de HMA en bosques invadidos 
por leñosas (Greipsson and DiTommaso 
2006). Es importante señalar que si bien los 
bosques nativos presentan numerosas especies 
leñosas, arbustivas y herbáceas (Giorgis et al. 
2017), el suelo recolectado en estos bosques 
fue obtenido debajo de la copa de los molles 
a 30 cm del tronco a fines de estandarizar 

Figura 4. Abundancia total de esporas de HMA en 100 g 
de peso seco de suelo en ambos tipos de bosque. Valores 
medios y error estándar; n=6; *: P<0.05.
Figure 4. Total abundance of HMA spores in 100 g dry 
weight of soil in both types of forests. Mean values and 
standard error; n=6; *: P<0.05.

Figura 5. Abundancias de morfoespecies de esporas de 
HMA ruderales: en gris oscuro y estrés tolerantes: en gris 
claro en ambos tipos de bosque, la abundancia de esporas 
de especies competidoras no se observa debido a que los 
valores son muy bajos. Valores medios y error estándar; 
n=6; *: P<0.05.
Figure 5. Abundances of ruderal: in dark gray, and 
tolerant stress: in light gray HMA morphospecies in both 
types of forest, the abundance competing species spores 
is not observed because the values are very low. Mean 
values and standard error; n=6; *: P<0.05.

*
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HMA

Familia Especie
Siempreverdal Nativo

Media E.E. Media E.E.
Acaulosporaceae Acaulospora capsicula 0.01 ± 0.01 0.01 ± 0.01

A. delicata 7.60E-04 ± 4.90E-04 0.01 ± 3.80E-03
A. denticulata 0 ± 0 8.00E-04 ± 8.00E-04
A. excavata 6.30E-04 ± 6.30E-04 3.60E-03 ± 3.10E-03
A. lacunosa 8.70E-04 ± 5.50E-04 0.01 ± 0.01
A. laevis 3.00E-03 ± 1.50E-03 4.00E-04 ± 4.00E-04
A. rehmii 6.90E-04 ± 3.30E-04 3.20E-03 ± 3.20E-03
A. scrobiculata 1.50E-03 ± 1.20E-03 1.60E-03 ± 1.20E-03
A. spinosa 1.50E-03 ± 1.50E-03 0.01 ± 4.00E-03
A. tuberculata 7.60E-04 ± 4.90E-04 1.40E-03 ± 1.40E-03
A. undulata 6.30E-04 ± 6.30E-04 2.60E-03 ± 1.60E-03

Archaeosporaceae Archaeospora trappei 4.00E-04 ± 3.10E-04 0 ± 0
Diversisporaceae Diversispora aurantia 3.20E-03 ± 2.10E-03 0.02 ± 0.02

D. eburnea 0 ± 0 6.90E-04 ± 6.90E-04
D. pustulata 4.00E-03 ± 1.20E-03 2.60E-03 ± 1.40E-03
D. spurca 1.10E-03 ± 1.10E-03 3.00E-03 ± 3.00E-03
Redeckera fulva 9.00E-05 ± 9.00E-05 0 ± 0

Claroideoglomeracea Claroideoglomus claroideum 3.90E-03 ± 1.20E-03 0.01 ± 2.30E-03
C. etunicatum 0.01 ± 1.30E-03 0.01 ± 3.80E-03
C. lamellosum 0.01 ± 1.80E-03 0.01 ± 4.70E-03
C. luteum 0.05 ± 0.02 0.05 ± 0.01

Glomeraceae Funneliformis geosporus 0.01 ± 0.01 0.01 ± 0.01
F. mosseae 6.50E-04 ± 3.20E-04 0 ± 0
Glomus aggregatum 0.11 ± 0.03 0.09 ± 0.03
G. ambisporum 0.01 ± 1.90E-03 3.90E-03 ± 3.90E-03
G. aureum 0.22 ± 0.07 0.4 ± 0.06
G. badium 0.02 ± 0.01 0.03 ± 0.01
G. brohultii 1.70E-03 ± 1.20E-03 0 ± 0
G. clavisporum 3.60E-04 ± 2.30E-04 0.01 ± 0.01
G. corimbiforme 0.02 ± 0.01 0.01 ± 3.70E-03

Tabla 2. Abundancias relativas de especies de esporas en ambos tipos de bosque. Media ± error estándar (E.E.); n = 6. 
Las familias de HMA fueron consideradas según la información provista por http://www.amfphylogeny.com.
Table 2. Relative abundances of spore species in both types of forests. Mean ± standard error (E.E.); n=6. The AMF 
families were considered according to the information provided by http://www.amfphylogeny.com.

Figura 6. Curvas de a) rarefacción y de b) acumulación de morfoespecies de HMA en sitios de bosque nativo y 
siempreverdal.
Figure 6. a) rarefaction and b) accumulation curves of HMA morphospecies in native and evergreen forest sites.
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el muestreo. Por lo tanto, las comunidades 
caracterizadas se encuentran influidas por 
esta especie arbórea y posiblemente se haya 
subestimado la riqueza de HMA en bosque 
nativo.

Septoglomus constrictum (Glomeraceae) 
fue una de las especies más abundantes 
en los siempreverdales e indicadora de los 
suelos de estos bosques. Longo et al. (2014) 
observaron que la abundancia de esporas 
de dicha especie es mayor en bosques que 
previamente sufrieron incendios. En conjunto, 
estos resultados sugieren que la especie es 
favorecida por disturbios (e.g., incendios) 
y cambios sustanciales en las comunidades 
vegetales (e.g., los que provocan las invasiones 
de plantas exóticas).

De acuerdo con lo esperado, la abundancia 
de esporas de especies ruderales fue mayor 
en los siempreverdales. Sin embargo, no 

hubo diferencias en la abundancia de las 
competidoras y de las estrés tolerantes. En 
el caso de estas dos estrategias, hay que 
interpretar con precaución los datos ya que 
los valores de abundancia fueron muy bajos. 
La baja abundancia de Acualosporaceae y 
particularmente de Gigasporaceae encontrada 
en ambos tipos de bosque concuerdan con lo 
observado en otros estudios en la misma 
región (Urcelay et al. 2009; Longo et al. 2014; 
Dudinszky et al. 2019). En este sentido, análisis 
moleculares complementarios de los suelos 
permitirían contrastar los resultados de este 
estudio y confirmar estos patrones.

Las diferencias en las comunidades de HMA 
entre ambos tipos de bosque podrían estar 
relacionadas al éxito del siempreverde para 
invadir y perpetuarse en nuevas regiones. 
Es posible que esta especie invasora obtenga 
mayores beneficios de las comunidades 
de HMA favorecidas por sus bosques 

HMA
Siempreverdal Nativo

Familia Especie Media E.E. Media E.E.

Glomeraceae G. diaphanum 1.60E-03 ± 8.90E-04 2.10E-03 ± 2.10E-03
G. glomerulatum 0 ± 0 7.80E-04 ± 7.80E-04
G. invermauim 4.40E-03 ± 2.90E-03 0.01 ± 0.01
G. macrocarpum 0.02 ± 0.01 0.01 ± 0.01
G. melanosporum 0.07 ± 0.03 0.07 ± 0.02
G. microagregatum 0.01 ± 2.80E-03 2.80E-03 ± 2.40E-03
G. microcarpum 0.05 ± 0.02 0.08 ± 0.05
G. pustulatum 1.70E-03 ± 6.00E-04 1.50E-03 ± 1.10E-03
G. rubiforme 3.10E-03 ± 3.10E-03 0 ± 0
G. segmentatum 9.00E-05 ± 9.00E-05 0 ± 0
G. spinuliferum 3.10E-04 ± 3.10E-04 2.10E-03 ± 1.60E-03
G. tortuosum 0.02 ± 4.50E-03 0.01 ± 4.50E-03
G. trufemii 0 ± 0 1.30E-03 ± 8.60E-04
G. warcupii 1.20E-03 ± 9.10E-04 0 ± 0
Glomus sp. 1 2.00E-04 ± 2.00E-04 0 ± 0
Glomus sp. 2 3.10E-04 ± 3.10E-04 9.90E-04 ± 6.50E-04
Glomus sp. 3 1.50E-03 ± 1.50E-03 0 ± 0
Rhizophagus clarus 2.00E-03 ± 1.70E-03 1.80E-03 ± 8.60E-04
R. fasciculatus 3.80E-03 ± 2.70E-03 2.50E-03 ± 1.20E-03
R. intraradices 0.05 ± 0.02 0.02 ± 0.01
Sclerocistis sp. 1 0.01 ± 2.90E-03 9.50E-04 ± 6.10E-04
Septoglomus constrictum 0.23 ± 0.06 0.03 ± 0.01
S. deserticola 1.10E-03 ± 9.20E-04 0 ± 0
S. viscosum 0.01 ± 3.80E-03 0.01 ± 3.50E-03
Simiglomus hoi 0.02 ± 0.01 0.01 ± 0.01

Gigasporaceae Gigaspora sp. 1 2.00E-04 ± 2.00E-04 0 ± 0
Pacisporaceae Pacispora chimbonobambusae 1.60E-04 ± 1.60E-04 0 ± 0

Pacispora sp. 1 3.60E-03 ± 2.10E-03 0.04 ± 0.02
incertae sedis Entrophospora infrequens 0.01 ± 1.50E-03 0.01 ± 3.70E-03

Tabla 3. Abundancias relativas de especies de esporas en ambos tipos de bosque. Media ± error estándar (E.E.); n=6. 
Las familias de HMA fueron consideradas según la información provista por http://www.amfphylogeny.com/
amphylo_taxonomy.html.
Table 3. Relative abundances of spore species in both types of forest. Mean ± standard error (E.E); n=6. The AMF 
families were considered according to the information provided by http://www.amfphylogeny.com.
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monoespecíficos, a modo de retroalimentación 
positiva (Zhang et al. 2010).

Está bien documentado que los procesos 
de invasión por plantas afectan propiedades 
químicas del suelo y el ciclado de nutrientes 
(e.g., Hobbie 1992; Liao et al. 2008; Ehrenfeld 
2010). Análisis globales indican que las 
invasiones por plantas tienden a afectar de 
manera positiva la disponibilidad de amonio 
y nitrato en el suelo (Liao et al. 2008), aunque 
esto varía entre ecosistemas y formas de vida 
de las plantas (Hobbie 1992; Ehrenfeld 2010). 
La mayor disponibilidad de nitrógeno —casi 
el doble de amonio y nitrato— en los suelos 
del bosque nativo puede deberse a que las 
tasas de descomposición de la broza son 
significativamente más altas que en bosques 
monoespecíficos de siempreverde (Furey at 
al. 2014). Por otro lado, también es posible 
que el menor contenido de nitrógeno en los 
siempreverdales se deba a una mayor tasa de 
incorporación de este nutriente por la especie 
invasora (Aragón et al. 2014b). La calidad de la 
broza, dada por la relación carbono/nitrógeno 
(C:N), también podría estar afectando la 
disponibilidad de estos nutrientes en el suelo 
(Hobbie 1992). En este sentido, la presencia 
de numerosas leñosas caducifolias sumada 
a la presencia de un denso estrato herbáceo 
en bosques nativos con valores de C:N más 
bajos que el siempreverde, cuyos bosques 
monoespecíficos carecen de estratos herbáceo 
y arbustivo, también explicarían la mayor 
disponibilidad de nitrógeno en el suelo de 
bosque nativo.

Los cambios en las comunidades de HMA 
también pueden atribuirse a las diferencias en 
las propiedades químicas del suelo (Egerton-
Warburton and Allen 2000; Fitzsimons et al. 
2008; Jansa et al. 2014). En línea con otros 
estudios (Egerton-Warburton and Allen 2000; 
Treseder 2004; Grilli et al. 2012), la abundancia 
de esporas fue más alta donde la disponibilidad 
de N fue más baja. Estos resultados sugieren 
que las diferencias promovidas por el 

siempreverde en la abundancia de esporas 
de HMA podrían, en parte, estar mediadas 
por los efectos de este árbol invasor en las 
variables químicas del suelo.

Asimismo, la composición de comunidades 
de esporas se relacionó significativamente 
con la conductividad eléctrica. Si bien hubo 
diferencias marginalmente significativas 
de esta variable entre tipos de bosques, la 
magnitud de esa diferencia promedio (i.e., 0.8 
dS/m) no parece ser significativa en términos 
biológicos, al menos si la comparamos con 
importantes gradientes naturales de salinidad 
(e.g., Aliasgharzadeh et al. 2001). Por lo tanto, 
no podemos realizar mayores inferencias 
sobre dicha relación.

CONCLUSIONES

Este trabajo que replica bosques nativos y 
siempreverdales a escala de paisaje provee 
evidencia que sugiere que la expansión del 
siempreverde y la consecuente formación 
de bosques monoespecíficos alteran las 
comunidades de esporas de HMA y algunas 
propiedades químicas del suelo. Estos cambios 
posiblemente afecten la composición de 
plantas en dichos bosques y eventualmente 
sean parte del mecanismo que promueve la 
formación de bosques monoespecíficos.
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