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RESUMEN 

En la restauración de pastizales, la interacción entre plantas y microbiota resulta de 

gran interés. Los hongos micorrizógenos arbusculares (HMA) y los hongos 

endófitos septados oscuros (ESO) forman simbiosis con la vegetación establecida 

en un sitio. Éstos cumplen un rol importante en los procesos ecosistémicos. La 

microbiota asociada a la vegetación nativa se diferencia de la asociada a la 

vegetación exótica, lo que será significativo a la hora de estudiar la restauración de 

pastizales. En el presente trabajo se estudió el potencial de colonización de HMA y 

ESO asociados a la vegetación herbácea de los pastizales, teniendo en cuenta su 

posible rol en la restauración de un pastizal luego de verse afectado por una 

forestación con Pinus taeda. En 2019 se colectó suelo de un experimento iniciado 

en 2017 en el Paisaje Protegido Quebrada de los Cuervos y Sierras del Yerbal, 

Uruguay. Luego de talar los pinos, que se habían plantado hace 7 años, se delimitó 

un área pastoreada y otra clausurada al ganado para estudiar la restauración del 

pastizal. Para el estudio del potencial micorrícico y de septados oscuros se instaló 

un ensayo en macetas con Allium cepa como planta trampa con suelo proveniente 

de parcelas pastoreadas y clausuradas (que habían sido forestadas) y de un pastizal 

natural (control) adyacente. Se pudo observar una mayor colonización por HMA y 

ESO en el predio en recuperación, contrario a lo esperado ya que las micorrizas se 

asocian a especies herbáceas y la forestación con pinos podría haber afectado 

negativamente el potencial micorrícico del suelo. Se observó una mayor 

colonización por HMA en el tratamiento clausurado que en el pastoreado. Se 

encontraron arbúsculos y ovillos de HMA solo en plantas crecidas en suelo del 

pastizal en restauración. Se evidenció un efecto positivo del pastoreo sobre la 

colonización por hongos septados oscuros asociados a las plantas utilizadas en 

este trabajo. Estos resultados aportan al estudio de restauración ecológica en 

general y la presencia de hongos benéficos puede estar dando indicios positivos del 

potencial que posee la vegetación del pastizal para recuperarse luego de la 

perturbación que generó la forestación. 
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INTRODUCCIÓN 
 

 
Cambios en el uso del suelo y restauración de ecosistemas 
 
Los esfuerzos por restaurar ecosistemas han recibido mayor atención y se han 

incrementado en los últimos años a nivel mundial y local (SER, 2004). Este 

aumento se debe fundamentalmente a los cambios en el uso del suelo provocados 

al transformar ecosistemas naturales a zonas destinadas a agricultura y 

forestación. La conversión de un ecosistema natural a uno artificial -por ejemplo, de 

un pastizal natural a un sistema agrícola o a una plantación forestal con especies 

exóticas- puede llegar a cambiar por completo su estructura y funcionamiento (Sala 

et al., 2000). Si bien estas actividades son esenciales para los humanos a la hora 

de producir insumos y alimentos, también generan efectos negativos, por ejemplo: 

afectar los ciclos hidrológicos, disminuir la biodiversidad, generar pérdidas de 

hábitat, favorecer a las invasiones biológicas y también pueden generar un efecto 

en las propiedades del suelo al promover la erosión, la acidificación (Hobbs & 

Norton, 1996; Aronson et al., 2005; Palmer et al., 2006; Cuevas & Zalba, 2010; 

Koziol & Bever, 2016; Modernel et al., 2016) e impactando en las comunidades 

microbianas (Andrade et al., 2015; Torchelsen et al., 2018). 

Para llevar a cabo una restauración de manera exitosa, es necesario contar con el 

mayor conocimiento posible de los componentes del ecosistema natural, como la 

diversidad, la composición de especies y los factores abióticos; también es 

importante estudiar el rol de las interacciones ecológicas presentes en las 

comunidades, en especial las interacciones benéficas (e.g. polinización, micorrizas, 

etc) (Dhillion & Friese, 1994). La restauración ecológica hace referencia al proceso 

de recuperación de un ecosistema que ha sido degradado, dañado o destruido 

(SER, 2004), para recuperar valores considerados inherentes al ecosistema y para 

que continúe proporcionando bienes y servicios que las personas valoran (Martin, 

2017). Para restaurar un área que sufrió alguna perturbación es necesario 

enfocarse en aplicar estrategias de forma programada para lograr la recuperación 

de las funciones ecosistémicas, la estructura y la composición de la comunidad 

(Cuevas & Zalba, 2013). 
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La diversidad de una comunidad se forma por fluctuaciones del ambiente en 

grandes escalas espaciales, temporales y organizacionales (Pimm, 1991). Las 

comunidades van cambiando en esas escalas y pueden tomar varias direcciones 

en las que se generan sucesiones, las cuales se producen por procesos 

estocásticos y por perturbaciones. Por lo tanto, la estabilidad de una comunidad 

nunca se va a mantener a largo plazo (Ohsowski et al., 2012). El ecosistema pasa 

por muchos estados estables alternativos separados por transiciones inestables. 

Los estados estables alternativos dependen de la comunidad biótica del entorno, el 

orden en que llegan los organismos de las diferentes poblaciones en el transcurso 

del proceso sucesional, y el azar inherente del sistema (Suding et al., 2004).  Si se 

pone foco en la restauración, los sistemas degradados a menudo están en un 

estado estable persistente. El establecimiento vegetal y la formación del suelo en 

hábitats degradados pueden recuperarse de manera lenta por procesos 

sucesionales naturales sin la intervención humana. En la restauración se manipulan 

procesos como cambios en la formación de la comunidad, en la biodiversidad y en 

los ciclos biogeoquímicos para acelerar el establecimiento de la comunidad objetivo 

(Ohsowski et al., 2012). 

El éxito de una restauración depende de varios factores y puede ser evaluado 

teniendo en cuenta tres vías. Se puede alcanzar la restauración con respecto a: a) 

la diversidad (e.g. riqueza y abundancia de organismos), b) la estructura vegetal 

(e.g. porcentaje de cobertura, biomasa, perfiles de vegetación), y c) los procesos 

del ecosistema, como por ejemplo el ciclado de nutrientes o interacciones 

biológicas (Ruiz-Jaen & Aide, 2005). Si la restauración se evalúa por los procesos, 

el ecosistema al que se quiere llegar no necesariamente debe tener los mismos 

componentes estructurales del ecosistema original, existe la posibilidad de que 

otras especies u otros tipos de organismos diferentes realicen las mismas funciones 

y se generen los mismos procesos que permiten al ecosistema seguir el curso de la 

restauración (Ruis-Jaen & Aide, 2005; Ohsowski et al., 2012). La restauración 

ecológica no solo contribuye a la conservación de la biodiversidad, también 

favorece al mantenimiento de servicios ecosistémicos de gran importancia para los 

humanos. Sin embargo, muchos intentos de restauración en el pasado han 

resultado en fracaso por no tomar en cuenta las comunidades diversas de 

microorganismos activos que habitan en el suelo y están asociados a los sistemas 

de raíces (Turnau & Haselwandter, 2002). Si bien en los últimos años la 
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importancia potencial de las interacciones planta-microorganismo han recibido una 

atención mayor (Lingfei et al., 2005; Bonfarte & Genre, 2010; Koziol & Bever, 2016; 

García et al., 2017; Powell & Rillig, 2018), los estudios de restauración con enfoque 

en los hongos del suelo con potencial benéfico para todo el ecosistema siguen 

siendo escasos a escala global y regional (Parodi & Pezzani, 2011; Asmelash et al., 

2016; Wipf et al., 2019; Vahter et al., 2020) 

 

Restauración de pastizales 

 

La restauración de hábitats y ecosistemas degradados se considera una práctica 

importante, en particular en ambientes como los pastizales templados, que 

presentan pocos relictos en buen estado de conservación (Cuevas & Zalba, 2010).  

Si bien casi todos los estudios sobre restauración de pastizal se han realizado en 

áreas agrícolas abandonadas, en los últimos años han crecido las experiencias 

enfocadas en la restauración de pastizales invadidos por especies vegetales 

exóticas (Cuevas & Zalba, 2013). Los pastizales son uno de los ecosistemas más 

extensos (Gibson, 2009) ocupando aproximadamente 40 millones de km2 en todo el 

mundo. Se caracterizan por presentar un estrato herbáceo dominado por especies 

de pastos (Familia Poaceae). Los pastizales son muy importantes ya que 

proporcionan una amplia gama de bienes y servicios ecosistémicos (Bilenca & 

Miñarro, 2004), son uno de los ecosistemas que contienen mayor riqueza de 

especies en el mundo y son clave en el mantenimiento de funciones ecológicas 

como la regulación de los gases de la atmósfera, el ciclo hidrológico, el control de 

la erosión, la polinización y la producción de alimentos (Cuevas & Zalba, 2013). Este 

ecosistema representa el principal recurso forrajero para el ganado, facilita la 

infiltración de agua en el suelo, y también contribuye a la belleza paisajística de 

muchas regiones. Es el ecosistema más utilizado por los humanos, principalmente 

como zonas de pastoreo (Bilenca & Miñarro, 2004). Sin embargo, en los últimos 

años el área ocupada por los pastizales naturales ha disminuido o desaparecido 

(Andrade et al., 2015), particularmente por efecto de la agricultura y la forestación 

con especies exóticas (Gibson, 2009). A nivel mundial se estima que un 50% de 

los pastizales naturales se encuentran degradados en alguna medida (Bardett et 

al., 2021). A su vez, apenas el 0,7% de la superficie de pastizales templados se 

encuentra dentro de algún sistema de áreas protegidas (Bilenca & Miñarro, 2004). 
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Teniendo en cuenta este alto grado de degradación y bajo grado de protección 

que poseen los pastizales, se observa que las experiencias de restauración son 

escasas (Cuevas & Zalba, 2010; Zhang et al., 2012; Cuevas & Zalba, 2013; 

Andrade et al., 2015 Koziol & Bever, 2017; Ohsowski et al., 2018). 

La introducción de especies exóticas con fines comerciales es considerada una de 

las principales actividades a nivel mundial que contribuyen al cambio en el uso del 

suelo (Farley et al., 2008; Cuevas & Zalba, 2010). Las plantaciones han generado 

pérdidas o fragmentación en grandes áreas de pastizales templados, y muchas de 

las especies utilizadas se han vuelto invasoras de pastizales naturales o 

seminaturales (Chaneton et al., 2012). Debido a que las plantaciones forestales en 

los pastizales de América del Sur están creciendo rápidamente, ha aumentado la 

preocupación sobre el riesgo y los impactos potenciales que acarrean estos 

cambios en el uso del suelo en la biodiversidad y los servicios ecosistémicos, 

especialmente en las áreas de pastizales con alto valor de conservación (García et 

al., 2018). Aquí menos del 0,3% de la extensión de pastizales templados está 

incluida en áreas protegidas (Cuevas & Zalba, 2013). Esto refleja la necesidad de 

dirigir esfuerzos hacia la restauración de este ecosistema, pero la situación es 

desfavorable ya que los trabajos vinculados a la restauración de pastizales del Río 

de la Plata son muy pocos (Cuevas & Zalba 2010, 2013; Torchelsen et al., 2018; 

Andrade et al., 2015).  

En América del Sur, para la mayoría de las plantaciones de árboles se utilizan 

especies introducidas, en especial coníferas y en particular especies del género 

Pinus. Las coníferas han sido reconocidas como uno de los taxones más invasores 

(García et al., 2018). La distribución original de la familia Pinaceae y del género 

Pinus está casi completamente restringida al hemisferio norte. Sin embargo, 

muchas especies de pinos se han introducido al hemisferio sur y se han 

establecido como importantes especies madereras (Brewer et al., 2008). Durante 

los últimos 40 años, la intervención humana en los Pastizales del Río de la Plata 

(RPG) se ha intensificado, lo que se refleja en un aumento en el área destinada a 

cultivos. Esta región es una de las áreas de pastizales subhúmedos templados más 

grandes en el mundo. Ocupa más de 700 mil km2 en la parte centro-este de 

Argentina, casi todo Uruguay y el sur de Brasil, y son uno de los pastizales con 

mayor diversidad (Texeira & Altesor, 2009), son hábitat de más de 4000 especies 

de plantas, más de 300 especies de aves y de 90 especies de mamíferos. En los 
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RPG predominan en especial las gramíneas C4 y en menor medida las gramíneas 

C3 (Tiscornia & Jaurena, 2019). 

 

 
Transformación de pastizales a forestación en Uruguay 

 
En Uruguay el ecosistema que predomina es el pastizal natural que ocupa más de 

140 mil km2 y corresponde al 64% del territorio (MGAP, 2011), y representa la base 

forrajera para la ganadería extensiva, una de las actividades económicas 

principales del país (Lezama et al., 2019). Entre 2000 y 2019 en el país hubo una 

pérdida de vegetación nativa del 10%, fundamentalmente de pastizales, debido a 

un efecto combinado del avance de la agricultura y la silvicultura. Especialmente el 

área con cultivos aumentó un 69% en el período estudiado (Vallejos et al., 2021). 

Cerca de 1 millón de ha de los suelos del país destinados para forestación han sido 

plantados principalmente con Eucalyptus grandis, E. globulus y Pinus taeda, con el 

fin de fabricar madera compensada y pulpa. La forestación puede generar un 

impacto grande en la vegetación herbácea local o en sitios adyacentes que no 

estén plantados, ya que la introducción de este tipo de especies genera un cambio 

en las condiciones de luz, las características del suelo y los regímenes de humedad 

del sistema (Six et al., 2014). La dirección y magnitud de estos cambios dependen 

de varios factores, como son las características climáticas de la región o la 

identidad de las especies arbóreas plantadas (Torchelsen et al., 2018). 

La conversión del uso del suelo ha afectado significativamente no solo la 

composición y la estructura de las comunidades vegetales sino también de las 

comunidades microbianas del suelo (Wolfe & Klironomos, 2005; Reinhart & 

Callaway, 2006; Paruelo et al., 2010). Diversos estudios han mostrado que las 

comunidades microbianas del suelo responden de manera diferente a la 

forestación, debido a que existen diferencias en las condiciones de los sitios, los 

tipos de suelo, la historia del uso del suelo, las especies y edad de los árboles 

(Wang et al. 2019). Diferentes manejos de los pastizales, como segar, fertilizar, el 

pastoreo o restaurar pueden afectar la colonización y diversidad de uno de los 

grupos más importante de hongos benéficos del suelo como son los que forman 

micorrizas (Su & Guo 2007). A su vez cambios que ocurran en la comunidad de 

hongos benéficos son capaces de afectar el crecimiento vegetal y los patrones de 

sucesión del sistema (Fuchs & Haselwandter, 2008; Turnau & Haselwandter, 2002; 
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Ruis-Jaen & Aide, 2005). Por eso, para tener una aproximación más completa del 

éxito de las prácticas a implementarse en una posible restauración de los 

ecosistemas naturales es posible estimar el potencial que presenta el suelo para 

formar asociaciones entre las raíces de las plantas con microorganismo promotores 

del crecimiento vegetal (por ejemplo hongos micorrizógenos y hongos septados 

oscuros) ya que se prevé que una perturbación, como puede ser la introducción de 

especies arbóreas en un ambiente de pastizal, produzca cambios en la comunidad 

de hongos presentes en el sistema del suelo del ecosistema. 

 

Interacciones planta – microorganismos en un contexto de cambio en el uso 

del suelo: micorrizas y hongos septados oscuros 

En los últimos años, la importancia potencial de las interacciones benéficas entre 

plantas y microorganismos ha recibido cada vez más atención (Bonfante & Genre, 

2010; Asmelash et al., 2016; Garcia de Leon et al., 2016; Saparrat et al., 2020). 

Una de las asociaciones más comunes, las micorrizas, son un nexo entre las plantas 

y el sistema del suelo. Las plantas son capaces de modificar la composición de la 

comunidad local de hongos simbióticos, ya sea reprimiendo o promoviendo el 

crecimiento de ciertos taxa o grupos funcionales (Korb et al, 2003; Zobel & Öpik, 

2014). En este sentido, muchas especies de pinos exóticos son considerados 

problemáticos en el hemisferio sur ya que al ser introducidos generan efectos 

desproporcionados en algunos procesos ecosistémicos (Gazol et al., 2016). 

Micorrizas 

 
El término micorriza (del griego mykes: hongo, rhiza: raíz) refiere a la asociación 

simbiótica que se genera entre algunos hongos y las raíces de aprox. el 90% de las 

plantas terrestres. En esta simbiosis las dos partes se benefician: el hongo 

micorrizógeno recibe carbohidratos de la planta para poder crecer y reproducirse, y 

a su vez, la planta hospedera puede aumentar su crecimiento gracias a la mayor 

absorción de nutrientes y de agua y la resistencia a las enfermedades que 

proporcionan estos hongos (Allen, 1989; Bonfante & Perotto, 1995; Smith & Read, 

2008; Bonfante & Genre, 2010). Las micorrizas se encuentran en casi todos los 

ecosistemas y existen dos tipos dependiendo si el hongo coloniza los espacios 

intercelulares de la raíz (ectomicorrizas) o si penetra las células de la raíz 

(endomicorrizas). Las ectomicorrizas se dan principalmente entre hongos Asco- y 
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Basidiomicetes y árboles, mientras que las endomicorrizas son asociaciones 

características con la mayoría de las plantas terrestres, en especial herbáceas. Las 

endomicorrizas se dividen a su vez en micorrizas de orquídeas, ericoides y 

arbusculares (Bonfante & Genre, 2010). Los hongos micorrizógenos arbusculares 

(HMA), pertenecientes al filo Glomeromycota, son los más comunes y además de 

hifas, forman estructuras especializadas para la absorción y almacenamiento de los 

nutrientes (arbúsculos, ovillos y vesículas) en el interior de las células corticales 

radiculares de las plantas hospederas (Asmelash et al., 2016). Se han encontrado 

micorrizas arbusculares en la mayoría de las especies herbáceas y algunas 

familias de plantas leñosas (Mandyam & Jumpponen, 2005); son características de 

pastizales o de cultivos agrícolas, y en términos generales, este tipo de micorrizas se 

encuentran en ecosistemas que contienen alta riqueza de especies vegetales 

(Smith & Read, 2008). Por el contrario, las ectomicorrizas predominan en 

ecosistemas boscosos en donde solo se encuentran pocas especies hospederas. 

Los miembros de la familia Pinaceae son predominantemente ectomicorrizógenos 

(Smith & Read, 2008). 

Diferentes tipos de micorrizas poseen modos y tasas de reclutamiento de 

propágulos diferenciales en determinados ecosistemas (Allen, 1992).  A pesar de 

que muchos taxa de HMA tienen una distribución global, la composición de la 

comunidad de hongos está influenciada por las condiciones ecológicas locales, por 

ello la presencia de especies de árboles exóticos que forman ectomicorrizas pueden 

alterar la presencia de HMA al cambiar la química del suelo y el mantillo, y también 

pueden reducir la disponibilidad de nutrientes para las especies de plantas que 

forman micorrizas arbusculares (Zobel & Öpik, 2014; Gazol et al., 2016). Se ha 

observado que los suelos degradados se caracterizan por tener niveles bajos de 

abundancia y riqueza de HMA, y se considera que esta simbiosis es de las 

primeras que colonizan ecosistemas que se encuentran en recuperación luego de 

ser dañados. Es decir, que cuando ocurre una restauración la biodiversidad, los 

HMA tiende a aumentar (Turnau & Haselwandter, 2002; Johnson et al., 2003; 

Asmelash et al., 2016). A la hora de estudiar el progreso de una restauración, es 

importante que se encuentren propágulos infectivos (esporas, fragmentos de raíces 

colonizadas e hifas) de HMA en la regeneración de la vegetación. Estos propágulos 

benefician a las plantas en la colonización, la cual depende de la densidad y el tipo 

de inóculo que siga viable luego de la perturbación (Guadarrama et al., 2008). 
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Hongos septados oscuros 

 
Los tejidos internos de las plantas albergan una gran diversidad de hongos, en 

general llamados “endófitos”. Miembros del género Ascomycota son prominentes 

en estas asociaciones con las raíces hospederas. Los hongos de este grupo 

presentan hifas con septos regulares con paredes desde hialinas hasta 

pigmentadas. Las hifas crecen dentro y entre las células de la epidermis, de la 

corteza y, a veces del tejido vascular de las raíces. Las especies que tienen las 

paredes de las hifas pigmentadas se llamas “Endófitos Septados Oscuros” o “ESO”. 

Los ESO se asocian con más de 600 especies vegetales y parecen no tener 

especificidad de huésped, ya que se han aislado de plantas no micorrizógenas y de 

plantas micorrizógenas (Mandyam & Jumpponen, 2005). Al ser capaces de 

asociarse tanto con vegetación leñosa como herbácea, se encuentran en una 

amplia variedad de ambientes, incluido bosques y pastizales templados, y así 

logran coexistir con endo- y ectomicorrizas. Sin embargo, se cree que están más 

adaptados que los HMA a ambientes extremos, ya que presentan mayor 

abundancia en ambientes fríos y hostiles, a altas elevaciones y latitudes, y en 

hábitats inundados y acuáticos. Los ESO cumplen múltiples roles en la planta 

hospedera, y pueden generar tanto efectos negativos como positivos. Ciertos 

estudios sugieren que pueden llegar a formar asociaciones mutualistas con las 

plantas hospederas, siendo algunas de las funciones benéficas: mejorar la 

captación de N y P, aumentar la absorción de agua y aumentar la tolerancia al 

estrés biótico y abiótico (Addy et al, 2005; Lugo et al., 2018). 

 

Las comunidades de hongos del suelo en una experiencia pionera de 

restauración de pastizales en Uruguay 

Esta investigación se realizó en un pastizal ubicado dentro del Paisaje Protegido 

Quebrada de los Cuervos y Sierras del Yerbal (PPQC y SY), en el departamento de 

Treinta Y Tres. El PPQC ingresó al Sistema Nacional de Áreas Protegidas (SNAP) 

como el primer paisaje protegido en el año 2008. Hasta el 2019 el área protegida 

del PPQC ocupaba 4.413 ha, y en enero de 2020 se aprobó la ampliación del área 

protegida (PPQC y SY) en 14.779 ha. Actualmente el PPQC y SY ocupa una 

superficie total de 19.192 ha dentro de la cuenca del Arroyo Yerbal Grande 

(MVOTMA-DINAMA, 2020). El área protegida presenta diferentes ambientes, 
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predominan los bosques de quebrada y de galería junto al sistema fluvial, 

considerados importantes para que exista conectividad de hábitats y para la 

protección del suelo y cuenca. También se destacan los pastizales que cubren el 

50% del área protegida. Este ambiente está muy poco representado a nivel 

internacional, sin embargo, en Uruguay ocupa la mayor parte del territorio, y está 

altamente amenazado. Se considera de gran importancia para la conservación 

debido a que presenta especies de flora y fauna identificadas como prioritarias para 

el SNAP.  En toda el área predominan los pastizales con vegetación escasa, le 

siguen los pastos altos y matorrales y luego los pastizales con vegetación densa, el 

restante corresponde mayormente a forestación, y un grado bajo de bosques 

nativos y cultivos de invierno (Gallego et al., 2020). En la zona de las Sierras del 

Este se ha detectado a la forestación con especies exóticas como una fuente de 

presión, ya que disminuye la biodiversidad y las especies claves de ambientes 

amenazados, como el pastizal. A su vez, una de las principales especies 

identificadas como exótica invasora en el área protegida PPQC y SY es Pinus spp, 

para la cual se han desarrollado controles constantes ya que supone una fuente de 

presión sobre los objetivos de conservación propuestos para el área protegida 

(SNAP, 2011; MVOTMA-DINAMA, 2020). En el PPQC y SY, Casás (2019) estudió el 

estado de la restauración del pastizal luego de 7 años de forestación con Pinus 

taeda y de los efectos del pastoreo con foco en la diversidad de la comunidad 

vegetal en cada sitio. Representa un antecedente importante para el presente 

trabajo que se centra en las comunidades de hongos endófitos asociados a las 

especies vegetales presentes en dicho ecosistema en restauración. 

El PPQC y SY ofrece una gran oportunidad para el estudio y la evaluación de 

trabajos que den evidencia del rol que cumplen determinados organismos que de 

otra manera se considerarían insignificantes para la restauración de estos 

pastizales, y también para estudiar cómo cambian su diversidad frente a diferentes 

medidas de manejo para la restauración. Las investigaciones que hacen foco en las 

comunidades de hongos benéficos pueden generar información para una 

conservación de pastizales naturales de manera más precisa y abarcativa. 

El estudio del potencial de hongos edáficos con efectos benéficos sobre las plantas 

como un componente esencial en la recuperación de un ecosistema natural -en 

este caso un pastizal que fue forestado con Pinus taeda- resulta de interés para 

instrumentar diferentes prácticas de manejo para lograr la restauración del pastizal. 



14  

 
 
Objetivo general 

 
Estudiar el potencial edáfico de las comunidades de hongos endófitos benéficos 

asociados a la vegetación herbácea de los pastizales que puedan ayudar a la 

restauración de un pastizal luego de haber sido transformado a una forestación con 

Pinus taeda.  

 

 
Objetivos específicos 

 
- Estimar y comparar la presencia de propágulos de hongos micorrizógenos 

arbusculares (hifas, vesículas, arbúsculos) y de hongos septados oscuros (hifas) 

en sitios de pastizal natural y de pastizal en restauración (ex forestado). 

- Comparar el potencial micorrícico y de hongos septados oscuros de sitios de 

pastizal en restauración con diferente manejo del pastoreo. 

 
 

Hipótesis y predicciones 

 
1) Debido a que las especies de árboles utilizadas en las plantaciones forestales 

(en este caso Pinus taeda) son exclusivamente ectomicorrizógenas, al contrario 

de la vegetación de pastizales que se asocia con hongos micorrizógenos 

arbusculares, se esperaría encontrar mayor colonización de micorrizas 

arbusculares en el pastizal control que en el predio previamente forestado. 

 
2) A diferencia de los HMA, los ESO son capaces de coexistir y formar 

asociaciones no solo con vegetación herbácea, sino también con especies 

leñosas, entonces se espera que la presencia de ESO en suelo del sitio 

previamente forestado y del sitio del pastizal de referencia sea similar. 

 
3) Puesto que los pastizales han evolucionado junto con el pastoreo, se ha 

observado que una presión de pastoreo intermedia puede ser beneficiosa para 

la diversidad de la comunidad vegetal, y, por consiguiente, puede generar un 

aumento en la presencia de hongos asociados a las raíces de esas plantas. 

Entonces, se esperaría observar una mayor colonización en las parcelas que 

fueron forestadas y están siendo pastoreadas que en las parcelas forestadas y 
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se encuentran clausuradas al ganado. 

 
MATERIALES Y MÉTODOS 

 

 
Área de estudio 

 
El área de estudio se encuentra en el departamento de Treinta y Tres, a 50 km de 

la cuidad de Treinta y Tres, y forma parte del área protegida del PPQC y SY a partir 

del año 2020 en el que se concretó la extensión del paisaje protegido (MVOTMA-

DINAMA, 2019). El paisaje protegido PPQC y SY y su área adyacente se 

encuentran dentro de la cuenca del Arroyo Yerbal Grande; el clima es templado y 

presenta un relieve enérgico, cuenta con una sucesión regular de cerros, con cursos 

de agua intercalados entre ellos y manchas de vegetación arborescente, en 

ocasiones presenta afloramientos rocosos y pedregales (SNAP, 2011). Predominan 

los suelos superficiales (Litosoles Subéutricos Dístricos) con riesgo de erosión y la 

rocosidad alcanza entre 10 y 40% del área. La zona tiene aptitud para la 

producción de pasturas y forestación, con fertilidad natural reducida, lo que hace 

inviables los cultivos (MVOTMA-DINAMA, 2019). Cuenta con ambientes diversos 

que van desde bosques de quebrada y galería junto al sistema fluvial hasta 

pastizales abiertos. Los pastizales naturales asociados a la actividad ganadera 

extensiva ocupan el 50% del área protegida y presentan especies de flora y fauna 

identificadas como prioritarias para el SNAP (SNAP, 2011). 

Este trabajo se realizó en el sitio del ex-proyecto forestal “Obdulio”, predio que 

cuenta con 274 ha de superficie, de las cuales 180 fueron efectivas para la 

implantación de la forestación con Pinus taeda en el año 2009 por la empresa 

Forestal El Arriero S.A. En enero de 2016 la DINAMA denegó la autorización 

ambiental al emprendimiento forestal de pinos sembrados. Se le solicitó “restituir el 

ambiente a las condiciones anteriores a la realización en el predio de las 

plantaciones forestales sin la autorización ambiental correspondiente…” 

(Resolución Ministerial 60/2016). En junio de 2016 fueron talados por la empresa 

todos los ejemplares de pinos, y fueron puestos en pilas perpendiculares a la 

pendiente. Aproximadamente 6 meses más tarde se introdujo ganado ovino y 

bovino. Esto permitió evaluar la restauración del pastizal luego de la cosecha de 

una plantación forestal. 
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Diseño experimental 

 
En 2017 el grupo de Ecología de Pastizales de Facultad de Ciencias instaló un 

experimento a campo en 2 ha del establecimiento Obdulio, luego de 8 meses que 

se cosecharan todos los ejemplares de Pinus taeda. Se seleccionaron 3 sitios con 

características ambientales similares: 2 se encuentran dentro del pastizal en 

restauración (PR) y otro es un pastizal natural, utilizado como sitio control (PC), que 

se encuentra adyacente al sitio forestal y está bajo pastoreo por ganado doméstico 

(Figura 1). Dentro del sitio forestal se realizaron dos manejos, uno pastoreado 

(PRP) y otro clausurado al ganado (PRC). Se establecieron de manera aleatoria 5 

bloques entre las filas de los árboles talados en el sitio pastoreado y en el 

clausurado. Cada bloque está formado por parcelas contiguas de 5x5 metros a las 

cuales de forma aleatoria se les asignó un tratamiento: sin remoción de acículas 

(P+), con remoción de acículas (P-), con remoción de acículas y agregado de broza 

del pastizal natural (B). Estos tratamientos fueron duplicados y se agregó el factor 

remoción y no remoción de plántulas de pino. Se instalaron 60 parcelas dentro del 

sitio forestal, 30 para cada manejo (PRP y PRC), con 10 réplicas para cada 

tratamiento. Las parcelas se ordenaron en bloques (1 - 5). En el pastizal control se 

instalaron al azar 5 parcelas de igual tamaño. 

 

Trabajo de campo 

 
Los tratamientos que fueron evaluados en el presente trabajo son: el sitio 

clausurado (PRC) y el pastoreado (PRP), ambos dentro del sitio en restauración y 

con remoción de pinos, y el sitio control (PC) que corresponde al pastizal natural 

adyacente. No se tuvo en cuenta el tratamiento PRC sin remoción de pinos debido 

a que en el sitio contrastante (PRP) los pinos que habían germinado fueron 

ingeridos por el ganado ovino. En abril de 2019 se recolectó una muestra 

compuesta de suelo por cada bloque seleccionado en cada sitio. En los sitios 

clausurado y pastoreado se seleccionaron tres bloques teniendo en cuenta los 

valores más contrastantes de fósforo en el suelo, y en el sitio de pastizal natural se 

seleccionaron tres parcelas (Figura 1). De cada bloque se recogió suelo solamente 

de las parcelas a las que se les dejó la pinocha de los árboles (P+), ya que esta 

sería la situación normal sin modificar el suelo luego de cortar los pinos. Por lo 



17  

tanto, no se tuvo en cuenta las parcelas en las que se agregó broza o se removió la 

pinocha. 

 

Figura 1. Captura de Google Earth de la ex-forestación “Obdulio” dentro del Paisaje Protegido 

Quebrada de los Cuervos y Sierras del Yerbal. En el polígono amarillo se encuentra el sitio 

clausurado (PRC) y dentro de él están los bloques que se seleccionaron para este estudio (en 

blanco y con asterisco: B2, B3, B4). Lo mismo para el sitio pastoreado (PRP) en el polígono azul. 

Los cuadrados verdes claro en la parte superior de la imagen corresponden a las parcelas del 

pastizal de referencia (PC) (de las cuales se seleccionaron 3) marcado con un polígono verde. 

 
 
 

Trabajo de laboratorio 

 
El suelo recolectado de cada tratamiento y de cada bloque fue utilizado como 

sustrato en un ensayo en cuarto de crecimiento con plantas trampa. En mayo de 

2019 el suelo proveniente de cada tratamiento y de cada bloque (que se mantuvo, 

desde su colecta en campo aprox. 20 días antes, en las bolsas abiertas y a 

temperatura ambiente en el laboratorio) se colocó en 15 macetas por tratamiento, 5 

macetas por bloque (45 macetas en total, cada una con 150 g de suelo y 50 g de 

vermiculita estéril) y se sembraron semillas de Allium cepa (cebolla). Esta especie 
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es utilizada de forma convencional en los ensayos con planta trampa por presentar 

alta afinidad para formar micorrizas (no se encontraron antecedentes de esta u 

otras especies utilizadas para estudiar el potencial del suelo de los septados 

oscuros). Se agregaron 5 macetas de tratamiento control de laboratorio utilizando 

como sustrato vermiculita estéril (C). Todas las macetas fueron regadas a demanda 

y se les proporcionó una fuente de luz para favorecer el crecimiento de las plantas. 

Se realizó un raleo de plántulas a los 11 días de haber germinado, dejando tres 

plantas por maceta, la cual corresponde a la unidad de estudio. A los 90 días 

aproximadamente de la siembra se cosecharon las plantas y se procedió a separar 

las raíces de la parte aérea de cada planta. Luego se procesaron las raíces para 

evaluar la colonización de hongos micorrizógenos arbusculares y hongos endófitos 

septados oscuros. Para el procesamiento de las raíces, primero se lavaron para 

eliminar residuos del suelo y se enjuagaron varias veces con agua. Las raíces de 

cada planta se subdividieron en varios segmentos y se colocaron con vinagre en 

frascos separados para conservarlas antes de aclararlas. El aclarado se realizó con 

KOH al 10% disuelto en agua, por un día. Luego el KOH se descartó y las raíces se 

enjuagaron con agua para quitar el exceso del producto. Las raíces se tiñeron en 

una solución de lactoglicerol (Glicerina:Lactato:Agua destilada; 1:1:1) y azul de 

tripano al 0,05% por dos días, luego se enjuagaron quitándoles el exceso de tinta y 

se conservaron en lactoglicerol para su posterior montaje y observación al 

microscopio. Para la observación en el microscopio se procedió a seleccionar 10 

segmentos de 1 cm aproximadamente cada uno, de las raíces de cada maceta de 

cada tratamiento y de cada bloque. Los segmentos se colocaron en portaobjetos 

correctamente identificados para su análisis. Se utilizó el microscopio óptico para 

observar y estimar la presencia (1) o ausencia (0) de las estructuras de micorrizas 

arbusculares y de septados oscuros en cada segmento de raíz. Se calculó el 

porcentaje de colonización micorrícica (identificando la presencia de hifas, 

vesículas, arbúsculos y ovillos) y de colonización por ESO (hifas) de cada unidad 

muestral. 
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Figura 2. Ensayo con plantas trampa. 

a. Preparación del suelo proveniente de cada tratamiento en estudio (27/5/2019) 

b. Siembra de semillas de cebolla en macetas identificadas (27/5/2019) 

c. Germinación de las plantas en un ambiente con luz y riego controlado 

d. Cosecha de las plantas trampa crecidas después de 90 días de la siembra (25/8/2019) 
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Figura 3. Procesamiento de las raíces para observación de las estructuras fúngicas. 

a. Tinción de las raíces con azul de Tripano (27/8/2019) 

b. Conservación de las raíces ya teñidas (27/8/2019) 

c. Montaje de 10 segmentos de 1 cm aprox. de las raíces en portaobjetos (05/9/2019) 

d. Secado de las raíces en los portaobjetos 

e. Observación de los hongos en las raíces al microscopio óptico 

 
 

Análisis estadístico 

 
Se estudiaron las diferencias en la colonización de hongos micorrizógenos 

arbusculares y de hongos septados oscuros entre las plantas crecidas en suelo del 

pastizal de referencia, del pastizal en recuperación pastoreado y del pastizal en 

recuperación clausurado. Para estudiar las diferencias se realizó un análisis 

ANOVA con LSD Fisher en el software Infostat (versión 2017) dado que se 

cumplieron los supuestos de homogeneidad de varianza y normalidad. 
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RESULTADOS 
 

Todas las raíces observadas presentaron colonización por los grupos de hongos 

que se estudiaron en este trabajo, a excepción de aquellas plantas que crecieron 

en el tratamiento control (solo vermiculita) en las cuales la presencia de alguna 

estructura fúngica fue insignificante. 

La presencia de hongos septados oscuros fue mayor que la de micorrizas en las 

raíces de la especie trampa utilizada ya sea que hayan crecido en suelo del pastizal 

de referencia como en suelo de los sitios previamente forestados (Figura 4). 

De modo general, una primera comparación entre las plantas que crecieron en 

suelo proveniente del pastizal control y aquellas que lo hicieron en suelo del 

pastizal en restauración (sin considerar los tratamientos ni los bloques) mostró que 

tanto el potencial de colonización por micorrizas arbusculares como el de hongos 

septados oscuros fue mayor en suelo proveniente de los sitios que se encuentran 

en etapa de restauración del pastizal natural (Figura 4). En cuanto a las micorrizas, 

las plantas que crecieron en suelo proveniente del pastizal en recuperación 

presentaron en promedio una colonización de 16,5% ± 4,2, mientras que aquellas 

que crecieron en suelo del pastizal de referencia dicha colonización fue de 2,7% ± 

1,6, y esta diferencia fue estadísticamente significativa (p <0,0001). Con respecto a 

los septados oscuros, las plantas crecidas en suelo del pastizal en proceso de 

restauración mostraron en promedio una colonización de 25,7% ± 4,1, mientras que 

las crecidas en suelo proveniente del pastizal de referencia presentaron una 

colonización de 14,2% ± 2,1. Esta diferencia también fue estadísticamente 

significativa (p <0,0001). 
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Figura 4. Colonización por hongos micorrizógenos arbusculares y por hongos septados oscuros (%, 

promedio ± de) en el sitio control pastizal de referencia (PC) en verde y en el pastizal en 

restauración (PR, clausura y pastoreo) en azul. Los asteriscos representan diferencias 

estadísticamente significativas entre los sitios para cada grupo de hongos (p <0,0001). 

 

 
Al comparar la colonización total por hongos micorrizógenos en raíces de las 

plantas que crecieron en suelo provenientes de los tratamientos pastoreado y 

clausurado dentro del pastizal en recuperación, se pudo observar la presencia de 

micorrizas en ambos sitios. En plantas crecidas en suelo del sitio clausurado al 

ganado se observó una micorrización de 19,5% ± 9,6, mientras que, en plantas 

crecidas en suelo proveniente del sitio pastoreado la presencia de micorrizas fue de 

13,5% ± 7,3. Esta diferencia fue estadísticamente significativa con un p-valor de 

0,0012 (Figura 5a). 

Con relación a las estructuras especializadas en el intercambio de sustancias que 

presentan las micorrizas como son los arbúsculos y ovillos, solo fueron encontradas 

en raíces de las plantas crecidas en suelo del pastizal forestado y que ahora está 

en proceso de restauración, tanto en el sitio pastoreado como en el clausurado. Con 

respecto a la cantidad de arbúsculos, no se detectó una diferencia estadísticamente 

significativa entre plantas crecidas en suelo proveniente de los tratamientos de 

pastoreo y clausura (p = 0,2060), siendo el promedio 5,4% ± 4,4 en la clausura y 

6,3% ± 4,9 en el pastoreo. La presencia de los ovillos en plantas que crecieron en 

suelo del pastizal en recuperación fue escasa, siendo 0,2% ± 0,1 en el sitio 

clausurado y 0,07% ± 0,1 en el sitio pastoreado. En cuanto a la presencia de 

vesículas de los HMA (estructuras de reserva) se encontró una diferencia 

estadísticamente significativa (p = 0,0005) entre plantas que crecieron en suelo de 

los sitios pastoreado y clausurado. Dicha cantidad fue de 2,7% ± 0,8 en el sitio 

clausurado y 0,5% ± 0,5 en el sitio pastoreado (Figura 5b). 



23  

a) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
b) 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
Figura 5. a. Colonización total (hifas) por micorrizas (%, promedio ± de) en plantas crecidas en 

suelo del pastizal en recuperación en el tratamiento clausurado al pastoreo (PRC) y en el 

tratamiento con pastoreo (PRP). b. Presencia de arbúsculos (barras verdes) y vesículas (barras 

azules) (%, promedio ± de) de hongos micorrizógenos arbusculares para el tratamiento clausurado al 

pastoreo (PRC) y en el tratamiento con pastoreo (PRP). Los asteriscos representan diferencias 

estadísticamente significativas entre los tratamientos, para cada tipo de estructura fúngica y ns 

indica ausencia de diferencias significativas (p > 0,05).
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Con relación a la presencia de hongos septados oscuros en las raíces de las 

plantas trampa que crecieron en suelo de los dos sitios del pastizal en recuperación 

que presentan diferente tratamiento en relación al pastoreo (clausurado y 

pastoreado), se pudo observar que la colonización por estos hongos fue mayor 

significativamente en el sitio que está pastoreado que en el sitio que está 

clausurado (p = 0,0009), siendo 28,6% ± 6,5 en el pastoreado y 22,8% ± 10,7 en el 

clausurado (Figura 6). 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 6. Colonización por hongos septados oscuros (%, promedio ± de) en plantas trampa que 

crecieron en suelo proveniente del pastizal en recuperación clausurado (PRC) y pastoreado (PRP). 

Los asteriscos representan diferencias estadísticamente significativas entre los tratamientos (p = 

0,0009). 

 
 

DISCUSIÓN 
 

En el presente estudio se evidenció la presencia de hongos endófitos, tanto 

micorrizógenos arbusculares como septados oscuros, en suelos de pastizales y fue 

posible evaluar los efectos residuales que generó el cambio en el uso del suelo en 

dichos pastizales que fueron transformados a forestación con Pinus taeda y que se 

encuentran actualmente en un proceso de restauración de la comunidad vegetal 

natural. Asimismo, se pudo observar un efecto diferencial en relación al uso del 

pastoreo durante la restauración del pastizal. 
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¿La colonización por hongos micorrizógenos y hongos septados oscuros 

reflejó un efecto residual de la forestación sobre el pastizal? 

Contrario a lo esperado en las dos primeras hipótesis, se observó mayor porcentaje 

de colonización de micorrizas arbusculares y hongos septados oscuros en las raíces 

de la especie trampa utilizada (cebolla) que crecieron en suelo proveniente de los 

sitios que fueron forestados que en suelo del pastizal nativo de referencia. En 

estudios previos realizados en pastizales con cambios de uso del suelo, luego de 

que esos ecosistemas experimentaron una perturbación transitaron un proceso de 

sucesión, en el que los hongos benéficos del suelo cumplieron un rol esencial al 

asociarse con la comunidad vegetal nativa capaz de establecerse en esos 

ambientes (Garcia de Leon et al., 2016; Asmelash et al., 2016; Neuenkamp, 2018). 

En este sentido podría esperarse una alta colonización por los dos grupos de 

hongos en estudio en el predio en recuperación de la forestación, tal como se pudo 

observar. En las parcelas de estudio en el predio Obdulio, a 9 meses del inicio del 

experimento, Casás (2019) encontró que la cobertura y riqueza de especies 

vegetales aumentaron en el pastizal en restauración hasta alcanzar valores 

similares al pastizal control. Entonces se podría haber esperado que la presencia 

de hongos estimada en los dos sitios en el presente trabajo fuera similar, sin 

embargo, en el estudio de Casás se observó que la   composición de la comunidad 

vegetal en el sitio en proceso de restauración se diferenció de la composición 

vegetal del pastizal control. Esto apoya las observaciones recabadas en el presente 

estudio. Si bien los hongos benéficos se encuentran en casi todas las plantas, 

pueden diferenciar su actividad frente a diferentes condiciones abióticas y 

huéspedes. Entonces, debido a que la composición de las comunidades vegetales 

en el pastizal en recuperación es diferente al del pastizal nativo, esto pudo 

repercutir en la presencia de hongos micorrizógenos y septados oscuros. 

En varios estudios se ha evidenciado una rápida colonización de hongos 

micorrizógenos arbusculares en la recuperación de algún ecosistema luego de 

sufrir una perturbación (Hart & Reader, 2004; Garcia de Leon et al., 2016; Gazol et 

al., 2016; van der Heyde et al., 2017). Los cambios que ocurren en la composición 

de hongos benéficos debido a cambios antropogénicos pueden afectar la sucesión 

de las comunidades vegetales y los procesos del ecosistema (Koziol et al., 2018). 

También se ha observado que la diversidad de HMA aumenta con el tiempo que 
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transcurre desde que sucede una perturbación (Koziol & Bever, 2015). Las plantas   

características de la sucesión tardía, a diferencia de las de sucesión temprana, por 

lo general son más dependientes y sensibles a los mutualistas microbianos 

acumulados en los suelos, que se asocian con los sistemas radiculares (Middleton 

& Bever, 2012; Bauer et al. 2015; Koziol & Bever, 2018). A su vez, se espera que la 

retroalimentación del suelo cambie durante el proceso sucesivo, por ello las 

comunidades del suelo de sucesión tardía pueden ser más beneficiosas en la 

restauración que las comunidades de sucesión temprana (Middleton & Bever, 2012). 

Esto podría explicar por qué se observó una alta colonización por hongos 

micorrizógenos arbusculares y septados oscuros en raíces con suelo proveniente 

del pastizal en restauración. 

En Teste et al. (2019) se hace una revisión de trabajos que dan evidencia de 

ciertos grupos de plantas “micorriza duales” que pueden llegar a asociarse con 

ectomicorrizas y endomicorrizas, ya sea de forma simultánea o en diferentes 

etapas de la vida de la planta. De todos modos, existen controversias acerca de su 

existencia por cómo se define cada tipo de micorriza, por el signo que puede llegar 

a tomar la interacción y por la naturaleza de las estructuras que se estudian en 

cada uno. Teniendo en cuenta esas salvedades, se menciona que hay algunas 

plantas que a menudo se consideran exclusivamente ectomicorrizógenas, pero que 

hay registros de que se asocian también con HMA, en especial especies de la 

familia Pinaceae. Si bien no se menciona P. taeda, existe la posibilidad de que esta 

especie sea micorriza dual, y eso explicaría por qué la colonización micorrícica fue 

mayor en las plantas que crecieron en suelo del sitio que tuvo forestación con P. 

taeda en el presente estudio. Si bien las plantas con micorrizas duales son más 

comunes de lo que se pensaba, el conocimiento sobre ellas y su relevancia 

ecológica está en sus comienzos (Teste et al., 2019). 

Por otra parte, Varela (2010) menciona la existencia de diferentes morfoespecies 

de hongos micorrizógenos arbusculares, las especies dominantes en los suelos 

son generalistas, mientras que las especies que se encuentran en un sitio en 

particular se consideran especialistas. Esto puede estar explicando el hallazgo de 

una mayor colonización de HMA en el sitio que había sido forestado, comparado 

con el pastizal control, siendo esa colonización principalmente por especies 

generalistas, ya que son capaces de asociarse a comunidades vegetales presentes 

en diferentes sitios con usos del suelo diferenciales. Futuros estudios podrían 
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enfocarse a estudiar la diversidad de los HMA en situaciones de pastizal natural y 

áreas con otros usos del suelo para conocer los posibles efectos del cambio en el 

uso del suelo sobre este atributo de las comunidades fúngicas. Gazol et al. (2016) 

estimaron el impacto de los pinos exóticos en la riqueza y composición de las 

comunidades locales de HMA en Argentina y Sudáfrica. En Sudáfrica, 

particularmente estudiaron (3 años luego de quitar los pinos, al igual que en este 

trabajo) el efecto de la remoción de pinos sobre la regeneración de las 

comunidades originales de HMA y, al contrario de los resultados en el presente 

trabajo, en las áreas donde se quitaron los pinos la diversidad de HMA fue menor a 

la diversidad encontrada en el ambiente nativo. Ellos, además, estudiaron la 

colonización por HMA en la vegetación nativa al tiempo que la plantación con pinos 

seguía vigente, y sus resultados concluyeron que la diversidad de los hongos allí 

fue menor que en las otras dos situaciones. Podría implementarse un estudio para 

estimar la colonización por micorrizas arbusculares y septados oscuros de plantas 

en suelo de una plantación de pinos en pie en algún área cercana al PPQC y SY, 

para complementar el estudio de la importancia de estos hongos en la restauración 

de los pastizales nativos en Uruguay. Otra posible explicación para los resultados 

encontrados puede ser que haya ocurrido una inmigración de nuevos propágulos 

desde áreas cercanas hacia el pastizal en recuperación. También pudieron 

sobrevivir y dispersarse propágulos residuales del pastizal que existió anterior a la 

plantación, esta explicación soporta la idea de que las asociaciones micorrícicas 

pueden facilitar la sucesión de la comunidad ya que fueron capaces de persistir en 

condiciones no restauradas y también respondieron rápidamente a la extracción de 

los pinos (Korb et al., 2003). 

En relación con los hongos septados oscuros, estos han recibido poca atención en 

la literatura comparado con los hongos micorrizógenos Las comunidades de ESO 

que habitan en las raíces están poco caracterizadas, y en general se agrupan todas 

como “septados oscuros” o “endófitos finos”. Sin embargo, pueden llegar a ser tan 

importantes como las micorrizas a la hora de influir en plantas hospederas, insectos 

y otros microbios (Wearn et al., 2012). Solo algunos pocos estudios han intentado 

evaluar y cuantificar la colonización por micorrizas y septados oscuros en raíces. 

Se sabe hace ya varias décadas que los ESO con frecuencia coocurren con los 

HMA, y se ha evidenciado que estos pueden ser tan abundantes como los HMA 

(Mandyam & Jumpponen, 2005). En el presente estudio fue notable que todas las 
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muestras de raíces se vieron co-colonizadas por HMA y ESO, incluso en cada 

tratamiento se observó una mayor colonización por ESO que por HMA. Los hongos 

septados oscuros pueden encontrarse asociados a diferentes tipos de vegetación, 

tanto con plantas herbáceas (típicas de pastizal) como con plantas leñosas 

(plantación de pinos), pueden llegan a ser muy abundantes (tanto como los hongos 

micorrizógenos), son capaces de coocurrir tanto con endomicorrizas como con 

ectomicorrizas y están más presentes en ambientes estresantes (Lingfei et al. 2005). 

Esto se pudo evidenciar al encontrar una mayor colonización por estos hongos 

asociados a plantas que crecieron en suelo proveniente del sitio que fue forestado 

que en el sitio control. 

 

¿La presencia de pastoreo afectó a las comunidades de hongos edáficos en 

el pastizal que se encuentra en restauración? 

El impacto que pueda llegar a producir el pastoreo en la función de los HMA y en la 

estructura de la comunidad depende en gran parte de la intensidad del pastoreo, 

debido a que afecta de manera desigual a la productividad y la biodiversidad 

por encima y por debajo del suelo. Se ha observado que el pastoreo moderado es 

beneficioso para las condiciones de la vegetación y el suelo de los pastizales ya 

que constituye una “fertilización natural”, ayuda a la dispersión de semillas, permite 

el crecimiento y la expansión de especies vegetales anuales y bianuales, y la 

defoliación aérea periódica regula la sucesión en las comunidades vegetales 

(Faghihinia et al., 2020a). 

 

El pastoreo a una intensidad moderada puede aumentar la biodiversidad de la 

comunidad vegetal, al suprimir el dominio de las especies de plantas más 

competitivas con tasas de crecimiento más rápidas, y así promover la coexistencia 

de especies menos competitivas con tasas de crecimiento más bajas (Pulungan et 

al., 2019). Cuando la diversidad aumenta, también permite que haya más tipos de 

raíces de plantas y exudados de raíces y, en consecuencia, aumenta la variabilidad 

de los recursos del suelo y de raíces para los microorganismos del suelo 

(Faghihinia et al., 2020b). En este sentido, se esperaba encontrar mayor 

colonización por los dos grupos de hongos benéficos estudiados en el área 

pastoreada, ya que en algunos trabajos se ha visto que el pastoreo promueve estas 

interacciones (Eom et al., 2001; Kula et al., 2005). Si bien la colonización por 
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hongos septados oscuros se vio favorecida por el efecto del pastoreo, al comparar 

la colonización por hongos micorrizógenos entre el sitio clausurado y el pastoreado, 

se observó una mayor colonización por HMA en la clausura, García et al. (2012) 

observaron estos mismos efectos para HMA y ESO con clausura y con pastoreo.  

Si bien se ha reportado que el pastoreo aumenta la productividad aérea, el efecto 

que produce en los componentes del suelo es menos claro (Ferraro & Oesterheld, 

2002). La mayoría de los estudios muestran que la biomasa subterránea en áreas 

pastoreadas es igual o mayor que en áreas no pastoreadas dependiendo de la 

estación del año y de la carga ganadera (López et al., 2015), pero también se 

conocen algunos estudios que muestran un efecto negativo del pastoreo en la 

biomasa y la productividad subterránea (Soriano et al., 1991; Schuman et al., 1999; 

Smit & Kooijman, 2001). La carga ganadera en el pastizal que está siendo 

pastoreado dentro del sitio en estudio se ha mantenido baja (com. pers. Gallego, 

2021), lo que no explicaría los resultados obtenidos con respecto a los HMA. Una 

posibilidad es que el ganado se agrupe en determinadas zonas, lo que hace que se 

generen efectos puntuales de sobrepastoreo en algunos parches (com. pers. 

Gallego, 2021). Con respecto a los HMA, en algunos estudios no se encontraron 

efectos del pastoreo sobre la simbiosis micorrícica estimada en raíces de 

gramíneas de pastizales naturales en Uruguay (Parodi & Pezzani, 2011, García et 

al., 2019). Sin embargo, los resultados en otros trabajos (Eom et al., 2001; Su & 

Guo, 2007; Ba et al., 2012; Bai et al., 2013) concuerdan con los resultados en este 

trabajo que muestran un efecto negativo en la colonización micorrícica por el 

pastoreo. El efecto que puede generar el pastoreo sobre el potencial de ESO y 

sobre el de HMA de forma simultánea ha sido muy poco estudiado, pero en la 

mayoría de los trabajos se ha visto un efecto positivo del pastoreo sobre los ESO y 

un efecto negativo sobre los HMA (Lingfei et al., 2005; Medina-Roldán et al., 2008; 

García et al., 2012; Saravesi et al., 2013). 

La colonización de la vegetación de pastizal por micorrizas no consiste solamente 

en hifas, sino que también se forman otras estructuras intraradicales especializadas 

en la adquisición y el intercambio de los nutrientes, como son los arbúsculos y 

ovillos, y/o estructuras de almacenamiento o reserva como las vesículas. Ya que 

los arbúsculos y los ovillos son considerados interfases de intercambio, su 

abundancia indica un período de intercambio activo de carbono y fósforo entre los 

hongos micorrizógenos arbusculares y las plantas hospederas (Mandyam & 
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Jumpponen, 2008). En este estudio no se observaron diferencias significativas en 

la cantidad de arbúsculos y ovillos entre las raíces de plantas que crecieron en 

suelo proveniente del pastizal en recuperación clausurado y pastoreado. Lo que 

puede significar que, aunque la cantidad de hifas se haya visto negativamente 

afectada por el pastoreo, la asociación de los HMA con las plantas siga funcional 

gracias a la presencia de arbúsculos. Sin embargo, hay que tener en cuenta que los 

arbúsculos tienen una vida media muy corta, de unos pocos días. Es decir que la 

cantidad que se observó muestra una situación acotada al momento en que se 

cosecharon las plantas de A. cepa. En lo que respecta a las vesículas dentro del 

sitio en restauración, una mayor presencia en plantas que crecieron en suelo 

proveniente del sitio clausurado en comparación con el sitio pastoreado puede 

relacionarse con la presencia de hifas encontrada en cada uno de los tratamientos. 

Este resultado concuerda con García y colaboradores (2019) que observaron un 

efecto negativo por el pisoteo del ganado en la intensidad de colonización por 

vesículas y a su vez no encontraron efecto en la presencia de arbúsculos por 

ninguno de los componentes del pastoreo estudiados. Con respecto a los efectos 

del pastoreo sobre los hongos septados oscuros se obtuvieron los resultados 

esperados en la tercera hipótesis, al observar una mayor colonización por este 

grupo de hongos en las plantas correspondientes al tratamiento pastoreado versus el 

clausurado dentro del sitio en recuperación. A su vez la colonización de los ESO fue 

mayor a la alcanzada por los HMA, resultado también encontrado por Medina-

Roldan y colaboradores (2008) en los pastizales semiáridos de México. Si bien 

hubo una diferencia en los porcentajes de colonización por los dos grupos de 

hongos, en última instancia estarían dadas las condiciones para que se formen los 

dos. Esto puede sugerir que los dos simbiontes fúngicos estén cumpliendo roles 

complementarios esenciales en este ecosistema y su restauración. 

 

En este trabajo se estimó la colonización por micorrizas arbusculares en plantas 

crecidas en los diferentes sitios, mediante la presencia de hifas, arbúsculos, 

vesículas y ovillos. Sin embargo, hay que tener en cuenta que además de las 

estructuras antes mencionadas, las cuales se forman dentro de las raíces de las 

plantas, los hongos micorrizógenos arbusculares forman otro tipo de estructuras 

por fuera de las células de las raíces, las esporas asexuales. Estas son las 

estructuras de donde se forma y comienza a crecer una hifa primaria que va a 
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penetrar en alguna célula de la raíz de la planta. Se ha observado que los distintos 

subórdenes de hongos micorrizógenos arbusculares presentan estrategias de 

colonización diferentes, ya sea mayormente por esporas o por micelio vivo, y esto 

afecta la respuesta que tengan frente a un disturbio (Hart & Reader, 2004). Por lo 

tanto, si bien se deben tener en cuenta y existen muchos estudios los cuales 

contemplan y estiman la presencia de estas estructuras, excede los objetivos del 

presente estudio. El estudio del banco de esporas de HMA podría complementar 

nuestros resultados sobre el potencial micorrícico del suelo y su rol en la 

restauración de sistemas naturales. 

 

 

CONCLUSIONES 
 
En general, es necesario continuar generando estudios para comprender mejor el 

rol que cumplen las interacciones entre las comunidades de los hongos benéficos 

con la vegetación en los procesos de restauración. A su vez es importante evaluar 

las respuestas que pueden presentar estos simbiontes fúngicos hacia 

determinados disturbios y cambios en el uso del suelo, en condiciones y 

tratamientos diferenciales hacia la recuperación de pastizales. 

 

Los principales resultados de este trabajo son: 

 
- Se pudo observar la presencia de hongos endófitos septados oscuros y hongos 

micorrizógenos arbusculares en las raíces de la especie de planta trampa 

utilizada en el ensayo (A. cepa) evidenciando el potencial de ambos grupos de 

hongos en suelos de pastizales, ya sea que se encuentren en proceso de 

restauración o pastizales de referencia (control). 

 
- Una mayor colonización de micorrizas y septados oscuros en las raíces de 

plantas crecidas en suelo del pastizal en restauración que en plantas crecidas en 

suelo del pastizal de referencia puede estar dando indicios positivos del 

potencial que posee la vegetación del pastizal para recuperarse luego de la 

perturbación que generó la forestación. 

- Solo se observaron estructuras micorrícicas especializadas para el intercambio 

(ovillos y arbúsculos) en raíces de plantas que crecieron en suelo del pastizal en 



32  

recuperación, indicando que la interacción mutualista planta – hongo puede 

estar más activa en esos sitios. 

 

- En relación al efecto del pastoreo sobre la restauración del pastizal, se observó 

un efecto negativo en la colonización por HMA y un efecto positivo en la 

colonización por ESO. No hubo diferencias en la cantidad de arbúsculos y 

ovillos en sitios pastoreados como clausurados, en cambio se observó un efecto 

negativo en la cantidad de vesículas por el pastoreo. 
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