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Resumen general

Los hongos ectomicorrizicos (HEM) son fundamentales para el manejo
sostenible de los bosques y su conservacion. Sin embargo, practicas de manejo forestal
intensivas pueden tener efectos negativos en la diversidad de HEM a través de la
afectacion de la estructura forestal y su composicion floristica. Estas relaciones han
sido poco estudiadas en ambientes tropicales. El presente estudio contribuye a
identificar los impactos del aprovechamiento forestal intensivo en el bosque humedo de
montafia y sus efectos sobre la comunidad de HEM. Se realiz6 la evaluacion de la
diversidad de las comunidades arbérea y de HEM del bosque humedo de montafia al
norte de Chiapas, ante diferentes condiciones del bosque creadas por un ciclo de
practicas silvicolas con distinta intensidad de aprovechamiento (=20 % a =80 % de corta
de &rboles) comparadas con fragmentos poco intervenidos. Se registraron 24 especies
arboreas y 75 especies de HEM, los resultados indican una disminucion de la diversidad
de ambos componentes por efecto de las practicas silvicolas de mayor intensidad (=80
% de corta). Se observo un proceso jerarquico con la cobertura del dosel como el factor
mas sensible a los efectos del aprovechamiento, determinando condiciones
microclimaticas y del piso forestal que impactan la diversidad de especies arboreas y
repercuten en la diversidad de HEM. Condiciones de mayor madurez sucesional
permiten el mantenimiento de comunidades mas diversas para ambos componentes.
Los métodos de aprovechamiento intensivos mantienen un nicleo de especies arbéreas
y fingicas recurrentes a lo largo de su ciclo, las cuales varian su dominancia en afinidad
por condiciones sucesionales distintas. Sin embargo, otras especies pueden ver
comprometido su establecimiento y preservacion. El fomento de estas practicas podria
significar la reduccion de una parte de la diversidad del bosque humedo de montafa y
una pérdida de atributos ecoldgicos relevantes para el funcionamiento de los sistemas

forestales.

Palabras clave: Disturbio antropogénico, bosques tropicales, comunidades fangicas,

conservacion, diversidad arborea, manejo forestal.



CAPITULO I. Introduccién
Sistemas forestales y hongos ectomicorrizicos

Los hongos son indicadores del estado de conservacion de los sistemas forestales
(Halme et al. 2017). Esto se debe principalmente a su participacion en procesos
ecoldgicos cruciales, tales como el mantenimiento de la biodiversidad edafica y la
continuidad de las redes tréficas a traves de su interaccion con distintas comunidades
bidticas (Wardle 2002; Peay et al. 2008; Heilmann-Clausen et al. 2015). Este grupo de
organismos incluye a los principales agentes de la descomposicién de materia organica y
elementos de dificil degradacion, tales como los polimeros lignocelulésicos degradados
principalmente por los Basidiomycetes (Boddy et al. 2007). Adicionalmente, los hongos
ectomicorrizicos (HEM), establecen relaciones mutualistas con la comunidad de plantas
al mismo tiempo que realizan gran parte del reciclamiento de nutrientes y el
almacenamiento de carbono presente en los bosques (Fig. 1). Es por ello que, el
mantenimiento o fomento de la diversidad de HEM en las &reas forestales promueve la
resiliencia de los ecosistemas ante condiciones adversas, asi como el estudio de sus
funciones ecofisiologicas es considerado un elemento fundamental para el manejo

sostenible de los bosques y su conservacion (Courty et al. 2010).

Una gran parte de la comunidad de HEM presente en los bosques representa un
valioso recurso forestal no maderable, debido a la generacidbn de beneficios
econOmicos, culturales y recreacionales para los grupos sociales involucrados en su
aprovechamiento (Boa 2004; Martinez de Aragon et al. 2011; Schulp et al. 2014). A
pesar de los evidentes beneficios econdmicos derivados del aprovechamiento de HEM
en areas forestales (Alexander et al. 2002; Pilz et al. 2003), el desconocimiento de las
relaciones entre los sistemas de aprovechamiento maderable y sus efectos sobre la
diversidad y productividad de las especies de HEM presentes en ellos, origina un reto
dentro del desarrollo de programas de manejo forestal (Martinez de Aragén et al. 2007;
Dahlberg et al. 2010). Al mismo tiempo, la mayoria de los estudios relacionados con el
tema se enfocan en especies con un alto valor economico, dejando de lado el
reconocimiento de gran parte de la diversidad de HEM, al igual que sus roles
ecoldgicos dentro de los sistemas forestales. En este sentido, es importante considerar

el impacto del manejo forestal sobre la diversidad de este grupo de organismos, asi



como reconocer el papel de la conservacion de las areas forestales para la preservacion
de su diversidad (Heilmann-Clausen et al. 2016; Dvorak et al. 2017).
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Figura 1. Principales funciones nutricionales y ecolégicas de los hongos ectomicorrizicos (HEM)
en sistemas forestales. La comunidad de HEM moviliza agua, minerales y nutrimentos que
determinan el estado nutricional del arbol (fésforo y contenido de nitrdgeno en los tejidos de las
raices); esto a su vez controla la eficiencia fotosintética y el desarrollo saludable de los arboles
(e.g., desarrollo de estructuras de almacenamiento de carbono). A su vez, estas caracteristicas
fisiolégicas de los arboles (junto a propiedades fisicas y quimicas del suelo) promueven el
mantenimiento de la comunidad de HEM dentro de los bosques, cerrando un ciclo de
retroalimentacion (modificado de Courty et al. 2010).

Diversidad de HEM en areas forestales

Diversos factores ambientales y de caracter antropogénico afectan directa e

indirectamente la diversidad y reproduccion de una gran cantidad de especies fungicas



dentro de los sistemas forestales (Packham et al. 2002; Martinez de Aragén et al. 2007,
Blintgen et al. 2012; Karim et al. 2013). A este respecto, el estudio de rasgos
funcionales de los hongos asociados a condiciones particulares de su entorno ha
significado un considerable avance para el entendimiento de las respuestas ecolégicas
de la diversidad fungica frente a los factores de alteracion de su habitat (Koide et al.
2011; Peay 2014, Aguilar-Trigueros et al. 2015; Andrew et al. 2016). Esto cobra una
particular importancia en el estudio de la estructura de comunidades de HEM dada su
estrecha relacion con el componente forestal y su relevancia funcional dentro de los
bosques (Smith y Read 2008; Courty et al. 2010). Las caracteristicas de sus estructuras
reproductivas y estrategias de dispersion han mostrado relaciones con los procesos de
transformacion de las condiciones del bosque (Jones et al. 2003; Koide et al. 2007;
Rosinger et al. 2018; Rudawska et al. 2018). Algunos de los principales atributos en los
sitios de aprovechamiento que han mostrado estar asociados tanto a la ocurrencia
como a la diversidad de HEM son el &rea basal, la edad de los arboles y la cobertura del
dosel (Bonet et al. 2004; Martinez-Pefia et al. 2012; Tomao et al. 2017, 2020).
Adicionalmente, la transformacion del sitio puede llegar a afectar de forma indirecta
caracteristicas que definen en alto grado la estructura y composicién de la comunidad
de HEM, tales como las condiciones microclimaticas de temperatura y humedad del
suelo (Erland y Taylor 2002; Castafio et al. 2018), la cobertura de herbaceas (Gao et al.
2015) y las propiedades fisicas y quimicas del mantillo (Conn y Dighton 2000; Aponte et
al. 2010).

Aunque los diferentes principios de las préacticas silvicolas pueden generar
efectos tanto promotores como limitantes de la diversidad, asi como de la reproduccién
de las especies de la comunidad de HEM, se ha reconocido un patron que involucra la
reducciéon de la diversidad de HEM conforme las préacticas silvicolas incrementan su
intensidad de aprovechamiento maderable (Tomao et al. 2017, 2020; Fig. 2). Al mismo
tiempo las condiciones propias de los estados de mayor madurez sucesional de un
bosque se han asociado a menudo con una mayor diversidad de HEM (Peter et al.
2013; Kyaschenko et al. 2017; Kranabetter et al. 2018). Particularmente, la cobertura del
dosel se ha identificado como un factor clave en el mantenimiento de esta relacion
(Kranabetter et al. 2005; Twieg et al. 2007; Santos-Silva et al. 2011; Spake et al. 2016).
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Figura 2. Relacién entre la intensidad de intervencion de diferentes practicas silvicolas y la
diversidad de hongos ectomicorrizicos (con base en Tomao et al. 2020).

El aprovechamiento forestal también afecta tanto la estructura como la
composicién arbérea presente en los sitios de aprovechamiento. Se sabe que, la
composicion arbérea es uno de los principales factores que determinan la diversidad de
HEM, tanto a nivel local como a una escala macroecoldgica (Dickie 2007; Tedersoo et
al. 2012; Gao et al. 2013; Spake et al. 2016). Es por ello que, paralelamente a
evaluaciones relacionadas con los cambios de la estructura de comunidades de los
HEM, por efecto de intervenciones forestales sobre las condiciones estructurales y
microclimaticas del bosque, es también necesaria la realizacién de estudios sobre los
cambios del componente floristico en los sitios de aprovechamiento (Twieg et al. 2007).
Cabe mencionar que la mayoria de los avances en la investigacion sobre estos temas,
han sido realizados en ecosistemas de las regiones templadas del planeta, lo cual
apunta a una especial atencién necesaria en los ambientes tropicales, asi como de los
bosques mixtos de coniferas y latifoliadas (Ishida et al. 2007; Reverchon et al. 2012;
Tomao et al. 2020).



Estado del conocimiento micolégico en México y Chiapas

En México los bosques mixtos y los bosques de coniferas concentran la mayor
parte de la diversidad conocida de HEM, al mismo tiempo que muchas de estas
especies cuentan con un conocimiento muy detallado sobre su uso de manera
tradicional (Villarreal y Pérez-Moreno 1989; Estrada-Martinez et al. 2009). Sin embargo,
el conocimiento cientifico sobre la mayoria de las especies fungicas en México ha
presentado muy poco desarrollo, ya que se ha estimado la presencia de al menos
200,000 especies fungicas para el pais, de las cuales tan solo cerca de un 5 % han sido
estudiadas (Aguirre-Acosta et al. 2014). Particularmente, el estado de Chiapas,
comparado con otros estados, presenta un limitado conocimiento micologico, a pesar
de que posiblemente forma parte de los estados con mayor diversidad fungica en el
pais, con un aproximado de 49, 000 especies (Andrade-Gallegos y Sanchez-Vazquez
2005; Ruan-Soto et al. 2013). Adicionalmente la mayoria de los estudios fungicos
realizados en Chiapas se han concentrado en el area central del estado, por lo que aun
existe una gran parte del territorio con escasa o nula informacion (Andrade-Gallegos y
Sanchez-Véazquez 2005; Robles Porras et al. 2006; Ruan-Soto et al. 2013).

Cambios en el bosque humedo de montafia y comunidad de HEM

Regiones como el bosque humedo de montafia presente en las zonas altas del
estado de Chiapas (sensu Villasefior 2010), cuentan con una enorme riqueza arborea
(Gonzalez-Espinosa y Ramirez-Marcial 2005, 2013), la cual posiblemente se asocia a
Su vez con una alta diversidad de HEM. Sin embargo, gran parte de la superficie forestal
del estado ha sufrido una considerable reduccion, debido principalmente a los cambios
de uso de suelo y a la sobreexplotacion de madera (Cayuela et al. 2006; Gonzélez-
Espinosa et al. 2009). Esta situacion ha propiciado diversos problemas ecoldgicos tales
como el empobrecimiento floristico y la transformacion de los componentes arboreos
originales de los bosques (Ramirez-Marcial et al. 2001; Galindo- Jaimes et al. 2002;

Gonzalez-Espinosa y Ramirez-Marcial 2006).

La afectacion de las areas originales de bosque presentes en el estado podria a



la postre tener repercusiones en la pérdida de biodiversidad fangica, gran parte de la
cual permanece sin una estimacion clara de su magnitud (Andrade-Gallegos y Sdnchez-
Vazquez 2005). Considerando lo apremiante de esta situacion y dadas las estrechas
relaciones ecoldgicas entre los HEM y el componente arboreo, es necesario desarrollar
estudios con una perspectiva mas integral, que considere una evaluacion de la
transformacion del bosque en el tiempo y los cambios ocurridos tanto a la diversidad
floristica como fangica presente en la region. El presente estudio propone identificar el
impacto de métodos de aprovechamiento forestal intensivos sobre la diversidad de las
comunidades arbérea y fangica, asi como sus respuestas ecologicas ante el disturbio
antropogénico dentro de una regién importante de bosque humedo de montafia en el

estado de Chiapas.

Objetivos e hipotesis
Objetivo general

Describir y analizar como afecta el aprovechamiento forestal intensivo a la
comunidad de HEM del bosque himedo de montafia, a través de su relacién con los
cambios provocados a las condiciones del sitio y el impacto ocasionado al componente

floristico.

Objetivos particulares

. Analizar el impacto que tienen algunas practicas de manejo forestal con
diferente intensidad de aprovechamiento maderable sobre la estructura y
diversidad arb6rea en un bosque humedo de montafia, comparado con
fragmentos de bosque sin manejo como referencia.

. Determinar como influyen las condiciones microclimaticas del sitio
(temperatura y humedad), la cobertura del dosel, la cobertura de herbaceas y
cobertura de mantillo sobre el suelo, la diversidad de especies arbdreas y su
valor de importancia relativo, sobre la diversidad de especies de la comunidad de
HEM.

. Analizar los cambios en la estructura y composicion de especies de la

comunidad de HEM ante procesos de alteracion, regeneracion y maduracion de



un bosque hiumedo de montafia, con base en las condiciones observadas en
diferentes etapas de un ciclo de tratamientos silvicolas en comparacion con las

de un bosque sin manejo forestal.

Hipotesis

. Las practicas de manejo forestal mas intensivas dentro del sistema
evaluado modifican la estructura del bosque humedo de montafia y disminuyen
su diversidad arbdrea principalmente a través de los impactos ocasionados a la
cobertura del dosel.

. La cobertura del dosel representa el factor de mayor relevancia en
determinar la diversidad de especies de HEM, debido a su influencia sobre
diversas condiciones microcliméticas y estructurales del bosque relacionadas con
la diversidad de HEM.

. Las condiciones asociadas a una mayor madurez sucesional mantienen
comunidades mas diversas tanto de especies arboreas como de especies de
HEM, contrario a las practicas silvicolas mas intensivas las cuales reducen
considerablemente la diversidad de ambos componentes.

. La composicion y el arreglo de las especies dominantes de HEM en las
diferentes condiciones evaluadas presentan rasgos particulares con relacién a su

afinidad por condiciones sucesionales distintas.

Métodos
Area de estudio

Los sitios de estudio se encuentran ubicados en la region fisiografica Sierra de
Chiapas y Guatemala, en la subprovincia fisiografica Montafias del norte de Chiapas
(Mullerried 1957), en el sur de México (Fig. 3a). El clima es semicalido templado,
subhimedo con lluvias en verano, con una lluvia media anual de 1,271 mm y una
temperatura media anual de 21° C (Garcia 2004); los tipos de suelos mas frecuentes en
la region corresponden a luvisoles y phaeozem (INEGI 2007). Las comunidades

vegetales originales conformaban bosques humedos de montafia con predominio de



Quercus spp., Liquidambar styraciflua y Pinus spp. (Breedlove 1981; Miranda 1998;
Ramirez-Marcial et al. 2001; Villasefior 2010). Las areas de bosque con manejo forestal
estudiadas pertenecen a los predios “San Martin” y “Santa Anita” (superficie total de 163
ha), al sur del municipio de Jitotol (17° 01’ 45” y 17° 03’ 10” N; 92° 52’ 10” y 92° 51’ 12”
W, altitud promedio de 1,700 m). Las areas de bosque sin manejo forestal se
delimitaron dentro del centro ecoturistico “El Siempre Verde” (superficie total de 24 ha),
ubicado a 10-12 km al norte de los predios antes mencionados, entre los municipios de
Jitotol y Pueblo Nuevo Solistihuacan (17° 08’ 42” y 17° 08’ 52” N; 92° 53’ 27" y 92° 53’
00” W, altitud promedio de 1,780 m; Fig. 3b).

92°51'40"0 92°51'20"0O

17°3'0"N

17°2'30"N

Figura 3. a: Ubicacion del area de estudio, municipio de Jitotol, Chiapas, México, con el &rea de estudio
remarcada en negro; b: Poligono municipal de Jitotol con los rodales del bosque sin manejo ubicados
en la parte norte del municipio, los rodales del bosque con manejo se encuentran ubicados en la parte
sur del municipio; c: predios forestales “San Martin” y “Santa Anita”, y distribucion de las parcelas de
muestreo sobre distintos rodales en diferentes etapas de un ciclo de tratamientos silvicolas bajo el

Método de Desarrollo Silvicola: liberacion (gris), aclareos (negro) y regeneracion (blanco).



Método de aprovechamiento

Las areas bajo manejo forestal estan sujetas a un método de aprovechamiento
intensivo que promueve masas forestales coetdneas conocido como “Método de
Desarrollo Silvicola” (MDS), el cual incluye ciclos de tratamientos silvicolas a intervalos
de alrededor de 8 afios dentro de la misma rotacion, con una duracion de alrededor de
40 a 45 afos (Fig. 4).

Edad
L 0-9
A 10-36
R 37-45

SM

Figura 4. Ciclo de tratamientos silvicolas con intervalos de edad del bosque recomendada para

su aplicacién a lo largo de un turno de 40-45 afios bajo el Método de Desarrollo Silvicola, y de
un fragmento de bosque sin manejo. Los rangos de edad sefialan la duracion del tratamiento
aplicado al inicio del periodo. Corta de liberacién (L): remocion del estrato adulto para fomentar
el desarrollo del renuevo coetdneo de Pinus spp.; aclareos (A): cortas parciales, efectuadas
para favorecer la mejor conformaciéon de los individuos aprovechables; regeneracion (R):
remocion de la mayor parte del estrato adulto después de la produccion de semilla para la
regeneracion espontdnea de una cohorte coetanea de Pinus spp.; bosque sin manejo forestal

(SM) con mas de 40 afios sin manejo.
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El ciclo inicia con la corta de “liberacién”, que consiste en la corta de todos los
individuos adultos que permanecieron desde la rotacion previa, esto para promover el
desarrollo de una masa de arboles joévenes de Pinus spp. (Pinus tecunumanii
F.Schwerdtf. ex Eguiluz & J.P.Perry, Pinus maximinoi H.E.Moore y Pinus oocarpa
Schiede ex Schltdl.) de la misma edad; posteriormente se realizan tres cortas
consecutivas de “aclareos” que implican cortas selectivas (=20 %) de individuos adultos
con bajos atributos maderables dejando en el rodal los &rboles mejor formados; por
ultimo, se realiza la corta de “regeneracion”, practica de favorecimiento de “arboles
padre”, que implica la corta de la mayor parte del estrato arb6reo adulto (=80 %), y en la
cual los arboles en pie son mantenidos para la produccion de semillas para promover la
regeneracion de una nueva cohorte de Pinus spp. Por otra parte, los fragmentos de
bosque sin manejo corresponden a un area de bosque que ha permanecido sin algun
tipo de aprovechamiento por al menos 40 afios. Las diferentes etapas del ciclo de

aprovechamiento fueron consideradas a manera de cronosecuencia.

Inventario floristico y condiciones del bosque

En cada condicién del bosque se usaron como repeticiones tres rodales de la
misma edad; para el caso del tratamiento de aclareos, que esta dividido en tres
intervenciones, se consideraron solamente rodales de la segunda intervencion. Dentro
de cada rodal se establecieron tres parcelas circulares de 1,000 m? (Fig. 5) para
registrar la riqgueza de especies arboreas y su valor de importancia relativa (Mueller-
Dombois y Ellenberg 1974), mismo que se dividié en especies de Pinus y especies de
latifoliadas, calculado con base en la densidad (ind ha™) y el area basal (m? ha™) de
individuos jovenes y adultos (didmetro normal, DN = 10 cm y altura =2 1.5 m).
Adicionalmente, en cada parcela se delimitd una parcela concéntrica de 400 m? en la
gue se evaluaron todos los individuos con 5.0 < DN < 10.0 cm y altura =2 1.5 m al
meristemo apical. Las parcelas se ubicaron a un minimo de 20 m de distancia entre si y
a un minimo de 20 m del borde del rodal. Los individuos fueron identificados a traves

del cotejo de recolecciones botanicas con especimenes depositados en el herbario
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ECO-SC-H de El Colegio de la Frontera Sur (ECOSUR), en San Cristébal de Las

Casas, Chiapas, México.

Dentro de cada parcela se evalué la cobertura del dosel con cuatro fotografias

hemisféricas con un lente fish-eye Opteka™™ ®

montado en una camara digital Nikon
modelo D-5200, con el objetivo dirigido al cenit y tomadas a 5 m del centro de cada
parcela sobre los cuatro puntos cardinales. Las imagenes se procesaron con el
programa CanEye V6.49 (Weiss y Baret 2017). Se registré el porcentaje de cobertura
de mantillo y la cobertura de herbaceas sobre el suelo en cada parcela mediante cuatro
fotografias tomadas a un metro de altura sobre cuadros de 1 m?, ubicados en los cuatro
puntos cardinales de cada parcela y a 5 m del centro; las imagenes fueron procesadas

con el programa SamplePoint (Booth et al. 2006).

o\
\

S

Figura 5. Disefio de parcelas para el muestreo de inventario floristico
y flngico, el circulo externo representa los limites de las parcelas de
1,000 m?, el circulo interno representa los limites de las subparcelas
de 400 m®. Los cuadros a cada extremo de la parcela interna con
direccion a los cuatro puntos cardinales, representan la ubicaciéon de
los puntos para el muestreo de cobertura de mantillo, cobertura de

herbaceas y cobertura del dosel.
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Se registro la temperatura y humedad relativa del interior del bosque con 12
sensores (modelo DT171 Tipo USB, Temp/RH Data Logger™), colocados a una altura
de 1.8 m en el centro de cada rodal (tres sensores por cada condicién). Los datos de
temperatura y humedad relativa se registraron cada 10 min a lo largo de 14 meses
(marzo de 2019 a mayo de 2020). Los rodales y parcelas de las areas con manejo
forestal fueron ubicados con el apoyo de mapas previamente generados para los
predios y la utilizacion del programa ArcMap 10.2 (ESRI 2013) (Fig. 3c).

Inventario fungico

Con base en la observacion de individuos y la recoleccion de cuerpos fructiferos
(esporomas) se registré el nimero total de macromicetos presentes dentro de cada una
de las 36 parcelas de muestreo establecidas. Los registros se realizaron cada dos
semanas durante el periodo de lluvias de junio a octubre de 2018 y 2019 (debido a la
emergencia sanitaria por el SARS-CoV-2 no fue posible realizar el inventario
correspondiente a 2020). La identificacion taxondémica de los especimenes se efectud
mediante una caracterizacibon macro y micromorfolégica, mediante claves de
identificacion especializadas (Kuo 2013) y estudios realizados en la region (Chanona-
Gomez et al. 2007, 2019; Kong et al. 2018). El estatus de hongos ectomicorrizicos se
bas6 en Comandini et al. (2012), y la nomenclatura utilizada tomé como referencia al

Index Fungorum (2020).

Estructura de la tesis

La tesis presentada es del tipo no monogréfica y se encuentra estructurada en
cuatro capitulos. El primer capitulo tiene un caracter introductorio y plantea la
importancia del desarrollo de conocimiento ecoldgico sobre los HEM en los sistemas
forestales, asi como el estado de conocimiento micologico presente en Chiapas y la
problematica de cara a la transformacion de su habitat, seguido de la justificacion del
presente estudio. Se plantean los objetivos e hipdtesis generales del trabajo, la
descripcion del sitio de estudio, el sistema evaluado y generalidades sobre los métodos

utilizados. El segundo capitulo sienta las bases del trabajo, evaluando la primera
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hipotesis relacionada con la afectacion del componente arboreo del bosque humedo de
montafia por parte de un sistema que incluye ciclos de practicas silvicolas con diferente
intensidad de aprovechamiento. Se describe en detalle el sistema de manejo forestal
evaluado y se presenta la caracterizacion floristica para el reconocimiento del impacto
de las practicas silvicolas intensivas sobre la diversidad arbdrea. El tercer capitulo
constituye el planteamiento principal de la tesis, abordando las restantes hipétesis del
trabajo. Se evalla la influencia de las condiciones microclimaticas y estructurales del
bosque, al igual que la relacion del componente arbéreo sobre la diversidad de HEM.
Se considera la transformacion de estas caracteristicas en el tiempo a través de un
proceso de maduracion sucesional y sus relaciones sobre la estructura y composicion
de especies de HEM, asi como sus implicaciones sobre el estado de conservacién de la
biodiversidad del bosque humedo de montafia. En el cuarto capitulo se exponen de
manera integral las conclusiones generales de la tesis a partir de los principales
resultados y conclusiones obtenidos del segundo y tercer capitulo, seguido de la
bibliografia utilizada en el capitulo introductorio. El segundo y tercer capitulo
corresponden al escrito publicado y al escrito sometido para publicacion en revistas

indizadas, mismos que son presentados con formatos independientes dentro del texto.
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CAPITULO II. Efectos del Método de Desarrollo Silvicola sobre la diversidad

arbérea en bosques humedos de montafia del norte de Chiapas, México

Articulo publicado en:
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Resumen

Se evaluan los efectos del “Método de Desarrollo Silvicola” (MDS) sobre la importancia relativa de especies
arboreas (VIR), la cobertura del dosel, la diversidad y la composicion arbdrea a lo largo de un ciclo de tratamientos
silvicolas vs. un bosque sin manejo (SM) en fragmentos de bosques himedos de montafia del norte de Chiapas,
Meéxico. Se encontraron diferencias en el VIR y diversidad arborea entre SM vy la etapa final del ciclo del MDS y
su reinicio (p < 0.05), sin diferencias con la etapa intermedia. La composicion de especies y la cobertura del dosel
fueron distintas entre el SM y el bosque manejado en sus distintas etapas. Se discute un proceso de reestructuracion del
bosque y el impacto de la reduccion en la cobertura del dosel (> 50%) en los rodales bajo el MDS sobre este proceso.
La aplicacion del MDS puede mantener una parte sustancial de la estructura de la comunidad arbdrea encontrada en
fragmentos de bosque poco intervenidos; sin embargo, probablemente compromete también una parte sustancial de
su composicion floristica original. Esto requiere ser evaluado en la amplia aplicacion del MDS de cara al estado de
conservacion regional de la alta diversidad arbdrea de los bosques himedos de montafia.

Palabras clave: Biodiversidad; Bosques tropicales; Conservacion; Cronosecuencia; Silvicultura

Abstract

The effects of the “Silvicultural Development Method” (MDS) on the relative importance of tree species (RIV),
canopy cover, tree diversity and composition along a cycle of silvicultural treatments were evaluated and compared
with unmanaged stands (SM) of montane humid forests of northern Chiapas, Mexico. Tree diversity and RIV were
different among the SM and the final and initial stages of the MDS (p < 0.05), with no difference with the intermediate
stage of the latter. Tree species composition and canopy cover differed between the SM and all stages of the MDS

ISSN versién electrénica: 2007-8706; Universidad Nacional Autébnoma de México, Instituto de Biologia. Open Access bajo la licencia
CC BY-NC-ND (4.0) https://doi.org/10.22201/ib.20078706e.2020.91.3326
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cycle. The forest structuring process through ecological succession and its impact by a reduced canopy cover (> 50%)
are discussed. Implementing the MDS may maintain a substantial part of the tree assemblage structure as it can be
found in slightly disturbed stands; yet it probably compromises the maintenance of a substantial part of the original
floristic composition. These issues should be considered with regard to the wide use of the MDS in the face of the
regional conservation of the high tree diversity of the montane humid forest.

Keywords: Biodiversity; Tropical forests; Conservation; Chronosequence; Silviculture

Introduccion

Uno de los mayores retos de las ciencias relacionadas
con la sustentabilidad es como conciliar los intereses del
desarrollo y el bienestar econdmico con otros intereses
ambientales, sociales y culturales (Diaz et al., 2018).
Diversos enfoques han abordado este dilema con la
propuesta de nuevos paradigmas mas incluyentes que
consideran la importancia de la biodiversidad como un
factor fundamental en el mantenimiento de los sistemas
de aprovechamiento (Diaz et al., 2018; Kremen y
Merenlender, 2018; Ortega-Alvarez et al., 2018; Sayer et
al., 2013).

Las précticas de aprovechamiento maderable, sobre
todo en regiones tropicales con alta biodiversidad, han
implicado en diversos momentos de su ejecucién la
posibilidad de afectar el funcionamiento de procesos
ecolégicos, principalmente  reflejados en  un
empobrecimiento de la diversidad original de los bosques
(Bawa y Seidler, 1998; Whitmore y Sayer, 1992). Sin
embargo, las caracteristicas particulares fundamentales
de cada método de aprovechamiento forestal deben ser
consideradas al evaluar su impacto real sobre la diversidad
(Chaudhary et al., 2016), con la posibilidad de distintas
respuestas de procesos ecolégicos que involucran a
diversos componentes vegetales, en algunos casos con
pequefios efectos (Costa y Magnusson, 2002; Parrotta et
al., 2002), o incluso con incremento de la diversidad en
areas aprovechadas (Battles et al., 2001; Thysell y Carey,
2000; Torras y Saura, 2008).

El manejo forestal para la produccién de madera bajo
un marco de sustentabilidad ecosistémica ha adquirido una
gran importancia a nivel mundial dadas sus implicaciones
econdmicas, ecoldgicas y sociales, sobre todo en bosques
diversos, en donde los efectos del manejo forestal cobran
mayor relevancia por los riesgos de la pérdida de especies
(Bakuzis, 1969; Fredericksen y Putz, 2003; Perry, 1994;
Siry et al., 2005; von Gadow et al., 2012).

Chiapas es un estado del sureste de México con una
gran riqueza de especies arboreas, estimandose para el
estado poco mas de 1,500 taxones (Gonzalez-Espinosa y
Ramirez-Marcial, 2005, 2013). Las regiones mas himedas
y altas del estado incluyen vegetacién que corresponde

a variantes del bosque himedo de montafia (Villasefior,
2010). Sin embargo, en el tltimo medio siglo estos bosques
han sufrido una reduccion de casi la mitad de su superficie,
debido principalmente a cambios de uso del suelo con tasas
muy altas de deforestacion, que han sido calculadas entre
1.3 y 4.8% anualmente (Cayuela et al., 2006; Gonzéalez-
Espinosa et al., 2009). Los bosques remanentes presentan
de manera general algun grado de degradacion, evidenciado
principalmente en un empobrecimiento floristico y una
modificacion en la estructura de sus componentes arboreos
originales (Galindo-Jaimes et al., 2002; Gonzalez-Espinosa
y Ramirez-Marcial, 2006; Ramirez-Marcial et al., 2001).
El método principal de manejo para la produccion
de madera utilizado en la regién Montafas del norte de
Chiapas, es el “Método de Desarrollo Silvicola” (MDS),
utilizado en México desde principios de 1970 como
una alternativa del Método Mexicano de Ordenacion
de Montes (LOpez-Hernandez et al., 2017; Sénchez-
Veldsquez y Pineda-Ldpez, 1993). EI MDS es un sistema
de manejo de alta intensidad por las caracteristicas de
ejecucion de los distintos tratamientos silvicolas quelo
constituyen; el objetivo es la extraccibn méxima del
potencial productivo del sitio bajo aprovechamiento a
través de la remocidn de la cobertura total de una unidad
completa de bosque. Después del corte, en el sitio abierto
se presenta la regeneracion natural de una cohorte de
las especies aprovechables, de tal forma que al final del
turno se mantiene un bosque predominantemente coetaneo
(Castelan-Lorenzo y Arteaga-Martinez, 2009; Pérez-
Rodriguez et al.,, 2013; Sanchez-Veldsquez y Pineda-
Lopez, 1993). A pesar de la importancia del valor de
la diversidad dentro de los sistemas de manejo forestal,
son poco conocidos los efectos sobre muchos elementos
de la composicion arbérea por la aplicacién de practicas
que fomentan la produccién de madera y disminuyen la
competencia en favor del establecimiento de especies
deseables (Solis-Moreno et al., 2006; Hernandez et al.,
2019). La aplicacion del MDS en grandes extensiones
con bosques originales de alta biodiversidad requiere de
evaluaciones detalladas en cuanto a su impacto a largo
plazo, bajo una perspectiva de la transformacion de estos
sistemas en la escala local y sus consecuencias sobre la
integridad biol6gica de los paisajes forestales regionales.
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Este trabajo analiza las principales caracteristicas
estructurales de la comunidad de especies arbéreas
modificadas por el aprovechamiento maderable a lo largo
de distintas etapas reconocidas bajo el MDS. En una
region de alta diversidad floristica en el estado de Chiapas
se comparan las comunidades promovidas por el MDS
con fragmentos o rodales de bosques aledafios sin manejo
forestal y relativamente poco intervenidos en décadas
recientes. El andlisis de los cambios en la estructura y
composicién arborea a lo largo de la aplicacion del MDS
brinda un marco indispensable para evaluar el impacto
local y las implicaciones regionales de este sistema de
aprovechamiento forestal sobre la diversidad del bosque
himedo de montafia.

Materiales y métodos

El area de estudio se incluye en la region fisiografica
Sierra de Chiapas y Guatemala, en la subprovincia
fisiogréfica Sierra del norte de Chiapas o Montafias del
norte de Chiapas (Mullerried, 1957). La regién tiene un
clima semicalido himedo con tendencia hacia templado,
(A)Cm(w) y una altitud promedio de 1,800 m (Garcia,
2004; INAFED, 2010). Las comunidades vegetales
originales mas extendidas corresponden a bosques mixtos
con predominio de especies de Pinus y Quercus, asi como
Liquidambar styraciflua (Breedlove, 1981; Miranda, 1952;
Ramirez-Marcial et al., 2001).

El trabajo se desarrollé en el municipio de Jitotol,
Chiapas, México (fig. 1a). La superficie total del area para
el bosque bajo manejo forestal mediante el MDS es de
163 ha, que incluye los predios forestales “San Martin” y
“Santa Anita”, ubicados al sur del municipio (17°01°45” -
17°03°10” N, 92°52°10” - 92°51°12” O), con una altitud
promedio de 1,700 m, encontrdndose bajo este sistema de
aprovechamiento desde 1996. El area representativa de un
bosque sin manejo (SM) se encuentra dentro del centro
ecoturistico “El Siempre Verde”, ubicado a 10-12 km en
linea recta direccion norte desde los predios bajo manejo
forestal, entre las coordenadas 17°08°42” y 17°08°52” N,
92°53°27” y 92°53°00” O, con una superficie de 24 ha y
una altitud promedio de 1,780 m; estos bosques no han
estado bajo algun sistema de manejo desde hace mas de 40
afios, aunque ha habido extraccién esporadica de algunos
individuos para la elaboracion de inmuebles (Ing. José Rafael
Ramos Moreno, com. pers.). Las condiciones climaticas
y edaficas entre las areas norte y sur del municipio son
relativamente similares y en el pasado mantuvieron bosques
similares en su estructura y composicion (Breedlove, 1981;
Ramirez-Marcial et al., 2001).

Los tratamientos del MDS aplicado en el area de
estudio se definen a partir de turnos de alrededor de 40-

45 afios, con 5 tratamientos silvicolas aplicados cada 8
afios (fig. 2), segin informacion obtenida del plan de
manejo elaborado para los predios antes mencionados.
Los rodales en diferentes etapas de aplicacion del método
definidos como liberacion (L), aclareos (A) y regeneracion
(R) fueron considerados, bajo una perspectiva de
cronosecuencia sucesional, como etapas de desarrollo que
se pueden observar a través del tiempo a lo largo del ciclo
de intervenciones (Gonzélez-Espinosa et al., 2006; Pastur
et al., 2002; Walker et al., 2010).

Para cada condicion del bosque (L, A, R y SM; fig.
2), se localizaron 3 rodales de la misma edad como
repeticiones distribuidas en el area de estudio, 3 para
el bosque sin manejo (SM) y 3 para cada tratamiento
silvicola dentro del MDS (L, A, R) (fig. 1b, c); para el
caso del tratamiento de aclareos (A), que esta dividido
en 3 intervenciones, se consideraron solamente rodales
de la segunda intervencion. En cada repeticion se
establecieron 3 parcelas circulares de 1,000 m® para
evaluar el inventario floristico del componente arboéreo
(Ramirez-Marcial et al.,, 2001), ubicadas en areas
homogéneas a un minimo de 20 m de distancia entre
si, asi como a un minimo de 20 m de los bordes de
rodales de otros tratamientos silvicolas. Los rodales y las
parcelas del bosque manejado fueron ubicadas mediante
mapas previamente generados para los predios en el
programa ArcMap 10.2 (ESRI, 2013) (fig. 1c). En total
se obtuvieron inventarios de 1,000 m? en 36 parcelas de
muestreo (submuestras dentro de las repeticiones; Steel y
Torrie, 1980). En cada parcela de muestreo se registraron
las caracteristicas estructurales del bosque, que incluyen
la densidad (nUmero de individuos de cada especie por
hectarea) y la dominancia (4rea basal por especie, m*ha’
1) de 4rboles jévenes y adultos, asi como la cobertura del
dosel. Se midid el diametro normal (DN) a una altura
(H) de 1.5 m, para cada individuo con DN > 10.0 cm;
en cada parcela se incluy6é una parcela concéntrica de
400 m®en la que se evaluaron todos los individuos con
50< DN < 10.0cm y H> 1.5 m al meristemo apical.
Se calcul6 la cobertura del dosel basado en la fraccion
de cobertura de la vegetacidn y su representacion gréafica
mediante la fraccion de apertura del dosel obtenidos con
el programa CankEye V6.49 (Weiss y Baret, 2017), a
partir del anélisis de 4 fotografias hemisféricas tomadas
con una lente “ojo de pescado” (Opteka™, 0.20x)
montada a una camara digital (Nikon® modelo D-5200)
con el objetivo dirigido al cenit sobre los distintos puntos
cardinales respecto al centro de cada parcela de 1,000 m?.
Los individuos fueron identificados a través del cotejo
de recolecciones boténicas con especimenes depositados
en el herbario ECO-SC-H de El Colegio de la Frontera
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Figura 1. a) Estado de Chiapas, con el municipio de Jitotol remarcado en negro; b) poligono municipal de Jitotol con los rodales del
bosque sin manejo ubicados en la parte norte del municipio y los rodales del bosque con manejo ubicados en la parte sur; c) predios
forestales “San Martin” y “Santa Anita”, y distribucion de las parcelas de muestreo sobre distintos rodales en diferentes etapas de un
ciclo de tratamientos silvicolas bajo el “Método de Desarrollo Silvicola™: liberacion (gris), aclareos (negro) y regeneracion (blanco).

SM

Figura 2. Estructura esquematica del ciclo de tratamientos silvicolas con intervalos de edad del bosque recomendada para su aplicacion
a lo largo de un turno de 40-45 afios bajo el “Método de Desarrollo Silvicola” y de un bosque sin manejo en las montafias del norte
de Chiapas. Los rangos de edad sefialan la duracidn del efecto del tratamiento aplicado al inicio del periodo. Corta de liberacion (L):
remocion del estrato adulto para fomentar el desarrollo del renuevo coetaneo de Pinus spp.; aclareos (A): cortas parciales divididas en
3 etapas, efectuadas para favorecer la mejor conformacion de los individuos aprovechables; regeneracion (R): remocion de la mayor
parte del estrato adulto después de la produccion de semilla para la regeneracion espontanea de una cohorte coetanea de Pinus spp.,
las especies de interés comercial; bosque sin manejo forestal (SM) con mas de 40 afios sin manejo.
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Sur (ECOSUR), en San Cristobal de Las Casas, Chiapas,
Meéxico.

Se calculd el valor de importancia relativa (VIR) con
la densidad y la dominancia relativas (Mueller-Dombois y
Ellenberg, 1974), mismo que fue separado para Pinus spp.
(VIR-P) y especies de latifoliadas (VIR-L). Se realizaron
analisis de la diversidad con base en los nimeros de Hill
(‘D) como son la riqueza efectiva de especies (°D), el
nimero de especies tipicas (‘D) calculado a partir del
exponencial del indice de entropia de Shannon y el nimero
de especies dominantes (°D) mediante el inverso del
indice de concentracién de Simpson (Chao et al., 2014).
La informacion fue analizada mediante el programa R,
con los paquetes Vegan y BiodiversityR (Oksanen et al.,
2017; R Development Core Team, 2008). Para evaluar
la variacién en la composicion de especies entre las
distintas condiciones del bosque, se realizé un &rbol de
relaciones mediante el indice de similitud de Morisita-
Horn (Magurran, 1988) calculado con el programa Past
3.0 (Hammer et al., 2013).

Se realizdé un analisis de varianza entre las distintas
condiciones del bosque para las variables °D, 'D, ?D,VIR-
P, VIR-L y la cobertura del dosel. Con base en pruebasde
normalidad de Shapiro-Wilk y de homocedasticidadde
la varianza de Levene, las variables 'D y °D fueron
analizadas con la variante de Welch para varianzas
diferentes. La informacion fue analizada mediante la
rutina Rstatix (Kassambara, 2019) en el programa R (R
Development Core Team, 2008).

Resultados

Se registré un total de 24 especies de arboles
pertenecientes a 16 familias (tabla 1). Las especies con
mayor abundancia fueron Pinus spp., Quercus spp.,
Liquidambar styraciflua y Nyssa sylvatica. Del total de
especies registradas, 8 estuvieron representadas por un
Unico individuo y 16 por menos de 10 individuos; méas de
50% del total de especies fueron poco frecuentes (fig. 3).
Los valores de diversidad fueron diferentes entre las
distintas condiciones del bosque para °D (F55, = 6.75,
p < 0.001), D (F3175 = 8.33, p < 0.001) y *D (Fy 73 =
7.96, p < 0.002). La prueba post hoc de Tukey solamente
mostré mayor riqueza de especies (°D) en A respecto a la
etapa R entre tratamientos silvicolas dentro del bosque con
manejo; el bosque sin manejo (SM) mostro valores mas
altos respecto de la primera (L) y dltima etapa (R) del
ciclo de tratamientos silvicolas bajo el MDS en cuanto a
D (prueba de Tukey), asi como con D y ?D (prueba de
Games-Howell) (fig. 4). La similitud medida por el indice
de Morisita-Horn presenté un valor de 0.92. La similitud
fue alta en los tratamientos silvicolas del bosque manejado
bajo el MDS, al comparar las comunidades arbéreas entre

L y R (0.95), asi como al comparar la etapa A con L (0.87)
y R (0.80). El bosque sin manejo (SM) se segreg6 del
bosque manejado al presentar valores bajos de similitud
respecto de los distintos tratamientos silvicolas del bosque
manejado; L (0.43), A (0.66) y R (0.49) (fig. 5).

El VIR mostro diferencias entre las distintas
condiciones del bosque para las variables VIR-P (F3 3, =
9.76, p < 0.0001) y VIR-L (F33, = 9.86, p < 0.0001). La
prueba post hoc de Tukey entre tratamientos silvicolas
dentro del MDS indic6 un incremento en el VIR-P de 67%
observado en A, a 87% observado en R (p < 0.05), y una
reduccion de los valores de VIR-L de un 33% a un 13%
(p < 0.05) en el mismo sentido; el SM mostré valores mas
bajos para VIR-P y mayores para VIR-L respecto de las
etapas L (p < 0.001) y R (p < 0.0001) dentro del ciclo de
tratamientos silvicolas bajo el MDS (fig. 6).

La cobertura del dosel mostro diferencias entre las
distintas condiciones del bosque (F33, = 23.72, p
< 0.0001). La prueba de Tukey no mostrd diferencias
entre las distintas etapas dentro del ciclo de tratamientos
silvicolas bajo el MDS; de manera general, SM present6é
valores mas altos de cobertura del dosel respecto de las
diferentes etapas del bosque manejado bajo el MDS (L,
Ay R) (p <0.0001). Esta relacion se observé claramente
en imagenes promedio de la fraccién de apertura del dosel

(fig. 7).
Discusion

El ciclo de tratamientos bajo el MDS culmina con la
corta de regeneracion (R), en la que se extrae la mayor
parte del estrato arboéreo y se reduce considerablemente el
nimero de especies arbdreas presentes en la etapa previa
(fig. 4), lo que crea condiciones de alta iluminacion en el
piso forestal (fig. 7) y favorece la renovacién diferenciada
de las especies de Pinus observada al reinicio del ciclo (L).
El reinicio del ciclo tras la corta de liberacion presenta la
mayor abundancia de individuos adultos de especies de
Pinus (fig. 3); sin embargo, el efecto sobre la diversidad
arbérea iniciado en la etapa final (R) es constante hacia
este punto, al mantener comunidades menos diversas y con
mayor dominancia por un pequefio nimero de especies en
comparacion con los rodales de bosques sin manejo (figs.
3, 4). A su vez, la composicion de especies arboreas no
cambia al pasar del estado final a un reinicio del ciclo (fig.
5). El reinicio del ciclo presenta también una tendencia
caracterizada por el restablecimiento de la presencia de
N. sylvatica y L. styraciflua en la comunidad, mismas que
alcanzan su mayor presencia hasta la etapa de aclareos
(fig. 3). El proceso de intervencion durante estas etapas,
crea condiciones del bosque en las cuales diversos factores
ecoldgicos (clima, suelo, e interacciones bidticas) actdan
de forma diferenciada sobre cada especie para favorecer
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Tabla 1

Especies arbdreas con nimero de individuos adultos, distribuidas por familia, registradas en las parcelas de muestreo en un bosque
himedo de montafia bajo el “Método de Desarrollo Silvicola” (MDS) y en un bosque sin manejo forestal (SM) en el norte de Chiapas,

Meéxico.
Especie Acrénimo SM MDS  Familia
Saurauia oreophila Hemsl. Sao 0 1 Actinidiaceae
Viburnum jucundum C.V.Morton Vib 0 5 Adoxaceae
Liquidambar styraciflua L. Liq 124 31 Altingiaceae
llex brandegeeana Loes. llex 1 0 Aquifoliaceae
Dendropanax arboreus (L.) Decne. et Planch. Dar 0 1 Avraliaceae
Oreopanax capitatus (Jacq.) Decne. et Planch. Oca 2 0
Oreopanax xalapensis (Kunth) Decne. et Planch. Oxa 1 0
Hedyosmum mexicanum C.Cordem. Hme 0 1 Chloranthaceae
Clusia aff. salvinii Donn.Sm. Clu 0 1 Clusiaceae
Vernonanthura patens (Kunth) H.Rob. Ver 0 3 Asteraceae
Cornus disciflora Moc. et Sessé ex DC. Codi 23 0 Cornaceae
Quercus calophylla Schitdl. et Cham. Qca 3 3 Fagaceae
Quercus sapotifolia Liebm. Qsa 19 23
Quercus segoviensis Liebm. Qse 23
Inga oerstediana Benth. Ing 1 0 Fabaceae
Heliocarpus donnellsmithii Rose Hdo 1 1 Malvaceae
Nyssa sylvatica Marshall Nys 12 62 Nyssaceae
Pinus tecunumanii F.Schwerdtf. ex Eguiluz et J.P.Perry Pt 96 538 Pinaceae
Pinus maximinoi H.E.Moore Pm 1 310
Pinus oocarpa Schiede ex Schltdl. Po 96 66
Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. ex Roem. et Schult. Myco 0 8 Primulaceae
Parathesis chiapensis Fernald. Par 1 3
Frangula capreifolia (Schitdl.) Grubov Fca 4 0 Rhamnaceae
Prunus serotina Ehrh. Pr 0 1 Rosaceae

o inhibir su establecimiento (Kozlowski, 2002; Shields et
al., 2007).

La etapa intermedia (A) representa el estado de mayor
reestructuracion del bosque dentro de la secuencia en el
ciclo de tratamientos silvicolas bajo el MDS. Esta etapa
presenta una mayor riqueza de especies totales, menor
importancia relativa de Pinus spp. y mayor importancia
de especies latifoliadas, respecto a las condiciones creadas
por la corta final (figs. 4, 6). En este punto del ciclo, la
comunidad arbérea presenta un arreglo de especies distinto
del observado desde la corta final, con L. styraciflua y
N. sylvatica entre las especies mejor representadas en la
comunidad (figs. 3, 5). El restablecimiento espontaneo de
especies de latifoliadas en la comunidad como parte de un
proceso de sucesion ecoldgica secundaria, es una tendencia
reconocida en otros sistemas de aprovechamiento maderable
(Ramirez-Santiago et al., 2019). Los cambios considerables
en la riqueza y composicion de especies observados en la
etapa de aclareos pueden ser el resultado de condiciones

favorables fomentadas por los tratamientos silvicolas,
condiciones que contindan modificandose conforme el
bosque avanza en el proceso de maduracion (Battles et al.,
2001; Pastur et al., 2002; Torras y Saura, 2008).

En la etapa intermedia, antes de ser realizada la corta
final, las comunidades del bosque aprovechado tienden
hacia una mayor similitud en la presencia y proporcion
de los principales componentes arboéreos (Pinus spp., L.
styraciflua y N. sylvatica) respecto a lo observado en
bosques sin manejo (figs. 3, 6). Igualmente, se presentan
valores similares de dominancia y riqueza de especies
(fig. 4), aunque la composicion de especies (en su
mayoria poco frecuentes), no es la misma (fig. 5). Estos
resultados coinciden con estudios previos que comparan la
biodiversidad entre bosques con algun sistema de manejo
y los no-manejados, en los que se reporta que los mayores
efectos del manejo no se reflejan tanto en una pérdida
del nimero total de especies (aunque si una reduccion
perceptible), como en cambios en la composicion (Cleary,
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Figura 3. Distribucion de rango-abundancia (logio) para las especies arboreas (ver acronimos en la tabla 1) presentes en diferentes
etapas de un ciclo de tratamientos silvicolas bajo el “Método de Desarrollo Silvicola™: liberacion (L), aclareos (A), regeneracion (R)

y en un bosque sin manejo (SM).
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Figura 4. Riqueza de especies arb6reas (°D), especies arbéreas tipicas (:D) y especies arbéreas dominantes (>D), presentes en diferentes
etapas de un ciclo de tratamientos silvicolas bajo el “Método de Desarrollo Silvicola™: liberacion (L), aclareos (A), regeneracion (R)

y en un bosque sin manejo (SM). *** = p <0.0001, ** = p <0.001, * = p <0.05.
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2004; Galindo-Jaimes et al., 2002; Gonzalez-Espinosa et
al., 1995, 2009; Lewis, 2001).

El bosque sin manejo, que en el area de estudio de
manera frecuente ha sido sometido a extraccion selectiva
de baja intensidad sin planificacién, mantiene una
mayor codominancia entre Pinus spp., Quercus spp. y
L. styraciflua dentro de la comunidad, ademas de incluir
poblaciones considerables de Cornus disciflora, especie
considerada en categoria de vulnerable de acuerdo a la
UICN (Gonzéalez-Espinosa et al., 2011) y practicamente
ausente en todas las etapas del bosque manejado (fig. 3). De
manera general, a pesar de observar una reestructuracion en
la etapa de aclareos, las poblaciones de L. styraciflua y C.
disciflora abundantes dentro del bosque sin manejo, podrian
reducirse o ser extirpadas localmente por efecto de una
intervencion constante bajo el MDS. Este empobrecimiento
floristico se puede acrecentar debido a que la mayoria de
las especies presentes en el bosque sin manejo pueden ser
consideradas “raras” 0 “escasas” Yy sensibles a los efectos
del aprovechamiento, dados sus requerimientos especificos
para la regeneracion asociados a la mayor cobertura del
dosel propia de bosques mas maduros (Camacho-Cruz et
al., 2000; Galindo-Jaimes et al., 2002). Estos efectos sobre
diferentes grupos funcionales de especies arbdreas han sido
también reconocidos en sistemas de aprovechamiento en
regiones tropicales con alta diversidad (Martini et al., 1994).

El proceso de aprovechamiento mediante el MDS
muestra un efecto muy severo sobre la cobertura del dosel.
Incluso en sus estados de mayor grado de reestructuracién
se registra menos de la mitad de la cobertura que se puede
observar en el bosque sin manejo (fig. 7). La cobertura
del dosel se ha documentado como un componente muy

sensible a los procesos del aprovechamiento forestal,
que a su vez tiene un gran impacto sobre las condiciones
biofisicas y microclimaticas de los bosques, con efectos
sobre la regeneracién de una gran cantidad de especies
(Brown, 1993; Cannon et al., 1994; Malmer vy Grip,
1990; Méndez-Dewar et al., 2014, 2015; Pereira et al.,
2002). Se ha encontrado que la cobertura vegetal es un
factor determinante en la restriccién y mantenimiento
de un gran nimero de especies sensibles al disturbio en
bosques himedos de montafia (Camacho-Cruz etal., 2000;
Galindo-Jaimes et al., 2002). La disponibilidad de luz en
el piso forestal es clave para el entendimiento de procesos
ecoldgicos que condicionan la composicion y riqueza de
especies al interior del bosque, asi como por sus efectos
en las interacciones con distintos grupos de organismos
(Cleary et al., 2007; Costa y Magnusson, 2003; Ishii et al.,
2004; Malcolm y Ray, 2000; Padmawathe et al., 2004).

Durante un turno forestal bajo el MDS se presentan
una serie de intervenciones sistematicas que modifican
drasticamente la estructura del bosque en comparacion con
las observadas en un bosque sin manejo, con cambios mas
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Figura 5. Arbol de relaciones bajo el indice de similitud de
Morisita-Horn para la composicion de especies arboreas presentes
en diferentes etapas de un ciclo de tratamientos silvicolas bajo el
“M¢étodo de Desarrollo Silvicola”: liberacion (L), aclareos (A),
regeneracion (R) y en un bosque sin manejo (SM).
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Figura 6. Distribucion porcentual del valor de importancia relativa
promedio (VIR) para los 2 grupos arbéreos principales: VIR-P
(Pinus spp., blanco) y VIR-L (latifoliadas, negro), presentes en
diferentes etapas de un ciclo de tratamientos silvicolas bajo el
“Método de Desarrollo Silvicola”: liberacion (L), aclareos (A),
regeneracion (R) y en un bosque sin manejo (SM).
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evidentes al inicio y al final del ciclo. Sin embargo, previo
a la corta final, algunos atributos de la comunidad forestal
bajo el MDS se pueden asemejar al bosque no manejado
como resultado de un proceso de sucesion ecoldgica. Se
ha propuesto que el proceso de sucesion de un bosque
mixto aprovechado puede culminar con una estructura
de la comunidad similar a la de un bosque maduro
(Kozlowski, 2002). Esta tendencia es observada en algun
punto del desarrollo a lo largo del MDS aplicado a bosques
himedos de montafia, considerados de alta diversidad y
rapido desarrollo. Sin embargo, este proceso culmina por
efecto de la corta final que implica la remocidn total de la
biomasa y la cobertura del dosel en recuperacion, lo que
resalta la importancia del mantenimiento de areas aledafias
con bosques poco intervenidos como sitios de resguardo de
una parte importante de la diversidad regional (Vasquez-
Cortez et al., 2018).

Estudios realizados sobre el efecto de técnicas silvicolas
de manejo intensivo en bosques de otras regiones del pais,
en especial en bosques de baja diversidad de las &reas
montafiosas del norte del pais, han registrado
principalmente efectos de bajo impacto sobre los
principales componentes arboreos de la diversidad
presente (Hernandez-Salas et al., 2013; Hernandez et
al., 2019); sin embargo, se ha

registrado un mayor efecto de las préacticas silvicolas al
considerar como referencia bosques maduros mas diversos
(Ramirez-Santiago et al., 2019). Es necesario ampliar
el andlisis de casos en los que se aplican métodos de
manejo intensivos como el MDS, en particular aplicado
en regiones con bosques de alta diversidad y considerando
diferentes condiciones del estado de conservacion de la
diversidad floristica regional preexistente. A pesar de que
el presente estudio incluy6 fragmentos de bosque con solo
una pequefia parte del conjunto regional de especies que
cabria esperar para un bosque himedo de montafia maduro
en la region de estudio (Breedlove, 1981; Campos-Sanchez
et al., 2017; Gonzélez-Espinosa y Ramirez-Marcial, 2013;
Ramirez-Marcial et al., 2001), no puede dejarse de resaltar
la alta relevancia de los patrones locales de diversidad,
ya que un numero sustancial de las especies registradas
en este estudio se han calificado en alguna categoria de
vulnerabilidad y prioridad respecto a su conservacién
(Gonzélez-Espinosa et al., 2011).

El reconocimiento de los factores ecoldgicos que
propician una alta diversidad de especies no compartidas
entre un bosque poco intervenido y su contraparte
bajo manejo forestal, podria fundamentar acciones de
restauracion ecoldgica activa para apoyar la regeneracién

Figura 7. Representacion de la fraccion de apertura del dosel promedio presente en diferentes etapas de un ciclo de tratamientos
silvicolas bajo el “Método de Desarrollo Silvicola™: liberacion (L), aclareos (A), regeneracion (R) y en un bosque sin manejo (SM).
Las partes claras representan areas de mayor penetracion de luz a través del dosel forestal mientras las oscuras sefialan una mayor

proyeccion de sombra por cobertura.
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natural requerida por especies particularmente sensibles a
efectos del manejo (Ramirez-Marcial et al., 2003, 2001).
Con base en los resultados derivados del presente trabajo
se concluye que el ciclo de tratamientos que integran
al MDS vistos como una unidad, mantienen una parte
considerable de la estructura de la comunidad arbérea
encontrada en fragmentos de bosque poco intervenidos,
aunque probablemente comprometiendo una parte también
considerable de su composicion original. Su impacto
real sobre la diversidad podria estar en relacién con
las condiciones del bosque himedo de montafia a nivel
regional, por lo que la persistencia y uso mas extendido del
MDS requiere de este tipo de consideraciones en el marco
de acciones para el futuro.
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Abstract

While forest management impacts the ectomycorrhizal fungi (EMF) community, most of
the evidence regarding its effects has been obtained from temperate forests of the Northern
Hemisphere and little is known of their prevalence in highly diverse tropical habitats. This
study analyzes the responses of the EMF community in managed tropical montane forests
in the southern Mexican state of Chiapas. EMF species composition and diversity were
evaluated along a gradient of structural and microclimatic conditions of the forest
associated with the stages of a cycle of silvicultural practices (R = release cutting, T =
thinning, and F = final regeneration cutting), as well as a reference mid-successional
unmanaged forest (UF). The silvicultural practices involve varying intensities of tree
harvesting (= 20% in T to = 80% in F). It is hypothesized that: (1) diversity and
composition of EMF communities are influenced by changes in forest conditions,
principally as a result of canopy cover alteration due to forest management, and (2) late
forest successional conditions are associated to more diverse EMF communities, while
more intensive silvicultural practices reduce their diversity. A total of 75 EMF species were
recorded; analysis using Hill numbers shows a close relationship between diversity and
each stand condition (total species richness = 5.7+0.6 in F to 11.7+1.3 in UF; common
species diversity = 4.1+0.4 in F to 7.5£0.4 in UF; dominant species diversity = 3.3+0.3 in R
to 5.5+0.3 in UF). Canopy cover (9.8+4% in F to 80.6+5% in UF) was the principal factor
affecting EMF diversity, mainly due to its influence on herbaceous cover, tree species
richness (path analysis, R* = 0.32; p < 0.05), and microclimatic variables. Turnover of
dominant EMF species from the most intensive management practice toward the later

successional forest conditions was observed. Late successional conditions allow for
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maintenance of more diverse EMF communities, while more intensive practices reduce
their diversity (p < 0.05, in both cases). Rare fungal species appear to be more vulnerable to
highly intensive management, and account for most of the EMF diversity in UF. Results
indicate the importance of preserving nearby relatively undisturbed species-rich forest
stands in order to maintain biological integrity and ecosystem functioning of the EMF

community in tropical montane forests.

Keywords: Anthropogenic disturbance, canopy cover, cloud forests, fungal communities,

timber harvesting.
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1. Introduction

Ectomycorrhizal fungi (EMF) have important ecological functions in forest systems,
principally due to their capacity to transfer nutrients to the tree community through
symbiotic relationships (Hobbie and Hobbie, 2006; Smith and Read, 2008) and their role in
decomposition of organic matter and nutrient cycling (Read and Pérez-Moreno, 2003).
These fungi are also known to promote tree recruitment as well as stability and post-
disturbance recovery of forest ecosystems (Teste et al., 2009; Courty et al., 2010; Peter et
al., 2013). Therefore, fostering EMF diversity and knowledge of their ecological
relationships are considered fundamental to sustainable forest management and

conservation (Courty et al., 2010; Kyaschenko et al., 2017; Kranabetter et al., 2018).

Silvicultural practices considerably affect the diversity and ecological dynamics of
the EMF community, and some of the principal attributes of managed forest stands that
have been shown to be associated with EMF occurrence and diversity are stand basal area,
tree age, and canopy cover (Bonet et al., 2004; Martinez-Pefia et al., 2012; Tomao et al.,
2017, 2020). Additionally, site transformation by altering tree density and light interception
has consequences in climate conditions in the interior, floor level and soil of forest systems
(Hutchison and Matt, 1977; Cabrelli et al., 2006), some of which highly define the structure
and composition of the EMF community such as temperature and soil moisture (Erland and
Taylor, 2002; Castafio et al., 2018), as well as the herbaceous layer (Gao et al., 2015),
physical and chemical properties of litter (Conn and Dighton, 2000; Aponte et al., 2010),

and tree species diversity (Ishida et al., 2007; Landi et al., 2015; Rosinger et al., 2018).

Those structural and microclimatic conditions which are characteristic of mature

forests have often been associated with greater EMF diversity (Peter et al., 2013;
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Kyaschenko et al., 2017; Kranabetter et al., 2018). Particularly, canopy cover has been
identified as a key factor in maintaining this relationship (Kranabetter et al., 2005; Twieg et
al., 2007; Santos-Silva et al., 2011; Spake et al., 2016). On the other hand, conditions
associated with rejuvenated secondary forests have proven to be significant to fungi
populations as a resource, as increased intensity of silvicultural practices may favor
productivity of certain species (Martinez de Aragon et al., 2007; de-Miguel et al., 2014).
Nevertheless, highly intensive silvicultural practices may considerably affect EMF diversity
(Jones et al., 2003; Hartmann et al., 2012; Kyaschenko et al., 2017). Therefore, there is a
need to evaluate the impacts of forest management on fungal diversity, particularly taking
into account the level of disturbance of the tree layer as a result of silvicultural practices
(e.g. thinning vs. regeneration) and particular attributes of forests at different latitudes

(Chaudhary et al., 2016; Tomao et al., 2020).

In recent decades, silvicultural practices have been considered to be a strategy for
fostering and managing mycological resources (Bonet et al., 2010) and preserving fungal
diversity (Peter et al., 2013; Dove and Keeton, 2015). Nevertheless, the majority of studies
regarding the effects of silvicultural practices on the EMF community have been carried out
in mixed and conifer forests of temperate regions of the Northern Hemisphere, and little is
known of their impact on the EMF community in tropical regions (Tomao et al., 2020),
which host a high diversity of EMF on a global level (Riviere et al., 2007; Morris et al.,
2008). Additionally, forests of tropical mountainous systems host a high level of
biodiversity and provide a variety of ecological, economic, and social services (Bruijnzeel
et al., 2011). Nevertheless, land use changes and other impacts on these forest systems have

affected their extent and conservation status (Cayuela et al., 2006; Martinez et al., 2009;

34



95

96

97

98

99

100

101

102

103

104

105

106

107

108

109

110

111

112

113

114

115

116

Bruijnzeel et al., 2011; Toledo-Aceves et al., 2011). Due to the importance of the
ecological functions of the EMF community, there is a need to evaluate EMF diversity in

tropical forests undergoing anthropogenic transformation.

The present study analyzes the ecological responses of the EMF community to
transformation of humid tropical montane forests as a result of forest management.
Diversity and composition of the EMF community are compared throughout a gradient of
structural and microclimatic conditions created by a cycle of silvicultural practices with
varying intensities of tree layer alteration in managed forests, as well as in an unmanaged
forest as a reference. The following hypotheses are posed: (1) diversity and composition of
EMF communities are influenced by changes in forest conditions, principally as a result of
canopy cover alteration due to forest management, and (2) late forest successional
conditions are conducive to more diverse EMF communities, while more intensive

silvicultural practices reduce their diversity.

2. Materials and Methods

2.1. Study area

The study sites are located in the physiographic region known as Chiapas and
Guatemala Mountain Range, particularly in the Northern Mountains of Chiapas
physiographic subprovince (Mdllerried, 1957) in southern Mexico. Climate is semi-warm
temperate, sub-humid with summer rains, with a mean annual rainfall of 1,271 mm and a
mean annual temperature of 21° C (Garcia, 2004); the most frequent soil types in the region
are luvisol and phaeozem (INEGI, 2007). The original plant communities correspond to

humid montane forests, with a predominance of Quercus spp., Liquidambar styraciflua,
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and Pinus spp. (Breedlove, 1981; Ramirez-Marcial et al., 2001; Villasefior, 2010).
Managed forest areas included in the present study are part of the San Martin and Santa
Anita private forestry properties (total surface area is 163 ha), in the southern region of the
municipality of Jitotol, Chiapas, Mexico (17° 01” 45 to 17° 03* 10>’ N; 92° 51° 12’ to 92°
52> 10> W, with a mean altitude of 1,700 m). Unmanaged forest areas included in the study
are part of the ecotourism center El Siempre Verde (total surface area is 24 ha), located 10-
12 km north of the above-mentioned properties, in the municipalities of Jitotol and Pueblo
Nuevo Solistihuacan (17° 08” 42°* to 17° 08” 52°* N; 92° 53* 00’’ to 92° 53’ 27> W, with

an average altitude of 1,780 m).

2.2. Silvicultural method

The managed forest areas are subjected to an even-aged forest management method
known as “Método de Desarrollo Silvicola” (Silvicultural Development Method), involving
a cycle of the following silvicultural practices, carried out every 8 years within a 40-45 year
rotation: (1) release cutting (R), consisting of clear-cutting those adult individuals
remaining from the previous rotation in order to foster development of an even-aged cohort
of young Pinus spp. trees; (2) thinning (T), carried out three times consecutively, involving
selective cutting (=20%) of the least desirable individuals within the adult layer, leaving the
best-formed trees in the stand; and (3) final regeneration cutting (F), a shelterwood practice
involving clear-cutting most (=~ 80%) of adult trees, while allowing some seed trees to
remain for seed production, thereby fostering regeneration of an even-aged cohort of Pinus
spp. In the present study, unmanaged forest (UF) refers to a large stand that has not been

subject to any silvicultural practices for at least 40 years. The different stages were
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considered to be a chronosequence along a successional series. For additional details

regarding the study sites, see Pérez-Lopez et al. (2020).
2.3. Forest structure and microclimate

Three similar-aged stands were used as replicates of each forest condition (R, T, F,
and UF). Within each stand, three 1,000 m? circular plots were established (for a total of 36
plots), where tree species richness was recorded (St). Additionally, the relative-importance
value (Mueller-Dombois and Ellenberg, 1974) for Pinus species (RIVp) was calculated
based on density (ind ha™) and basal area (m? ha™) of young and adult individuals (normal
diameter at breast height [1.3 m height], ND > 10 cm and height > 1.5 m). Plots were
located at least 20 m apart, and at a minimum of 20 m from the edge of the stand.
Percentage of canopy cover (CC) was calculated for each plot with four hemispheric
photographs taken with a fish-eye Opteka™ lens mounted on a digital Nikon® camera,
model D-5200. Photographs were taken from a height of 1.8 m, with the objective directed
to the zenith, 5 m from the center of the plot on each of the four cardinal directions. Images
thus obtained were processed using the CanEye V6.49 program (Weiss and Baret, 2017).
Percentage of litter cover (L) and herbaceous cover (H) were recorded in each plot by
taking four photographs of 1 m? within a square frame placed on the ground from a height
of 1 m, 5 m from the center of the plot on each of the four cardinal directions. These images
were processed using the SamplePoint program (Booth et al., 2006). Stand temperature and
relative humidity were recorded using 12 sensors (model DT171 USB Type, Temp/RH
Data Logger™) located at a height of 1.8 m in the center of each stand (three sensors per
condition). Data for temperature and relative humidity was recorded every 10 minutes for

14 months (March, 2019 to May, 2020).
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2.4. Fungal inventory

Total number of macromycetes was recorded based on observation of individuals
and collection of fruiting bodies (sporomes) in each of the 36 sampling plots. Records were
taken every two weeks during the rainy season, from June to October of 2018 and 2019;
due to the public health emergency caused by SARS-CoV-2 it was not possible to carry out
the inventory during 2020. Taxonomic identification of specimens was carried out through
a macro and micro morphological characterization using specialized identification keys
(e.g. Kuo, 2013) and by referring to other studies carried out in the region (Kong et al.,
2018; Chanona-Gomez et al., 2007, 2019). Ectomycorrhizal status was based on Comandini

et al. (2012), and nomenclature follows Index Fungorum (2020).
2.5. Analysis

EMF diversity was calculated using Hill numbers (Chao et al., 2014). Similarity of
species among forest conditions was calculated using Jaccard’s index of similarity
(Mueller-Dombois and Ellenberg, 1974). This information was analyzed with the
BiodiversityR (Kindt, 2020) and Vegan (Oksanen et al., 2020) packages. For each
condition, Shapiro-Wilk and Levene’s tests were used to evaluate normality and
homoscedasticity of variance for EMF species richness (Sr), EMF diversity with common
species (‘Dy; exponential of Shannon’s entropy index), EMF diversity with dominant
species (°Dx; inverse of Simpson’s concentration index), canopy cover (CC), tree species
richness (St), relative importance value of Pinus spp. (RIVp), litter cover (L) and herbaceous
cover (H). Similarly, the Kolmogorov-Smirnov normality test and Levene test for

homoscedasticity of variance were used for the fourteen-month series of each of the
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following microclimate variables: mean daily temperature, minimum and maximum daily
temperature, mean daily relative humidity, minimum and maximum daily relative humidity,
and oscillation (difference between minimum and maximum values) of daily temperature
and relative humidity, each of which were divided into seasons. Based on this information,
variables for EMF diversity (St, ‘D, and 2Ds) were compared among the different forest
conditions using a one-way analysis of variance with the rstatix V0.6 package
(Kassambara, 2020). The remaining variables were compared with robust analysis of
variance with trimmed means (20% trimming level) using the WRS2 package (Mair and
Wilcox, 2019). A canonical correspondence analysis was used to evaluate the relationships
among EMF species (abundance of sporomes) and forest attributes (St, RIVe, CC, L, and H)
using the Vegan package (Oksanen et al., 2020). In order to examine the relationships
among variables and identify those with the greatest effects on the EMF community,
variables were transformed to express multivariate normality using the MVN V5.8 package
(Korkmaz et al., 2014). Following this, a path analysis (Mitchell, 1993) was carried out
using the Lavaan V0.6 package (Rosseel, 2012). All analyses were conducted using the R

program (R Core Team, 2020).

3. Results
3.1. Forest conditions

Differences were detected among forest conditions (R = release, T = thinning, F =
final cutting, and UF = unmanaged forest) for the following attributes: canopy cover (CC;
Fz13 = 4159, p < 0.001), tree species richness (St; Fs13 = 6.48, p < 0.05), relative

importance value of Pinus spp. (RIVe; F313 = 12.32, p < 0.001), litter cover (L; Fs11 =
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10.26, p < 0.01), and herbaceous cover (H; Fz11 = 10.05, p < 0.05; Table 1). The UF
condition showed higher values for CC than any of the managed forest conditions (p <
0.01) and for S;as compared to the final (F) and initial (R) stages of the silvicultural
management cycle (p < 0.001 in both cases), while in the managed forest a reduction was
found for CC and S; from the thinning stage to the final stage (p <0.05 in both cases). The
UF showed lower values of RIVp as compared to the final and initial stages of the
silvicultural management cycle (p < 0.001 in both cases). On the other hand, a reduction
was found in the RIVp from the initial to the thinning stage, followed by an increase in the
final stage (p < 0.05 in both cases). The UF condition had greater litter cover (L) and less
herbaceous cover (H) than any of the managed forest conditions (p < 0.05 in both cases); a
reduction in L and an increase in H was observed from the thinning stage to the final stage

of the management cycle (p <0.05 in both cases; Table 1).

40



219

220

221

Table 1. Mean values (+ 1 S.E.) of canopy cover (CC, %), tree species richness (Si), relative-importance value of Pinus spp. (RIVe, %), litter cover (L, %),

herbaceous cover (H, %), species richness of ectomycorrhizal fungi (Sr), diversity of ectomycorrhizal fungi calculated with common species (*Dx), and diversity of

ectomycorrhizal fungi calculated with dominant species (°Dy) in forest fragments under a cycle of silvicultural practices: release cutting (R), thinning (T), and

final regeneration cutting (F), as well as in an unmanaged forest (UF).

cC S RIVp L H S Dy 2Dy
R 27.6 7.1 (ab) 3.820.4 (ab) 81438 (a) 45196 (a) 53+9.8 (a) 7.3%1.3 (ah) 4203 (a) 3.320.3 (a)
T 31.1+7.4 (a) 5.7 +0.8 (ac) 67.3+5.4 (b) 70.2 +5.4 (b) 29.7 +5.4 (b) 9.6 +1.5 (ah) 68209 ()  5520.7 (b)
F 9.8 +4.9 (b) 3.1+0.4 (b) 86.5+4.4 (a) 61 +5.08 (ab) 38.6 +4.9 (ab) 5.7 +0.6 (a) 4.1+0.4 (a) 3.420.4 (a)
UF  80.65(c) 6.3+0.5 (c) 55.1+2.9 (b) 88.1+2.05 (c) 12 +2.1 (c) 11.7 +1.3 (b) 7504 ()  55+0.3 (b)

Values in the same column followed by different letters indicate significant differences with the post hoc tests of means (p < 0.05).
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Differences were detected among forest conditions for the following microclimate
variables series recorded over a fourteen-month period: mean daily temperature (F3 1681 =
41.65, p <0.001), mean daily relative humidity (F3,1e83 = 46.36, p < 0.001), minimum daily
temperature (Fs 1672 = 33.98, p < 0.001), minimum daily relative humidity (F3,1es0 = 42.46,
p < 0.001), maximum daily temperature (Fz 1679 = 72.75, p < 0.001), maximum daily
relative humidity (Fsis67 = 117.72, p < 0.001), daily temperature oscillation (F3 1667 =
66.93, p < 0.001), and daily relative humidity oscillation (F3z1676 = 54.53, p < 0.001;
Appendices A and B). Mean temperature was higher in F throughout the year as compared
to the other conditions (p <0.001). Lower mean maximum temperatures were recorded
between spring and autumn in the UF than in any managed forest conditions (R, T, and F);
the F condition showed higher mean maximum temperatures in autumn and winter as
compared to the other managed forest conditions (p <0.001). The unmanaged forest showed
lower temperature oscillations throughout the year, (except during the winter), as compared
to the other forest conditions; meanwhile, F showed larger temperature oscillations during
the fall as compared to the other forest conditions (p <0.001 in both cases). Mean relative
humidity was higher in T during summer and autumn and lower in F during these seasons
as well as during the spring of 2020 as compared to the other conditions (p <0.001 in both
cases). The unmanaged forest showed higher minimum humidity levels during the spring of
2019 and 2020, while F showed lower minimums from autumn of 2019 to spring of 2020 (p
<0.001 in both cases). The unmanaged forest showed lower humidity oscillation during the
spring of 2019 and 2020 as compared to all managed forest conditions, while F showed
greater relative humidity oscillations during the autumn (p <0.001 in both cases; Fig. 1,

details in Appendix C).
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Figure 1. Temperature and relative humidity by season over a period of fourteen months in forest fragments
under a cycle of silvicultural practices: release cutting (R), thinning (T), and final regeneration cutting (F), as
well as in an unmanaged forest (UF). The top line of each bar indicates mean maximum values, the bottom
line indicates mean minimum values, and the middle line indicates mean values. The length of each bar
represents the range of oscillation between minimum and maximum values. Error bars represent 95%

confidence intervals.
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3.2. Forest conditions and EMF

A total of 1,387 sporomes belonging to 75 species (morphospecies) of EMF were
recorded, of which 50 were represented by <10 specimens, and 21 species were represented
by a single specimen (Appendix D). As a whole, in the managed forest conditions (R, T,
and F), 59 of the 75 species were found, of which 39 were not observed in the UF.
Meanwhile, in the unmanaged forest, 36 of the 75 species were found, 16 of which were
exclusive to that forest condition; only nine species were observed in all conditions (Fig. 2).
Similarity of species among all conditions was relatively low (less than half of the species),
showing a simple cluster of two groups. Similarity was relatively high between the initial
(R) and final (F) stages of the management cycle (0.30), as well as between the T condition

and the unmanaged forest (0.33).
>

Figure 2. Species overlap of ectomycorrhizal macromycetes
recorded in forest fragments under a cycle of silvicultural
practices: release cutting (R), thinning (T), and final regeneration

cutting (F), as well as in an unmanaged forest (UF).
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Among the forest conditions, differences were found for total EMF richness (St
Fz32 = 4.2, p <0.05), EMF diversity with common species (1Df; Fs3 = 8.3, p <0.001), and
EMF diversity with dominant species (°Ds; Fa32= 6.7, p < 0.01). The unmanaged forest
showed a greater St, compared to the final stage (F) of the management cycle (p < 0.05), as
well as greater 'Dr and 2Dy, compared to the final and initial (R) stages (p < 0.01 in both
cases). Among the managed forest conditions, greater *Dr and “Dr were observed in T as

compared to F and R (p < 0.05; Table 1).

The canonical correspondence analysis included in its first two axes 82% of the
explained variance between abundance values of the sporomes and the different structural
attributes of forest conditions. This analysis was restricted to the core EMF species
observed in all forest conditions, which includes the majority of the most frequent species.
Ordination was principally determined by the first axis (axis 1; eigenvalue = 0.47; 60% of
explained variance), which showed positive coefficients for CC (0.22), S: (0.46), and L
(0.58), and negative coefficients for H (-0.38) and RIVp (-0.72). The ordination biplot
showed a close affinity of Laccaria laccata, Lactarius aff. deliciosus, and Strobilomyces
floccopus with high values of H and RIVp. Meanwhile, Cortinarius sanguineus, Craterellus
aff. cornucopioides, and Suillus aff. hiertellus showed a close affinity with high values of
CC, L, and S, and Clavulina cristata, Russula aff. foetens, and R. cystidiosa showed a
slight affinity with high values of CC, L, and S; (Fig. 3). These relationships were

confirmed by the abundance changes of these species among all forest conditions (Fig. 4).
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Figure 3. Canonical correspondence analysis for ordination of the most frequent species in the EMF
community (Clavulina cristata, Cortinarius sanguineus, Craterellus aff. cornucopioides, Laccaria laccata,
Lactarius aff. deliciosus, Russula aff. foetens, Russula cystidiosa, Strobilomyces floccopus, and Suillus aff.
hiertellus) based on abundance of sporomes and different attributes of the forest: canopy cover (CC, %), litter
cover (L, %), tree species richness (Sy), relative-importance value of Pinus spp. (RIVe, %), and herbaceous

cover (H, %).
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Figure 4. Rank-abundance distribution (proportion) for species of ectomycorrhizal macromycetes recorded in
forest fragments under a cycle of silvicultural practices: release cutting (R), thinning (T), and final
regeneration cutting (F), as well as in an unmanaged forest (UF). The identity and position of the following
species are highlighted: Clavulina cristata (CI), Cortinarius sanguineus (Co), Craterellus aff. cornucopioides
(Cr), Laccaria laccata (Lal), Lactarius aff. deliciosus (La2), Russula aff. foetens (Rul), Russula cystidiosa

(Ru?2), Strobilomyces floccopus (St), and Suillus aff. hiertellus (Su).
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Models A and B (Fig. 5) were obtained from the path analysis based on adequate
values of the following fit indexes recommended for adjustment of models with small
sample sizes (Hu and Bentler, 1999): comparative fit index (CFI = 0.99 and 0.91,
respectively), standardized root mean square residual (SRMR = 0.03 and 0.06,
respectively), and Akaike’s information criterion (AIC = 400.8 and 388.9, respectively).
The exploratory model A (Fig. 5a) considered canopy cover (CC) to be an exogenous
variable with a direct effect on tree species richness (b = 0.49), litter cover (b = 0.39),
herbaceous cover (b = -0.43), and the importance value of Pinus spp. (b = -0.44). These
variables were correlated among each other and their direct effects on total EMF species
richness were considered, as well as the indirect effect of CC on St (b = 0.36). Upon
simplifying the model by eliminating those variables with lesser weight or with information
considered to be redundant, model B was obtained (Fig. 5b). This model also showed CC to
be the exogenous variable with a direct effect on S; (b = 0.49) and H (b = -0.43), which, in
turn, showed a correlation between each other, and their direct effects on Sf were

considered, as well as the indirect effect of CC on St (b = 0.30).
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Figure 5. Exploratory (A) and final (B) models of path analysis with: canopy cover (CC, %), litter cover (L,
%), tree species richness (Sy), relative-importance value of Pinus spp. (RIVe, %), herbaceous cover (H, %),
and species richness of ectomycorrhizal fungi (Sr). Solid arrows indicate positive relationships between
variables; segmented arrows indicate negative relationships. Significance of regression coefficients: *** = p

<0.0001, ** = p <0.001, * = p <0.05.
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4. Discussion

4.1. Effects of forest management on the EMF community

Results indicate that more advanced successional forest development associated
with canopy closure creates conditions within the forest that allow for maintaining greater
EMF diversity, in accordance with what has been observed in temperate forests (Bonet et
al., 2004; Twieg et al., 2007; Santos-Silva et al., 2011; Spake et al., 2016). This relationship
is principally mediated by a reduction of herbaceous plants on the soil surface and an
increase in tree diversity (Fig. 5), along with greater microclimate stability. The final
regeneration cutting, which involves the greatest opening of the canopy, presents the most
extreme conditions of this gradient, followed by the release cutting stage, and finally the
thinning stage, while unmanaged forest fragments present a more advanced degree of

maturity.

The effects of severe reduction in canopy cover during the final cutting stage are
maintained upon reinitiating the cycle (R), during which greater incidence of light favors
development of herbaceous and shade-intolerant species such as Pinus spp. (e.g. increase in
H and RIVp), while a negative effect is generated on diversity of broadleaved tree species
(Pérez-Lopez et al., 2020). Alteration of tree diversity and forest floor attributes due to
decreasing canopy cover directly reduce EMF diversity of the humid montane forest, in
accordance with that observed in a variety of forest systems (Gao et al., 2015; Spake et al.,
2016; Gomez-Hernandez et al., 2019; Tomao et al., 2020). In a parallel manner, these
processes have fostered a high level of dominance of Pinus spp. in forests within the

region, whether as exotic (Richardson and Bond, 1991) or native components, thereby
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modifying its original floristic composition (Galindo-Jaimes et al., 2002). The phylogenetic
affinity of tree species could be a more important factor in defining diversity and
composition of the EMF community than information expressed solely by total values of
tree species richness (Nguyen et al., 2016; Otsing et al., 2021). Therefore, a more detailed
evaluation covering a greater geographical area, which considers the floristic affinity of
humid montane forests recognized in different regions (Quintana-Ascencio and Gonzalez-
Espinosa, 1993; Hartshorn, 2002) would allow for further understanding the relationships

between tree and fungal components of humid tropical montane forests.

Canopy reduction due to intensive silvicultural practices propitiates more extreme
temperature and humidity values (Aussenac, 2000). The results of this study confirm
greater microclimatic variation on a daily basis and throughout the year in managed stands
as compared to unmanaged forest fragments; this was observed to be more pronounced in
those conditions resulting from the most intensive practices (F and R; Fig. 1). More
extreme microclimatic conditions contribute to explain changes observed in the structure of
the EMF community throughout the forest transformation process, following the effects of
these microclimatic changes on the EMF community in the subsoil (Shi et al., 2002;

Castafio et al., 2018).

As compared to the unmanaged forest, conditions created by highly intensive
silvicultural practices (= 80% of adult trees removed) lead to greater dominance and lower
diversity (total, common, and dominant species) of the EMF community. This relationship
has been recognized as a frequent result of intensive anthropogenic disturbance (Erland and
Taylor, 2002; Wallander et al., 2010). Results of the present study also indicate a marked

difference between those silvicultural practices involving removal of most of the adult tree
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layer in order to regenerate an even-aged cohort of Pinus spp. (e.g. F and R) and those
involving removal of only a fraction of the adult tree layer (e.g. T), in accordance with the
tendency summarized by Tomao et al. (2020) from a variety of silvicultural systems
(principally in temperate latitudes). Taking into account all managed forest conditions
evaluated in the present study, a significant number of relatively infrequent EMF species
which are not found in unmanaged forest fragments was observed (Fig. 2). This is similar
to that reported for temperate forests of central Europe by Dvorak et al. (2017), who
recorded a greater EMF richness under managed conditions as compared to unmanaged
forests. Nevertheless, due to possible spatial and temporal limitations of a sampling based
on incidence of fruiting bodies (Dahlberg, 2001; Horton and Bruns, 2001; Erland and
Taylor, 2002), as well as the low frequency of the majority of species recorded, discussion
of the results obtained focuses on the most frequent species that are common among the
different forest conditions and which exhibit the principal patterns observed in the process

of transformation of the humid montane forests evaluated.

The core species of the EMF community show a very clear relationship with the
forest attributes evaluated (Figs. 3-4). The species Laccaria laccata and Lactarius aff.
deliciosus were dominant in those conditions resulting from the most intensive practices,
and less dominant in more mature successional conditions (T and UF). However, this
relationship is not evidenced in the years immediately following the most intensive practice
(F), but rather is most evident only in the posterior stage (R). This pattern could result from
the restrictive effects of intensive silvicultural practices on reproduction of the EMF
community, which may persist for at least a decade (Durall et al., 2006; Agreda et al.,

2013). These results coincide with studies of other regions that report the genus Laccaria as
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consisting of early successional species (Nara et al., 2003; Kranabetter et al., 2005);
similarly, a high productivity of Lactarius has been related to conditions present in
secondary forests (Bonet et al., 2004; Agreda et al., 2013). Both genera have been
previously recognized as being more dependent on production of spores than on vegetative
myecelia in the soil for their reproduction (Redecker et al., 2001; Ishida et al., 2008). This
ability to reproduce through propagules in the form of spores and other associated traits
confers competitive advantages during the initial stages of forest succession (Nara et al.,

2003; Ishida et al., 2008; Kennedy, 2010; Peay et al., 2012; Reverchon et al., 2015).

During the thinning stage, forests are restructured through canopy closure and an
increase in tree diversity. Furthermore, litter cover is reestablished on the mineral soil and
herbaceous plants become less dominant on the forest floor. This process is reflected in
increased diversity values of the EMF community, as well as in reestablishment of
dominant species composition, resulting in a structure similar to that of EMF communities
present in unmanaged forests (Fig. 4). This reestablishment of dominant EMF species may
occur due to recolonization through reproductive structures that have remained in the site
following intensive disturbance or that originated from nearby old-growth sites (Spake et
al., 2016; Varenius et al., 2016; Parladé et al., 2019). We found that Cortinarius
sanguineus, Craterellus aff. cornucopioides, and Suillus aff. hiertellus are the dominant
species in the community under these conditions (T and UF). Although the genus Suillus
has been recognized to include species with different successional affinities, the majority of
its species exhibit large amounts of vegetative mycelium (Dahlberg and Stenlid, 1994,
Bonello et al., 1998), which is a trait frequently associated with late successional species

(Agreda et al., 2014). Similarly, the genus Cortinarius has been associated with late
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successional conditions in forests of different latitudes (Lazaruk et al., 2005; Ishida et al.,
2008). Species of this genus play an important role in degradation and nutrient cycling,
which are important processes of old-growth forests (Kyaschenko et al., 2017). However,
these species are particularly sensitive to intensive management due to their dependence on

the availability of large amounts of vegetative mycelium in the soil (Dahlberg, 2001).

Forest transformation toward more advanced stages of successional maturity
starting from the thinning stage is truncated by the final cutting. This involves replacement
of previously dominant EMF species (e.g. Cortinarius spp. and Suillus spp.), while the
presence of other species (e.g. Laccaria spp. and Lactarius spp.) is favored by new
conditions resulting from more intensive silvicultural practices. This process could be
generated by reduction in the availability of innoculum (reproductive mycelia in the soil) of
the dominant species, as observed following affectation of their host tree species (Jones et
al., 2003; Lazaruk et al., 2005; Collado et al., 2020). Another factor associated with this
replacement of EMF species is the relationship between those species with metabolic
affinity for organic forms of nitrogen (N), widely present in soils rich in humus (e.g.
Cortinarius spp.) and those nitrophilic species which principally use inorganic forms of N
(e.g. Laccaria spp. and Lactarius spp.), where the former are displaced by the latter in a
relationship mostly dependent on the availability of those forms of N (Morrison et al.,
2016; Corrales et al., 2017). More intensive silvicultural practices contribute to this shifting
of the structure of EMF communities, possibly upon altering available forms of N in the
forest stands. It has been reported that different EMF species have affinity for specific
forest successional stages largely due to their capacity to assimilate N (Vaario and

Matsushita, 2021). Species such as Clavulina cristata, Russula aff. foetens, and R.
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cystidiosa, which were very common in all forest conditions evaluated, appear to be less
affected by highly intensive silvicultural practices. Further autoecological work on fungi
species of tropical mountain forests is badly needed to set the priority of these and other

possible mechanisms of species replacement.

Intensive silvicultural practices in humid montane forests have significant
consequences on EMF diversity, which in turn may lead to a loss of desirable ecological
attributes for the functioning of forest systems (Koide et al., 2007; Ruckli et al., 2016).
Therefore, there is a need to evaluate the possible ecological functions of relatively rare
species, as is the case of the majority of the EMF species in the system studied, particularly
those observed only in the unmanaged forest fragments, which could disappear locally due
to their low abundance and the high level of anthropogenic disturbance on forests within
the region (Cayuela et al., 2006; Gonzélez-Espinosa and Ramirez-Marcial, 2013).
Furthermore, the unmanaged forest fragments evaluated in this study contain only a
fraction of the tree species diversity expected in old-growth humid tropical montane forests
of the region and in other with similar conditions in southern Mexico and Central America
(Ramirez-Marcial et al., 2001; Gonzalez-Espinosa et al., 2011; Toledo-Aceves et al., 2011;
Pérez-L6pez et al., 2020). It is important to understand the impact of intensive forest
management on the EMF community in order to assess the generalized transformation of
landscapes previously occupied by humid montane forest. The results of this study suggest
that fostering old-growth forest conditions near areas under frequent intensive forest
management should be considered as part of a strategy to preserve EMF diversity, as well
as the tree diversity with which EMF are associated in order to preserve their functional

services in humid tropical montane forests.
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5. Conclusion

The present study indicates a close relationship between the forest conditions
evaluated and the EMF community. Results suggest that altering canopy cover through its
influence on the characteristics of the site is the factor with the greatest consequences on
diversity and composition of the EMF community. While the identity of the dominant EMF
species is modified by initial intensive forest management practices, it is reestablished in
later stages of the successional gradient studied. Conditions associated with later
successional stages allowed for the maintenance of more diverse communities, while highly
intensive silvicultural practices were found to lead to a reduction in EMF diversity. There is
a pressing need to further understand the functional role of relatively infrequent species that
conform the majority of EMF diversity of humid tropical montane forests. Results of the
present study highlight the importance of maintaining areas with little anthropogenic

disturbance in humid montane forests in order to conserve their fungal diversity.

Appendices
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Appendix A. Daily temperature recorded over a period of fourteen months in forest fragments under a cycle of silvicultural practices: release cutting (R), thinning
(T), and final regeneration cutting (F), as well as in an unmanaged forest (UF). The upper solid line in each series indicates maximum daily values; the lower
solid line indicates minimum daily values; the segmented line indicates mean daily values. The shaded area in each series represents the range of oscillation

between maximum and minimum values.
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Appendix B. Daily relative humidity recorded over a period of fourteen months in forest fragments under a cycle of silvicultural practices: release cutting (R),
thinning (T), and final regeneration cutting (F), as well as in an unmanaged forest (UF). The upper solid line in each series indicates maximum daily values; the
lower solid line indicates minimum daily values; the segmented line indicates mean values. The shaded area in each series represents the range of oscillation

between maximum and minimum values.
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Appendix C. Mean values (+ 1 S.E) for temperature (T), relative humidity (RH), minimum temperature (MnT), minimum relative humidity (MnRH), maximum

temperature (MxT), maximum relative humidity (MxRH), temperature oscillation (TO), and relative humidity oscillation (RHO) by season recorded over a period

of fourteen months in forest fragments under a cycle of silvicultural practices: release cutting (R), thinning (T), and final regeneration cutting (F), as well as in an

unmanaged forest (UF).

T(°C)

MnT (°C)

MXT (°C)

UF

TO (°C) R

Spring 2019 Summer 2019 Autumn 2019 Winter 2019-2020 Spring 2020
18.5+0.1 (a) 18 £0.04 (a) 16 £0.09 (a) 14.6 +0.13 (a) 18.5+0.1 (a)
18.4 +£0.09 (a) 17.8 £0.04 (b) 16 +0.09 (a) 15 +0.13 (a) 18.7 +0.09 (ab)
18.9+0.1 (b) 18.5 +0.05 (c) 16.8 +0.11 (b) 15.9 +0.16 (b) 19.6 +£0.11 (c)
18.3 £0.09 (a) 18 £0.04 (a) 16.1+0.1 (a) 15 £0.13 (a) 18.9 +0.08 (b)
12.8 +0.16 (a) 13.6 £0.07 (a) 12.6 £0.14 (a) 10.3 £0.16 (a) 13.2 +£0.17 (a)

13.2 +0.15 (ab)
13.8+0.13 (c)

13.7 £0.13 (bc)

25.3+0.17 (a)
26.3 £0.26 (ab)
26.2 0.2 (b)

24.6 +0.18 (c)

12.5+0.24 (a)

13.8 £0.07 (a)
14.4 £0.06 (b)

14.4 £0.06 (b)

23.720.1 (a)
24.6 +0.23 (ab)
24.6 +0.13 (b)

23 0.1 ()

10 +0.14 (a)

13 +0.12 (ab)
13.4 +0.11 (b)

13.3+0.12 (b)

20.3 +0.16 (a)
20.4 0.2 (a)
22.9+0.28 (b)

19.7 +0.16 (c)

7.6+0.2 (a)

10.8 +0.12 (ab)
11.50.11 (c)

11.2 +0.11 (bc)

19.5 +0.23 (a)
21.6 £0.34 (b)
22.8 +0.35 (C)

20.3 £0.26 (ab)

9.1 0.3 (ab)

13.3+0.14 (a)
14.2 +0.11 (b)

14.4 +0.11 (b)

24.5+0.15 (a)
26.7 £0.27 (b)
28.2 +0.32 (b)

24.7 +0.16 (a)

11.3+0.25 (b)
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RH (%)

MnRH (%)

MXRH (%)

RHO (%)

13.1+0.31 (a)
12.3 +0.23 (a)

10.8 +0.24 (b)

79.7 +0.73 (ab)
81.2 +0.73 (ab)
78.6 £0.78 (a)

81.9 +0.70 (b)

50.8 +0.99 (a)
51.1 +0.12 (a)
49.9 +1.06 (a)

56.6 +1.09 (b)

97 +0.34 (a)
96.5 +0.35 (ab)
95.7 +0.41 (b)

94.8 £0.38 (c)

46.2 +0.88 (a)
455 +1.02 (3)

45.8 £0.89 (a)

10.7 £0.26 (a)
9.8+0.18 (a)

8.5 +0.12 (b)

88.6 +0.33 (a)
92.5+0.3 (b)
86.5 +0.41 (c)

88.8 +0.34 (a)

64.6 +0.6 (a)
68.4 +0.91 (b)
62.6 +0.72 (a)

68.6 +0.63 (b)

99.4 £0.09 (a)
99.7 £0.06 (a)
98.320.16 (b)

98.4 £0.16 (b)

35.3 £0.58 (a)
31.3+0.9 (h)

34.5 +0.76 (a)

7.310.22 (a)
9.5+0.3 (b)

6.3 £0.16 (C)

93.4 +0.29 (a)
96.1+0.22 (b)
90.9 +0.4 (c)

94 +0.27 (a)

76.4 +0.82 (b)
82 +0.88 (a)
69.8 +1.14 (c)

82 +0.72 (a)

99.8 £0.03 (a)
99.9 +0.01 (a)
98.9 0.11 (b)

99 +0.08 (c)

23.320.81 (b)
17.9 £0.88 (a)

29.1+1.12 (c)

10.7 +0.37 (ac)
11.3+0.33 (c)

9 +0.27 (b)

88.7 £0.52 (a)
89 +0.48 (a)
84.8 +0.68 (b)

87.8 +0.48 (ab)

68.6 +1.23 (a)
67.2+1.29 (a)
61.8 +1.34 (b)

68.5 +1.08 (a)

99.3 +0.09 (a)
98.9 £0.12 (a)
96.8 £0.29 (b)

97.1 £0.18 (b)

30.7 +1.2 (ab)
31.6 £1.27 (ab)

34.9 +1.22 (a)

13.3+0.33 (a)
13.9£0.32 (a)

10.3+0.2 (c)

82.8 +0.63 (a)
83.7 +0.56 (a)
78.5 +0.69 (b)

82.2 +0.49 (a)

54.6 +1.03 (a)
53.9 +1.11 (a)
48.6 +1.11 (b)

57.4 +0.87 ()

98.8 +0.22 (a)
98.4 +0.2 (a)
94.9 +0.34 (b)

94.3 £0.29 (b)

44.2 +0.96 (a)
44,5 +1.07 (a)

46.2 +0.93 (a)
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UF  38.2:0.89 (b) 29.7 +0.58 (b) 17 +0.69 (a) 28.6 +0.97 (b) 36.9 +0.76 (b)

For each variable, values within the same column followed by different letters indicate significant differences with the post hoc tests of means (p < 0.05).
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Appendix D. Ectomycorrhizal species (morphospecies) of macromycetes by family and number of sporomes
recorded over two consecutive years (2018-2019) in forest fragments under a cycle of silvicultural practices:

release cutting (R), thinning (T), and final regeneration cutting (F), as well as in an unmanaged forest (UF).

R T F UF

Amanitaceae

Amanita aff. americrocea 0 0 0 1
Amanita aff. amerifulva 0 0 0 4
Amanita aff. amerirubescens 0 4 1 2
Amanita aff. arocheae 0 1 0 1
Amanita aff. bisporigera 0 1 0 1
Amanita aff. fulva 0 0 0 1
Amanita aff. ocreata 0 0 0 11
Amanita aff. ocreata 2 0 0 1 0
Amanita aff. vaginata 0 0 0 6
Amanita arocheae Tulloss, Ovrebo & Halling, (1992) 1 4 0 16
Amanita bisporigera G.F. Atk., (1906) 2 0 0 0
Amanita flavoconia G.F. Atk., (1902) 0 2 0 0
Amanita flavorubescens G.F. Atk., (1902) 11 3 0 0
Amanita muscaria var. guessowii Vesely [as 'glissowii'], (1933) 2 0 0 0
Amanita polypyramis (Berk. & M.A. Curtis) Sacc., (1887) 1 0 5 12
Amanita xylinivolva Tulloss, Ovrebo & Halling, (1992) 3 13 0 5
Boletaceae

Austroboletus gracilis (Peck) Wolfe, (1980) [1979] 0 0 0 14
Austroboletus sp. 1 0 0 0
Boletus aff. aestivalis 2 0 0 0

Boletus aff. luridus 0 0 0 1



Boletus aff. subvelutipes
Boletus aff. variipes

Boletus curtisii Berk., (1853)
Phylloporus sp.

Phylloporus sp. 2
Phylloporus sp. 3

Strobilomyces floccopus (Vahl) P. Karst., (1882)

Cortinariaceae

Cortinarius aff. glutinosoarmillatus

Cortinarius sanguineus (Wulfen) Gray [as 'Cortinaria sanguinea’], (1821)
Cortinarius semisanguineus (Fr.) Gillet, (1876) [1878]
Cortinarius sp.

Cortinarius sp. 2

Cortinarius sp. 3

Cortinarius sp. 4

Cortinarius sp. 5

Cortinarius sp. 6

Cortinarius sp. 7

Cortinarius violaceus (L.) Gray, (1821)

Gyroporaceae

Gyroporus castaneus (Bull.) Quél., (1886)

Gomphidiaceae

Chroogomphus aff. rutilus

Hydnaceae

Clavulina aff. cinérea

14

62

11

14

40

55

12
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Clavulina cristata (Holmsk.) J. Schrot., (1888) [1889]
Clavulina sp.

Craterellus aff. cornucopioides

Craterellus tubaeformis (Fr.) Quél., (1888)

Hydnum aff. repandum

Hydnangiaceae
Laccaria amethystina Cooke (1884)

Laccaria laccata (Scop.) Cooke (1884)

Hygrophoraceae

Hygrophorus sp.

Inocybaceae

Inocybe geophylla var. lilacina (Peck) Gillet [as 'lilacinus'], (1876) [1878]
Inocybe sp.

Inocybe sp. 2

Inocybe sp. 3

Inocybe sp. 4

Russulaceae

Lactarius aff. corrugis
Lactarius aff. deliciosus
Lactarius aff. rubidus
Lactarius sp.

Lactarius sp. 2
Lactarius sp. 3
Lactarius sp. 4

Russula aff. foetens

51

14

28

137

17

26

75

54

40

12

14

32

15

28

47

42

12

72
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Russula cystidiosa Murrill, (1940)
Russula sp.
Russula sp. 2

Russula sp. 3

Sclerodermataceae
Pisolithus arenarius Alb. & Schwein., (1805)

Scleroderma texense Berk., (1845)

Suillaceae

Suillus aff. hiertellus

Suillus brevipes (Peck) Kuntze, (1898)
Suillus cothurnatus Singer, (1945)

Suillus sp.

Helvellaceae
Helvella aff. crispa

Helvella cupuliformis Dissing & Nannf., (1966)

Pyronemataceae

Humaria hemisphaerica (F.H. Wigg.) Fuckel, (1870) [1869-70]

Total number of species

Total number of sporomes

25

28

368

25

17

36

385

12

10

28

176

19

29

36

458
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CAPITULO IV. Conclusiones generales

El presente trabajo aporta a la informacion disponible a nivel global sobre las
relaciones entre las practicas silvicolas realizadas en ambientes de montafias tropicales

y sus efectos sobre la diversidad.

Tras la evaluacion del impacto de un sistema de manejo forestal intensivo sobre
los componentes floristico y de hongos ectomicorrizicos (HEM), se concluye una
afectacion directa a estos componentes por efecto de las practicas silvicolas de mayor
intensidad dentro del ciclo de aprovechamiento evaluado, comparado con lo observado
en bosques poco intervenidos. Los resultados indican un proceso jerarquico en la
afectacion de la diversidad del bosque hiumedo de montafia, que va de la modificacion
de la estructura y composicion del estrato arbéreo a la alteracién de la comunidad de
HEM a nivel del piso forestal. La severa afectacion de la cobertura del dosel por parte
de las practicas mas intensivas genera grandes cambios sobre las condiciones en el
interior del bosque, tales como la reduccion del mantillo acumulado, el aumento de la
cobertura de herbaceas sobre el suelo, y valores microclimaticos mas extremos de
temperatura y humedad, lo cual promueve la disminucion de la riqueza de especies
arbéreas (muchas de ellas intolerantes a la mayor iluminacion inherente al disturbio)
observada en el bosque humedo de montafa. El nivel de afectacion de la cobertura del
dosel debido a su sensibilidad por parte de las practicas silvicolas y su influencia sobre
la diversidad arborea y otras variables del interior del bosque representa el factor
principal en determinar la diversidad de HEM. Las condiciones asociadas a estados de
mayor madurez sucesional mantienen comunidades mas diversas tanto de especies
arboreas como de HEM, mientras que las practicas silvicolas mas intensivas (remocién
del =80 % de arboles adultos) reducen su diversidad. Durante el proceso de
transformacion del bosque dentro del ciclo de tratamientos silvicolas se observa un
recambio en el nucleo de las especies dominantes de HEM al igual que esto también
ocurre en las especies arboéreas, confirmando la afinidad de estas especies por

diferentes estados sucesionales del bosque.

Aungue los métodos de aprovechamiento intensivos, como el evaluado en este
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trabajo, pueden llegar a mantener un nucleo de especies comunes tanto para la
comunidad arbdérea como fungica del bosque humedo de montafia, muchas otras
especies pueden ver comprometido su establecimiento y preservacion dentro de la
comunidad. Lasespecies poco frecuentes y mas vulnerables a los efectos de practicas
silvicolas intensivas conforman la mayor parte de la diversidad del bosque evaluado,
algunas de las cuales se encuentran bajo algun estatus de conservacion como en el
caso de las especies arbdreas y para diversas especies de HEM no se cuenta con la
suficiente informacion al respecto. El fomento de estas practicas en areas cada vez mas
extensas significaria que las condiciones propiciadas por una mayor cobertura del dosel
podrian dejar de estar presentes en este tipo de bosques, al mantenerse solo las
condiciones encontradas bajo un aprovechamiento intensivo, promoviendo la reduccién
0 extirpacion local de una considerable parte de la diversidad del bosque humedo de

montafa.

Estos resultados resaltan la importancia del mantenimiento de una mayor
cobertura del dosel y condiciones asociadas a estados de mayor madurez sucesional,
ya sea dentro de las practicas silvicolas o como areas aledafias a los sitios de
aprovechamiento que permitan el resguardo de una gran parte de la diversidad tanto de
especies arbéreas como fungicas del bosque himedo de montafia a nivel regional. Es
necesario también ampliar el andlisis a una mayor variedad de casos en los que se
aplican otros métodos de manejo intensivos como el evaluado en el presente estudio,
en particular si se aplican en regiones de bosques con alta diversidad (incluida la de
grupos poco abordados como el caso de la diversidad fangica) y considerando su
estado de conservacion. Debido a la importancia de la comunidad de HEM dentro de
los sistemas forestales, su afectacion puede implicar una pérdida de atributos
ecoldgicos relevantes en el funcionamiento de los sistemas forestales, de ahi la
apremiante necesidad de fomentar los estudios micolégicos en la region y otras de
condiciones ecologicas similares, asi como su relevancia junto a otros grupos
funcionales del bosque. Se propone que el impacto de métodos de aprovechamiento
intensivos en areas de bosque altamente diversas debiera generar acciones politicas y
tecnoldgicas que fomenten el desarrollo de beneficios econdmicos y sociales sin

comprometer la biodiversidad del bosque humedo de montafia.
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