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Resumen
La Reserva Jaguar del Norte es una propiedad privada ubicada en la sierra sonorense, dentro de una compleja matriz 

paisajística, con un amplio legado de uso ganadero. Esta región, identificada como prioritaria para la conservación, 
dispone de pocos datos sobre las trayectorias de cambio en la vegetación, un elemento clave para evaluar el impacto 
de las áreas naturales protegidas. Este trabajo presenta información acerca del efecto de las acciones con fines de 
conservación, sobre la composición de la vegetación tras el establecimiento de la reserva en el año 2003. Para ésto, 
se caracterizaron las comunidades vegetales presentes y se generaron clasificaciones supervisadas de cobertura con 
imágenes satelitales de mediana y alta resolución para realizar un análisis cambio de la cobertura vegetal (2003-2018). 
Las precisiones generales de las clasificaciones fueron iguales o superiores a 0.75, valor que aumentó al utilizar 
imágenes de mayor resolución espacial. El uso combinado de diferentes resoluciones espaciales presentó ventajas 
para entender las transiciones de composición entre diferentes comunidades vegetales. Las tendencias encontradas 
indicaron un aumento del matorral subtropical y una disminución del pastizal inducido, lo que refleja transformaciones 
hacia una mayor diversidad de especies y una reducción de posibles amenazas para la biodiversidad a nivel paisaje.
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Abstract
The Northern Jaguar Reserve is a private property located in the Sonoran mountains, within a complex landscape 

matrix with a wide legacy of livestock use. This region, identified as priority for conservation, has scarce data on 
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Introducción

Actualmente, los profundos cambios en la estructura 
y funcionamiento de los ecosistemas han contribuido a 
la pérdida de biodiversidad (WWF, 2020), impulsada 
principalmente por la desaparición de hábitats, a través de 
cambios de uso y cobertura de suelo (Jantz et al., 2015; 
Rimal et al., 2019). Ante esta situación, se han buscado 
estrategias de conservación que consideren múltiples 
escalas espaciales, en áreas con amplios gradientes físicos 
y biológicos, con características ambientales únicas (Poiani 
et al., 2000). Con el objetivo de preservar la biodiversidad 
en sus diferentes niveles de organización (ecosistemas, 
poblaciones y genes) (Borda-de Água, 2019), se han 
establecido áreas naturales protegidas (ANP), donde se 
regulan las actividades antropogénicas, para evitar la 
degradación a diferentes escalas estructurales y funcionales 
en la naturaleza (Ferreira et al., 2013; Henle et al., 2014; 
Kumar-Verma, 2016). Las ANP son una herramienta de 
conservación que cumple diversos objetivos, tales como 
salvaguardar el funcionamiento de los ecosistemas, la 
biodiversidad y los servicios ambientales (Bezaury-
Creel y Gutiérrez-Carbonell, 2009). Si bien todas estas 
áreas tienen la característica común de ser espacios 
físicos naturales, en donde los ambientes originales no 
han sido significativamente alterados, su categoría se 
designa según los propósitos principales y los organismos 
administradores que la dirigen, por ejemplo, el gobierno de 
un país, organizaciones no gubernamentales o predios de 
propiedad privada (Conanp, 2019). En las últimas décadas, 
el establecimiento, manejo y preservación de ANP, se 
han convertido en la principal política de conservación 
de sitios naturales, tanto en México, como en el resto del 
mundo (Durand y Jiménez, 2010). 

La designación de estos sitios plantea escenarios 
ideales para observar cómo el tipo de manejo que se ejerce 
sobre un área puede repercutir en la estructura y procesos 
naturales de las comunidades a través del tiempo (Kamwi 
et al., 2017). Específicamente, comprender cómo ocurren 

los cambios en la composición de la vegetación dentro 
de estas áreas, conforma una importante contribución a 
nuestro entendimiento del efecto de las ANP en la matriz 
paisajística, y en la tendencia de cambio natural propia 
de regiones que registran poca o nula actividad humana 
(Guerra et al., 2019). Más aún, analizar una ANP de reciente 
creación y su evolución durante sus primeros años de 
establecimiento, presenta la oportunidad única de realizar 
análisis continuos y a largo plazo acerca de diferentes 
procesos ecológicos que ocurren en sus comunidades 
vegetales (Gaston et al., 2008; Coetzee, 2017).

Los cambios en la composición de la vegetación tienen 
efectos claros sobre la biodiversidad a diferentes escalas, 
por lo que es un enfoque relevante para considerar en 
proyectos que se encaminan a la conservación (Freitas 
y Mantovania, 2017). Al modificarse la composición de 
los diferentes elementos que interactúan en el paisaje, se 
pueden generar efectos positivos, negativos o neutrales, 
afectando las características estructurales y funcionales 
de los ecosistemas, que se encuentran en constante 
retroalimentación de materia y energía (Ramírez-Arce 
et al., 2022). Algunas consecuencias de estos cambios 
en la composición de la vegetación son las alteraciones 
en la provisión de servicios ecosistémicos (Rimal et al., 
2019), modificaciones en diversos mecanismos biofísicos 
y biogeoquímicos (Duveiller et al., 2018), así como en 
el clima a escala local, regional y global (Arneth, 2015). 

Si bien es común que los cambios de uso y cobertura 
de suelo sean concebidos como la pérdida de funciones 
y efectos negativos en el medio ambiente (pérdida 
de vegetación natural), este fenómeno también hace 
referencia a la recuperación de la vegetación a partir de 
sitios degradados, lo cual conlleva efectos positivos en 
términos de biodiversidad (Turner y Gardner, 2015). En 
el caso de las ANP, las restricciones de uso de suelo y las 
acciones enfocadas a la restauración, pueden promover 
variaciones espacio-temporales en las comunidades 
vegetales, observables y cuantificables, que a su vez 
brinden información útil para su adecuada gestión (Arneth, 

vegetation change trajectories, a key element to assess the impact of natural protected areas. This work presents 
information about the effect of actions for conservation purposes on the vegetation composition after the establishment 
of the reserve in 2003. The plant communities were characterized, and land cover supervised classifications were 
generated with medium- and high-resolution satellite images to carry out a cover vegetation change analysis (2003-
2018). General accuracies of the classifications were equal to or greater than 0.75, increasing when using images of 
higher spatial resolution. Combining different spatial resolutions presents advantages for understanding compositional 
transitions between different plant communities. The trends indicated an increase in subtropical scrub and a decrease 
in induced grassland, reflecting transformations towards a greater diversity of species and a reduction in potential 
threats to biodiversity at the landscape level.
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2015). En estudios previos se han encontrado tendencias 
de recuperación en las comunidades vegetales tras la 
implementación de programas de conservación, donde 
antes había un régimen de aprovechamiento (Kamwi et al., 
2017). En contraste, se ha observado que, bajo condiciones 
deficientes de gestión con fines de conservación, el 
incremento en la práctica de actividades productivas 
humanas ha provocado la pérdida de vegetación nativa y el 
aumento de sitios desprovistos de vegetación o con especies 
exóticas (Ramachandra et al., 2018). Específicamente, 
los usos de suelo ganaderos han mostrado tener efectos 
negativos en la diversidad de las comunidades vegetales 
(McDonald et al., 2019).

El estudio integral de procesos ecológicos que ocurren 
al interior de las ANP presenta desafíos, principalmente 
relacionados a su accesibilidad y a la escala espacial 
y temporal que se requiere para abordarlos desde la 
perspectiva de la conservación de especies y función de 
los ecosistemas (Gross et al., 2009; Wang et al., 2020). Sin 
embargo, en la actualidad es posible realizar seguimientos 
y detección sistemática de cambios en la cobertura de suelo, 
a nivel paisaje, mediante instrumentos de teledetección 
especializados (Duan et al., 2020; Willis, 2015). Los 
progresos en la tecnología relacionada con los sensores 
montados en satélites permiten realizar observaciones 
puntuales a lo largo del tiempo (Kumar et al., 2015), lo 
que hace posible llevar a cabo monitoreos continuos de 
las transformaciones de uso y cobertura de suelo (Bertzky 
et al., 2012; Fuente et al., 2019). Aunque las aplicaciones 
de percepción remota y teledetección son muy diversas, 
estas herramientas han encontrado un nicho especial en 
el monitoreo de la vegetación (Houborg et al., 2015). El 
monitoreo remoto de las diferentes comunidades vegetales, 
es primordial para detectar tendencias y variaciones tras 
un cambio de régimen de uso (Koch et al., 2017; Sokolov 
et al., 2020). Además, permite evaluar la efectividad de 
la gestión con fines de conservación, sin perturbar el 
paisaje en regiones ecológicamente importantes (Wang 
et al., 2020). 

En México, gran parte del territorio está cubierto 
por zonas áridas, semiáridas y subhúmedas, las cuales 
comprenden más de 50% del territorio nacional (Conaza, 
1994; UACh, 2011). Los paisajes de estas zonas cuentan 
con diferentes ecorregiones, con una variada geología y 
biogeografía y, por consiguiente, comunidades bióticas 
únicas (Maestre et al., 2021). Sin embargo, estas regiones 
han sido poco estudiadas y, por ende, sus características 
ecológicas son menos comprendidas que las de otras 
regiones del país (p. ej., regiones tropicales o regiones 
boscosas) (Briones et al., 2018; Flores-Olvera, 2011). 
En estudios relacionados con la ecología del paisaje, las 
tendencias de cambio en ecosistemas de zonas áridas, 

semiáridas y subhúmedas son a menudo desestimadas, en 
comparación con las de estudios realizados en ecosistemas 
húmedos (Arroyo-Rodríguez et al., 2017; Hernández-
Moreno et al., 2021; Zhang et al., 2022). Más aún, 
existen pocos estudios en donde se evalúe el impacto de 
las áreas protegidas sobre la extensión y condición de 
la vegetación en este tipo de regiones con climas más 
extremos (Hernández-Moreno et al., 2021; Sharma et al., 
2020; Zhang et al., 2022). 

La Reserva Jaguar del Norte (RJN) es una ANP privada, 
ubicada en el noroeste de México (estado de Sonora). El 
área que comprende actualmente fue constituida a partir 
de la compraventa de ranchos ganaderos, adquiriendo su 
primera porción, en el año 2003, por Naturalia A.C., una 
asociación para la conservación, que tiempo después sumó 
esfuerzos con Northern Jaguar Proyect, asociación sin fines 
de lucro con acción binacional, dedicada a la protección 
de los jaguares y su hábitat. A partir de ese momento, se 
concreta lo que hoy en día es la Reserva Jaguar del Norte. 
Al estar ubicada en las inmediaciones de la sierra Madre 
Occidental, esta ANP cuenta con una compleja topografía 
que alberga una gran diversidad de vegetación. La RJN se 
encuentra dentro de una región terrestre prioritaria para la 
conservación de la biodiversidad de México, por su alta 
riqueza ecosistémica y específica (Arriaga, 2000).

Hoy en día, la RJN cuenta con aproximadamente 
23,300 ha para fines de conservación, con el objetivo 
principal de proteger a la población de jaguar (Panthera 
onca) más septentrional en el continente americano, a 
través del mantenimiento y preservación de su hábitat en 
una extensa área en el norte de México (Northern Jaguar 
Project, 2022). Debido a su reciente creación y a sus 
características biofísicas, esta ANP presenta condiciones 
ideales para observar las trayectorias y tendencias que ha 
seguido la vegetación, después del cambio de régimen 
de uso y tras la implementación de acciones específicas 
para la conservación, las cuales se han centrado, 
principalmente, en la exclusión de ganado bovino, la 
remoción activa de especies inducidas, en específico de 
zacate buffel (Cenchrus ciliaris L.), y la regeneración 
natural de sitios con un amplio legado de uso de suelo 
con ganadería extensiva.

Comprender la dinámica de la vegetación a largo 
plazo es clave para la gestión sustentable de los servicios 
ecosistémicos y recursos naturales (Maass et al., 2010), ya 
que conocer las trayectorias de cambio de la vegetación, 
permite obtener un mejor entendimiento acerca de los 
procesos ecológicos, a múltiples escalas espaciotemporales, 
derivados de las acciones para la conservación. En 
consecuencia, el presente estudio tiene como objetivo 
principal analizar la dinámica en la composición de 
la vegetación dentro de la RJN, en los primeros años 
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posteriores a su establecimiento, en el año 2003. Para 
lograrlo, se utilizaron aproximaciones que combinan el uso 
de técnicas de percepción remota en conjunto con análisis 
espacial y trabajo de campo. Los objetivos particulares 
del presente trabajo son: 1) caracterizar las comunidades 
vegetales presentes dentro de la RJN, obteniendo datos in 
situ de cobertura por estratos de vegetación y especies, 
además de estimaciones de diversidad de especies por 
comunidad vegetal y 2) la generación de un análisis de 
clasificación y cambio de cobertura de suelo a nivel paisaje 
entre los años 2003 y 2018, utilizando aproximaciones de 
teledetección, con diferentes resoluciones espaciales.

Materiales y métodos

La Reserva Jaguar del Norte es una ANP de privada, 
ubicada en el centro-este de Sonora, México (29°16’, 
29°32’ N, 109°13’, 109°1’ O), en el municipio de Sahuaripa 
(fig. 1). Actualmente, cuenta con una extensión de 23,300 
ha (233 km2). Debido a su ubicación, adyacente a la sierra 
Madre Occidental, el clima y la vegetación en el área son 
variables, como consecuencia del gradiente de elevación 
que presenta (450 a 1,200 m snm). El tipo de clima va 
de árido-cálido a templado, con una precipitación media 
anual de 574.6 a 600.8 mm, en un régimen biestacional 
(80% en verano y 20% en invierno) (Arriaga et al., 
2000; Lin-Quintana, 2017). En cuanto a la vegetación, 
se pueden encontrar desde matorrales espinosos en zonas 
bajas, hasta bosques de encino en las zonas altas (INEGI, 
2014). La compleja matriz paisajística que comprende 
la RJN permite identificar 7 comunidades vegetales y 
zonas de suelo desnudo. En este estudio, de las diferentes 
comunidades vegetales identificadas, el pastizal natural 
fue la única que no fue muestreada en campo, por lo que 
solo se consideró en las clasificaciones supervisadas y 
posterior análisis de cambio.

Para describir a las comunidades vegetales presentes 
en la RJN, se diseñó un esquema de clases como el 
propuesto por Anderson et al. (1976), que consistió en 
visitar sitios en campo para caracterizar a las diferentes 
comunidades vegetales o “clases”, y en cada una de ellas 
se realizaron muestreos estratificados, siguiendo el método 
de línea de Canfield (1941). En cada comunidad vegetal 
se seleccionaron 4 sitios y en cada uno se dispuso un 
transecto lineal de 30 m. Para cada transecto se registraron 
las medidas de inicio y fin de las coberturas individuales de 
árboles y arbustos interceptados por la línea (considerando 
solamente a aquellos individuos superpuestos a otros, es 
decir, el estrato superpuesto horizontal más alto). Por 
último, se estableció el porcentaje de cobertura para cada 
una de las especies individuales y para el conjunto de 
especies leñosas (árboles y arbustos).

Para evaluar la diversidad de especies se estimó 
la riqueza y dominancia de las comunidades vegetales 
mediante el cálculo de los primeros 3 números de Hill, 
2 de los cuales utilizan transformaciones matemáticas 
de los índices originales de Shannon y Simpson (Hill, 
1973). Adicionalmente, se siguieron criterios similares a 
los métodos de Braun-Blanquet (1932), donde se estimó 
visualmente la cobertura herbácea con 3 cuadrantes de 2 m2 
cada uno, dispuestos en forma equidistante al inicio (0 m), 
parte media (15 m) y final (30 m) de cada transecto lineal 
mencionado anteriormente (12 cuadrantes por comunidad 
vegetal; 18 m2). Los muestreos de campo se realizaron 
durante el mes de septiembre del año 2021. 

La delimitación de la RJN fue provista por su 
equipo de manejo en formato “shapefile”. Las imágenes 
satelitales para realizar las clasificaciones de cobertura 
de suelo a nivel paisaje se obtuvieron de los sensores 
Landsat 5 TM y Landsat 8 OLI (30 m de resolución 
espacial), para fechas correspondientes a 2003, 2010 y 
2018. Esto se realizó por medio de la plataforma de Earth 
Explorer, del Servicio Geológico de los EUA (USGS, 
2022). Adicionalmente, para el año 2018, se obtuvieron 
imágenes del sensor PlanetScope (3 m de resolución 
espacial), mediante la plataforma Planet Explorer (Planet 
Team, 2017). Para seleccionar los años de adquisición 
de las imágenes satelitales se buscó una representación 
temporal equidistante entre las fechas de captura y que 
la precipitación de esos años fuera similar, con el fin de 
tomar en cuenta la variabilidad espectral ante la respuesta 
fenológica de la vegetación. Para esto último, también 
se descargaron 2 imágenes por año, correspondientes a 
la temporada húmeda y seca en la región (Romo et al., 
2014). Los datos de precipitación fueron obtenidos del 
satélite TRMM (Tropical Rainfall Measuring Mission, 
2011), información con la cual se calcularon los montos 
mensuales y anuales de lluvia para el área de estudio. 

Por último, como parte de las bases de datos utilizadas 
dentro del proceso de clasificación, se obtuvo un modelo 
de elevación digital (DEM, por sus siglas en inglés) para la 
zona. Esta información fue obtenida del conjunto de datos 
de elevación del USGS y ajustado a la resolución espacial 
de las imágenes satelitales utilizadas (30 y 3 m).

Las variables utilizadas en las clasificaciones de 
Landsat se derivaron para cada uno de los compuestos 
de reflectancias, calculando componentes principales, 
transformación de Tasseled Cap (Collins y Woodcock, 
1996; Fung y LeDrew, 1987), texturas de terreno (Alhaddad 
et al., 2007; Asner et al., 2002), índice de vegetación de 
diferencia normalizada (NDVI) (Tucker, 1979), índice de 
vegetación mejorado (EVI) (Huete et al., 2002; van Leeuwen 
et al., 1999) e índice de vegetación ajustado al suelo 
(SAVI) (Huete, 1988). Derivado del modelo de elevación 
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digital, se obtuvieron capas de información de la elevación 
media sobre el nivel del mar, pendiente y orientación del 
terreno. Las variables utilizadas para la clasificación de 
las imágenes de PlanetScope también se derivaron para 
cada uno de los compuestos de reflectancias, calculando 
texturas del terreno, índices de vegetación (NDVI, EVI 
y SAVI), además de capas de pendiente y orientación, 
derivadas del modelo de elevación digital. Las variables 
derivadas para las clasificaciones, independientemente del 
sensor del que provinieran las imágenes, se obtuvieron 
para ambas temporadas (húmeda y seca), excepto la 
elevación, la pendiente y la orientación, que no dependen 
del momento de adquisición de las imágenes.

Se utilizaron aproximaciones con modelos pertene- 
cientes a la familia de árboles de clasificación y regresión 
(CART) (Breiman et al., 1984; Tso y Mather, 2009). 
Específicamente, las clasificaciones se realizaron con 
el algoritmo C5.0 de reclusión múltiple, el cual tiene la 
bondad de crear varios modelos de respuesta y seleccionar 
el de mejor ajuste. Todas las clasificaciones se ejecutaron 
en el Software R, con interfase RStudio (R Core  
Team, 2021). 

Para cada una de las clases de cobertura de suelo se 
obtuvieron entre 55 y 266 puntos de entrenamiento (266 
en encinar, 256 en matorral subtropical, 253 en matorral 
xerófilo, 252 en mezquital, 260 en pastizal natural, 250 

en pastizal inducido, 257 en vegetación de arroyos y 
55 en suelo desnudo), los cuales fueron utilizados para 
generar muestras de las variables derivadas para cada uno 
de los sitios específicos donde se conociera con certeza 
la presencia de cada una de las clases. Los puntos de 
entrenamiento fueron colectados con GPS por el equipo 
técnico de la RJN y complementados, en minoría, mediante 
la selección de puntos adicionales en la aplicación Google 
Earth Pro (1,849 puntos de entrenamiento en total). Los 
datos de entrenamiento fueron divididos aleatoriamente en 
2 particiones: entrenamiento y validación (evaluación de 
la precisión alcanzada), los cuales representaron 70 y 30% 
del total de los datos por clase, respectivamente.

Por último, para cada una de las clasificaciones 
generadas, se obtuvo la precisión general de la clasificación 
y se complementó con el índice de Kappa (Cohen, 1960), 
que representa la comparación de la precisión general con 
la precisión de la probabilidad aleatoria esperada. Además, 
se obtuvieron las precisiones de usuario y de productor 
para cada una de las clases de cobertura, con el fin de 
visualizar el desempeño del algoritmo. La precisión de 
usuario indica la probabilidad de que las clases asignadas 
representen la realidad, mientras que la precisión de 
productor hace referencia a la probabilidad de que la 
muestra de entrenamiento sea clasificada correctamente 
(Story, 1986).

Figura 1. Localización de la Reserva Jaguar del Norte (NJR).
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Con el fin de analizar la trayectoria, ubicación y 
extensión de los cambios en la cobertura de suelo en los 
años analizados, se realizaron análisis de cambio post 
clasificación (Romo-León et al., 2014). Para lo anterior, 
se eligieron las clasificaciones generadas con Landsat 
TM y Landsat OLI, para los años de 2003 y 2018, 
respectivamente. Para ambos años se utilizaron los mapas 
de cobertura a nivel paisaje productos de las clasificaciones 
y se sometieron a un análisis de posprocesamiento en el 
programa QGIS, utilizando el complemento PCA4CD-
PCA para construir la capa de detección de cambios 
(Jensen, 2005). El análisis de cambio obtenido permite 
calcular el área y porcentaje de cambio para cada una de 
las clases presentes entre los años analizados.

Resultados

Las comunidades vegetales en el área de estudio se 
dividen en 7 clases de cobertura vegetal: encinar, matorral 
subtropical, matorral xerófilo, mezquital, pastizal natural, 
pastizal inducido y vegetación de arroyos (tabla 1). En 

la tabla 1 se observa que la cobertura del estrato leñoso 
(árboles y arbustos) presentó un mayor porcentaje en 
la vegetación de arroyos (87%), seguida por el encinar, 
el matorral xerófilo, matorral subtropical, mezquital 
y, por último, pastizal inducido (33%). Para el estrato 
herbáceo, el pastizal inducido fue la comunidad que mayor 
porcentaje de cobertura presentó (74%), dominado casi 
en su totalidad por zacate buffel (Cenchrus ciliaris). El 
mezquital y la vegetación de arroyo también presentaron 
alta cobertura en el estrato herbáceo, seguidos por el 
matorral subtropical, matorral xerófilo y, por último, el 
encinar con 34% de cobertura.

En cuanto a la cobertura de suelo por especies 
individuales, el porcentaje de cobertura leñosa por especie 
varió según la comunidad vegetal. En algunas clases, 
especies características de dicha la comunidad fueron 
dominantes en cobertura, como en el caso del encinar, 
con 30% de cobertura de Quercus chihuahuensis Trel., 
el mezquital, con 52% de cobertura de Prosopis velutina 
Wooton o la vegetación de arroyo, con 38% de cobertura 
de sicomoro (Platanus wrightii S. Watson). En el resto 

Tabla 1
Descripción general de las clases de cobertura presentes en el área de estudio en 2018. Información modificada de INEGI (2014). Al 
final de la descripción de cada clase se indican, entre paréntesis y separados por una diagonal, los porcentajes de cobertura del estrato 
leñoso (arbóreo y arbustivo) y herbáceo. Abreviatura NE: variables no estimadas.

Clase Descripción

Encinar Bosques formados predominantemente por encinos (Quercus spp.). Se encuentran en forma de grandes 
parches o franjas extendidas, usualmente en laderas de zonas altas, sin embargo, también se registra en 
cañadas y laderas de menor elevación, excepto en zonas con climas áridos (72/34)

Matorral subtropical Arbustos o árboles bajos, inermes o espinosos, con cobertura densa, que se desarrollan entre zonas 
subhúmedas y matorrales de zonas áridas y semiáridas (61/53)

Matorral xerófilo Arbustos bajos, con presencia dispersa de cactáceas, pastos y árboles caducifolios, adaptados a medios 
secos, con escasos periodos de humedad. Los individuos suelen presentar espinas, tallos fotosintéticos y 
hojas de tamaño pequeño (68/51)

Mezquital Vegetación mayoritariamente arbórea y espinosa, donde predominan los mezquites (Prosopis spp.). Se 
encuentran en sitios semiáridos y subhúmedos, sobre suelos planos y profundos, donde puede existir agua 
subterránea (58/71)

Pastizal natural Áreas dominadas por un estrato herbáceo, especialmente compuesto por gramíneas nativas. Se pueden 
encontrar en áreas extensas de planicies o laderas altas, con terrenos poco o nada accidentados de zonas 
semiáridas, con clima seco (NE)

Pastizal inducido Praderas dominadas casi en su totalidad por el pasto exótico y con potencial invasor Cenchrus ciliaris 
(zacate buffel). Éste se desarrolla en suelos medianamente profundos de mesetas y laderas poco 
inclinadas (33/74)

Vegetación de 
arroyos

Vegetación que sigue el curso de los arroyos y ríos, incluso sin presencia de agua permanente. Los 
árboles de hasta 30 m de altura, acompañados por arbustos y herbáceas, que cubren gran porcentaje del 
suelo (87/69)

Suelo desnudo Áreas desprovistas de vegetación, como posible consecuencia de secuelas por uso humano de suelo o por 
la deposición arenosa del curso de ríos y arroyos (NE)
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de las clases muestreadas, los dominantes en cobertura 
fueron el huizache (Vachellia campechiana (Mill.) Seigler 
et Ebinger) o el mezquite (Prosopis velutina) y ambos 
fueron las especies más comunes entre clases, pues se 
encontraron en 5 y 4 tipos de vegetación muestreados, 
respectivamente. Por el contrario, hay especies que se 
presentan exclusivamente dentro de una comunidad 
vegetal: i) en encinar, Condalia correllii M.C. Johnst., 
Quercus albocincta Trel. y Senegalia occidentalis (Rose) 
Britton et Rose, ii) en matorral subtropical, Croton sonorae 
Torr., Opuntia fulgida Engelm., Erythrostemon caladenia 
(Standl.) Gagnon et G.P. Lewis, Fouquieria macdougalii 
Nash, Jatropha cardiophylla (Torr.) Müll. Arg., Mimosa 
distachya Cav., Solanum grayi Rose, iii) en matorral 
xerófilo, Encelia farinosa A. Gray ex Torr., Lycium 
andersonii A- Gray, Parthenium tomentosum DC., Randia 
sonorensis Wiggins, iv) en mezquital, Lycium fremontii A. 
Gray y Phaulothamnus spinescens A. Gray, v) en pastizal 
inducido, Ayenia jaliscana S. Watson, Bursera fagaroides 
(Kunth) Engl., Bursera laxiflora S. Watson y vi) en 
vegetación de arroyos, Ambrosia ambrosioides (Delpino) 
W.W. Payne, Baccharis salicifolia (Ruiz et Pav.) Pers., 
Guazuma ulmifolia Lam., Platanus wrightii, Sabal uresana 
Trel., Salix bonplandiana Kunth, Sapindus saponaria L. y 
Senegalia greggii (A. Gray) Britton et Rose.

El matorral subtropical fue la clase con mayor riqueza 
de especies leñosas, seguido por matorral xerófilo y 
vegetación de arroyo (tabla 2). En cambio, el mezquital 
registró la menor riqueza, seguido por encinar y pastizal 
inducido. La riqueza de las comunidades se relacionó 
negativamente con la dominancia de 1 o pocas especies, 
ya que las comunidades con un bajo número de especies 
también presentaron una mayor dominancia (q1 y q2, 
menor número de especies abundantes y muy abundantes, 
respectivamente). Además, las comunidades con menos 
riqueza de especies también mostraron un número menor 

de especies restringidas a ellas (mezquital, encinar y 
pastizal inducido). Por el contrario, las comunidades 
vegetales con mayor riqueza de especies presentaron 
una menor dominancia y un mayor número de especies 
restringidas (matorral subtropical, vegetación de arroyos 
y matorral xerófilo). 

Al analizar la precipitación estimada por el sensor 
satelital TRMM, se encontró que la precipitación fue 
similar en 2003, 2010 y 2018, con valores entre 668 y 
768 mm. Estos 3 años presentaron la característica de 
encontrarse a una separación temporal que permite 
tener una buena representación de los posibles cambios 
ocurridos a partir del establecimiento de la RJN. Una 
vez determinado lo anterior, se solicitaron las imágenes 
de Landsat y PlanetScope. Las fechas para las cuales se 
solicitaron cada una de las imágenes se muestran en la 
tabla 3. 

Una vez derivadas las variables necesarias, se 
realizaron las clasificaciones mediante entrenamiento 
supervisado de cada una de las 8 clases de cobertura de 

Tabla 3
Selección de fechas de imágenes satelitales utilizadas para realizar las clasificaciones supervisadas.

Año Temporada Fecha Satélite Sensor

2003 Seca 01/05/2003 Landsat 5 Thematic Mapper (TM)
Húmeda 06/09/2003

2010 Seca 20/05/2010 Landsat 5 Thematic Mapper (TM)
Húmeda 25/09/2010

2018 Seca 08/04/2018 Landsat 8 Operational Land Imager (OLI)
Húmeda 17/10/2018

2018 Seca 04 y 05/04/2018 PlanetScope Dove Classic
Húmeda 28/09/2018

Tabla 2
Diversidad estimada a partir de los 3 primeros números de Hill 
(1973). q1, Riqueza de especies; q2, especies abundantes; q3, 
especies muy abundantes).

Clase q1 q2 q3

Encinar 8 5.9 4.7
Matorral subtropical 17 8.2 4.7
Matorral xerófilo 15 9.7 7.1
Mezquital 6 2.7 1.8
Pastizal inducido 8 3.1 1.9
Vegetación de arroyos 11 7.9 5.9
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suelo presentes en el área de estudio. Como resultado 
del proceso de clasificación supervisada se generaron 4 
mapas de cobertura de suelo para el área de la RJN. Para 
los mapas correspondientes a 2003, 2010 y 2018 de los 
sensores Landsat TM y OLI (resolución espacial de 30 
m), se obtuvieron precisiones generales superiores a 0.75, 
con índices de Kappa iguales o superiores a 0.72 (tabla 
4). Así mismo, se obtuvieron las precisiones por clase 
(precisión de usuario y productor), que variaron según 

el año de clasificación y clase de cobertura (tabla 4). En 
general, la representación visual de estos mapas muestra 
una concordancia en la forma en que se distribuyen las 
clases espacialmente, pero también es posible observar 
discrepancias en la representatividad de éstas al paso del 
tiempo (fig. 2).

La precisión general e índice de Kappa, resultantes de 
la clasificación de cobertura con imágenes de PlanetScope 
para el año 2018 (resolución espacial de 3 m), fueron muy 

Tabla 4
Precisiones para cada una de las clasificaciones de cobertura elaboradas. La adición de las letras “PS” al año 2018, indica que 
corresponde a resultados derivados de la clasificación de imágenes de PlanetScope; el resto son derivados de las clasificaciones de 
Landsat.

Clase 2003 2010 2018 2018PS

Usuario Productor Usuario Productor Usuario Productor Usuario Productor 
Encinar 0.72 0.80 0.83 0.82 0.90 0.89 0.97 0.98
Matorral subtropical 0.76 0.63 0.78 0.76 0.84 0.87 0.98 0.98
Matorral xerófilo 0.75 0.73 0.75 0.76 0.66 0.76 0.96 0.96
Mezquital 0.77 0.61 0.76 0.75 0.70 0.71 0.96 0.96
Pastizal natural 0.75 0.81 0.78 0.74 0.80 0.82 0.98 0.96
Pastizal inducido 0.68 0.81 0.83 0.85 0.90 0.81 0.96 0.98
Suelo desnudo 0.83 0.94 0.81 0.81 0.82 0.56 1.00 0.99
Vegetación de arroyos 0.88 0.87 0.87 0.92 0.94 0.88 0.99 0.99
Precisión general 0.75 0.80 0.81 0.97
Índice de Kappa 0.72 0.77 0.78 0.96

Figura 2. Mapas de clasificación de cobertura de suelo para las imágenes de Landsat. Las zonas de mayor elevación coinciden con 
las áreas ocupadas por encinar y pastizal natural (verde claro y amarillo, respectivamente).
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superiores a los obtenidos en la clasificación de Landsat 
OLI para el mismo año, así como para las clasificaciones 
de Landsat para 2003 y 2010, realizadas con una resolución 
espacial 10 veces menor (tabla 4). En la figura 3 es posible 
apreciar las diferencias visuales que existen entre ambas 
clasificaciones, al hacer un acercamiento en una porción 
del área de estudio.

Los resultados de cobertura por clase a nivel paisaje 
para las clasificaciones elaboradas con imágenes de 
Landsat, muestran que todas las clases de cobertura 
presentan cambios entre el lapso de 2003 y 2018 (fig. 
4). Las clases con mayores proporciones de área dentro 
de la RJN durante los 3 años analizados son el matorral 
subtropical y el matorral xerófilo, lo que se mantuvo en 
los 3 años analizados, mientras que las clases con menor 
representación son el suelo desnudo, el encinar y la 
vegetación de arroyos. El matorral subtropical aumentó 
su cobertura, pasando de 6,263.91 ha en el 2003 a 8,686.17 
ha en el 2018. Por el contrario, las áreas con pastizales 
inducidos tendieron a disminuir, pasando de 3,417.57 a 
1,175.13 ha (fig. 4). 

Por otro lado, las clasificaciones realizadas para el 
año 2018 derivadas de imágenes con diferente resolución 
espacial, muestran porcentajes similares de área por clase 
(fig. 5). Aunque para la mayoría de las clases de cobertura 
mantienen un porcentaje de área equivalente entre ambas 
resoluciones, las clases de matorral subtropical y encinar 

presentan mayores diferencias. En la primera de ellas, la 
clasificación con imágenes de alta resolución indicó una 
cobertura de área casi 5% menor que la resultante con 
imágenes de mediana resolución. Así mismo, el encinar 
mostró una diferencia de casi 5% de mayor cobertura al 
utilizar imágenes de alta resolución (fig. 5).

Tras realizar el análisis de cambio para las clasificaciones 
con imágenes de Landsat 2003 y 2018, fue posible detectar 
que todas las clases de cobertura se modificaron (tabla 5, 
fig. 6). Los cambios por ganancia y pérdida de cobertura 
se presentaron de manera diferencial entre clases (tabla 5). 
Las clases que fueron mayormente clasificadas como la 
misma en el 2018 fueron el matorral subtropical (76.74%) 
y el matorral xerófilo (52.96%). En el extremo opuesto, 
la clase de pastizal inducido fue la que menor cobertura 
mantuvo (15.91%; tabla 5). 

En cuanto a los cambios de cobertura en el paisaje de 
una clase a otra, los resultados indican que, en mayor o 
menor medida, hubo correspondencia de área transformada 
entre todas ellas (tabla 5, fig. 6). El matorral subtropical 
fue la clase que menor porcentaje de área transformó a 
otras clases de cobertura, en el lapso del 2003 al 2018 
(menos del 30%). En contraste, todas las demás clases de 
cobertura presentaron cambios en alrededor de 10% de 
su área o más, misma que se transformó en otras clases. 
El matorral subtropical fue la clase que más aporte de 
área obtuvo del resto de las clases presentes en el área 

Figura 3. Comparación visual entre mapas de clasificación de cobertura de suelo de 2018 para las imágenes de Landsat (30 m de 
resolución espacial) y PlanetScope (3 m de resolución espacial).
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de estudio. Esto último ocurrió, particularmente, con las 
comunidades de mezquital, pastizal inducido y suelo 
desnudo, que si bien también ganaron área proveniente de 
todas las demás clases (incluso de matorral subtropical), 
su mayor porcentaje de pérdida de área fue transformada 
en matorral subtropical.

Este mismo ejercicio también se realizó analizando 
primero los porcentajes de área obtenidos para la 
clasificación del año 2018, comparándolos posteriormente 
con los obtenidos para la de 2003. Al hacerlo de esta 
forma, las porciones de área identificadas en el 2018 
como encinar, matorral subtropical y pastizal natural, en 
su mayoría coincidieron en su clasificación en 2003. En 
cambio, para el resto de las clases de cobertura, el área 
ocupada en 2018 fue, en su mayoría, catalogada como 
una clase diferente en el 2003. Lo anterior quiere decir 

que más de 50% del área identificada (por clase) en el 
2018 como matorral xerófilo, mezquital, pastizal inducido, 
suelo desnudo y vegetación de arroyos, fue asignada a 
otras clases de cobertura en 2003. Las transformaciones 
de cobertura en el paisaje mencionadas se ejemplifican 
visualmente en la figura 6.

Discusión 

La cantidad de superficie representada por cada clase 
de vegetación muestra patrones y tendencias que son 
relevantes en la gestión de un área para la conservación. 
Si bien todas las comunidades vegetales analizadas en este 
trabajo presentaron cambios de cobertura a nivel paisaje, 
solo 2 mostraron tendencias claras de disminución y 
aumento: el pastizal inducido y el matorral subtropical, 

Figura 5. Porcentaje de cobertura por clase de vegetación y sensor (Landsat y PlanetScope). La adición de las letras “PS” al año 2018, 
indica que corresponde a resultados derivados de la clasificación de imágenes de PlanetScope. La otra clasificación es derivada de 
imágenes de Landsat.

Figura 4. Área en el paisaje (hectáreas) por clase de vegetación y año de clasificación (imágenes de Landsat), para el área de la NJR.
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Tabla 5
Extensión en hectáreas y porcentaje del área total calculados para cada clase en el lapso 2003-2018.

Clase 2003 Clase 2018 Área (ha) Cobertura a nivel 
paisaje (%)

Encinar Encinar 914.49 39.37
Matorral subtropical 603.54 25.98
Matorral xerófilo 177.3 7.63
Mezquital 239.22 10.3
Pastizal natural 230.58 9.93
Pastizal inducido 29.7 1.28
Suelo desnudo 10.71 0.46
Vegetación de arroyos 117.54 5.06

Matorral subtropical Encinar 269.73 4.31
Matorral subtropical 4,806.99 76.74
Matorral xerófilo 297.27 4.75
Mezquital 206.1 3.29
Pastizal natural 240.75 3.84
Pastizal inducido 115.11 1.84
Suelo desnudo 4.14 0.07
Vegetación de arroyos 323.82 5.17

Matorral xerófilo Encinar 57.51 1.49
Matorral subtropical 463.86 12.04
Matorral xerófilo 2,040.57 52.96
Mezquital 339.21 8.8
Pastizal natural 396.18 10.28
Pastizal inducido 329.04 8.54
Suelo desnudo 59.13 1.53
Vegetación de arroyos 167.4 4.34

Mezquital Encinar 165.69 6.82
Matorral subtropical 605.7 24.93
Matorral xerófilo 299.43 12.33
Mezquital 735.84 30.29
Pastizal natural 200.79 8.27
Pastizal inducido 80.01 3.29
Suelo desnudo 25.2 1.04
Vegetación de arroyos 316.53 13.03

Pastizal Encinar 146.61 4.31
Matorral subtropical 657.54 19.34
Matorral xerófilo 457.11 13.44
Mezquital 318.24 9.36
Pastizal natural 1,589.85 46.75
Pastizal inducido 48.51 1.43
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respectivamente. Lo anterior puede atribuirse a resultados 
derivados del tipo de gestión en el área de estudio. 

El pastizal inducido destacó por su escasa cobertura 
leñosa, con la situación inversa del estrato herbáceo, 
ampliamente dominado por la gramínea exótica, el zacate 
buffel. Este pasto fue introducido en el noroeste de 
México en la década de los 50 y establecido de forma 
masiva a partir de 1970, con la finalidad de incrementar 
la producción forrajera (Castellanos-Villegas et al., 2002; 
Ibarra-Flores et al., 2009). Tras su establecimiento en 
la región, se han realizado investigaciones enfocadas en 
determinar sus efectos sobre las comunidades naturales 
locales. Diversos estudios han advertido de su potencial 
dañino como especie invasora (Castellanos-Villegas et al., 

2002; Jackson, 2005; Choza-Farías, 2021), lo que puede 
traducirse en posibles amenazas para la biodiversidad 
nativa, al verse mermada la capacidad de resiliencia de los 
ecosistemas en los cuales se establece (Morales-Romero 
et al., 2019; Siller-Clavel, 2022). Estos efectos se han 
documentado en estudios que indican una menor riqueza 
de especies (Olsson et al., 2012) y cubierta nativa vegetal 
(Abella et al., 2012; De la Barrera, 2008). La tendencia 
notoria hacia una menor superficie de área ocupada por 
esta comunidad vegetal, a escala de paisaje, es un aspecto 
positivo para los fines de conservación que se persiguen 
en la RJN y, posiblemente, sea una consecuencia de las 
medidas tomadas por los responsables en su gestión, como 
la remoción activa de zacate buffel (Cenchrus ciliaris) y el 

Tabla 5. Continúa

Clase 2003 Clase 2018 Área (ha) Cobertura a nivel 
paisaje (%)

Suelo desnudo 47.7 1.4
Vegetación de arroyos 135.18 3.98

Pastizal inducido Encinar 42.66 1.25
Matorral subtropical 1,008.99 29.52
Matorral xerófilo 808.29 23.65
Mezquital 623.07 18.23
Pastizal natural 144.45 4.23
Pastizal inducido 543.87 15.91
Suelo desnudo 18.99 0.56
Vegetación de arroyos 227.25 6.65

Suelo desnudo Encinar 1.35 0.62
Matorral subtropical 23.04 10.59
Matorral xerófilo 51.93 23.87
Mezquital 27.63 12.7
Pastizal natural 22.23 10.22
Pastizal inducido 11.97 5.5
Suelo desnudo 71.19 32.73
Vegetación de arroyos 8.19 3.76

Vegetación de arroyos Encinar 29.7 2.4
Matorral subtropical 516.51 41.79
Matorral xerófilo 56.07 4.54
Mezquital 58.86 4.76
Pastizal natural 45.36 3.67
Pastizal inducido 16.92 1.37
Suelo desnudo 16.02 1.3
Vegetación de arroyos 496.62 40.18
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fomento a la regeneración natural de sitios con un amplio 
legado de uso de suelo con ganadería extensiva.

Por otro lado, el matorral subtropical, además de 
presentar una tendencia de aumento, fue la comunidad 
vegetal con mayor representatividad de área en el paisaje 
durante los 3 años analizados. Esta clase también presentó 
la mayor riqueza de especies, con baja dominancia y un 
alto número de especies presentes exclusivamente en esa 
comunidad vegetal, lo que podría aumentar la estabilidad, 
productividad y resiliencia a escala de paisaje (Isbell et al., 

2015; Oehri et al., 2020). De esta forma, la tendencia de 
transformación hacia matorral subtropical a nivel paisaje, 
específicamente cuando se trata, en gran medida, de 
pastizal inducido, no parece negativa. Sin embargo, esto 
no debe tomarse como un argumento definitivo, ya que 
las transformaciones en la composición de la vegetación 
repercuten en el funcionamiento de las comunidades, por 
lo que resulta necesario estudiar con mayor profundidad 
los posibles efectos de estos cambios a nivel paisaje. Es 
relevante destacar que Rzedowski (1978) afirmó que 

Figura 6. Flujos de cambios de cobertura de suelo 2003-2018 para el área de la NJR. El ancho de las bandas es proporcional al 
porcentaje de cambio, las barras a la izquierda indican la proporción de clases al 2003 y las de la derecha al 2018 (E: encinar, MS: 
matorral subtropical, MX: matorral xerófilo, MZ: mezquital, P: pastizal natural, PI: pastizal inducido, SD: suelo desnudo y VA: 
vegetación de arroyos).
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las comunidades vegetales que describen Rzedowski y 
McVaugh (1966), bajo el nombre de matorral subtropical, 
posiblemente representen, al menos parcialmente, fases 
sucesionales estables del bosque tropical caducifolio. 
Los resultados del presente estudio permiten relacionar 
la naturaleza sucesional de este tipo de vegetación en la 
reserva estudiada.

El huizache (Vachellia campechiana) y el mezquite 
(Prosopis velutina) estuvieron presentes en la mayoría de 
las comunidades vegetales muestreadas, donde tendieron 
a dominar el estrato leñoso. Lo anterior puede deberse a 
que ambas son especies que tienen menos requerimientos 
para su establecimiento, lo que las vuelve más tolerantes 
a variaciones sutiles (grado de exposición solar, tipo de 
suelo, temperatura, humedad), que ocurren entre hábitats 
de diferentes comunidades vegetales (Miller et al., 2015). 
Por el contrario, aquellas especies presentes solo en una 
comunidad vegetal podrían presentar requerimientos más 
específicos. A largo plazo, las primeras podrían tener 
ventajas al tolerar mejor algunas condiciones adversas 
como la sequía y el aumento de la temperatura, mismas 
que se pronostican en un escenario de cambio climático 
para el desierto de Sonora en el futuro (Caracciolo et al., 
2016; Piccinelli et al., 2020; Seager et al., 2007). 

En cuanto al desempeño de las clasificaciones, las 
realizadas con imágenes de Landsat obtuvieron precisiones 
generales e índices de Kappa que reflejan un buen 
desempeño al discriminar bien entre las clases de cobertura 
presentes en la RJN (Landis y Koch, 1977). Las imágenes 
de Landsat han sido ampliamente recomendadas para el 
monitoreo de la cobertura terrestre a gran escala, debido a su 
accesibilidad continua desde 1972 (Ma et al., 2017; Willis, 
2015). Además, forma parte de los satélites y sensores 
más utilizados con fines de monitoreo de áreas protegidas 
(Duan et al., 2020). Sin embargo, el uso de imágenes 
provenientes de sensores de mayor resolución espacial se 
está popularizando cada vez más (Belward y Skøien, 2015). 
Aunque existe una correlación positiva entre el tamaño de 
las áreas de estudio y las resoluciones espaciales utilizadas, 
en la mayoría de las ocasiones se ha visto que las imágenes 
de alta resolución espacial son ventajosas para obtener 
mayores precisiones de clasificación y, por consiguiente, 
una representación más cercana a su distribución real en 
el paisaje (Ma et al., 2017). 

En este trabajo, la precisión general e índice de Kappa 
resultantes para la clasificación de PlanetScope, con una 
resolución 10 veces más fina que la clasificación resultante 
de imágenes de Landsat, tuvo muy buen desempeño 
(Landis y Koch, 1977). Además, al hacer comparaciones 
entre clasificaciones generadas con imágenes de diferentes 

resoluciones, pero para el mismo año y utilizando el mismo 
algoritmo y puntos de entrenamiento, el incremento en 
la precisión se explica, esencialmente, por la diferencia 
en la resolución espacial y el aumento en capacidad 
que esto supone para detectar sutiles variaciones en el 
espacio físico. Esto sugiere que la utilización de alta 
resolución en ejercicios de clasificación supervisada en 
paisajes heterogéneos tiene un desempeño muy superior, 
en comparación con resoluciones más bajas (en este caso 
de 30 m). Sin embargo, algunos estudios han demostrado 
que una alta resolución no significa, necesariamente, una 
alta precisión, ya que las clasificaciones derivadas de estas 
imágenes suelen tener una mayor variación intraclase, lo 
que puede complicar la diferenciación entre las mismas 
(Lv et al., 2022). Particularmente, en el caso de este 
estudio, es probable que una buena colecta de puntos de 
entrenamiento (representativa al interior de cada clase y 
espectralmente homogénea) beneficiara el uso de una alta 
resolución espacial. 

Finalmente, es importante tener en cuenta que los 
resultados de precisión obtenidos en las clasificaciones no 
deben tomarse como definitivos y estáticos, ya que estos 
mapas se vuelven obsoletos y, eventualmente, dejan de 
representar los procesos que actúan en el paisaje (Robinson 
et al., 2019). Sin embargo, en este estudio permitieron 
valorar los efectos de un programa de manejo en un 
periodo específico (2003-2018), mostrando un resultado 
aparentemente positivo. Por último, se recomienda 
ampliamente la colecta de información directamente del 
sitio de estudio, en combinación con el uso de imágenes 
satelitales con resoluciones espaciales medias y finas, 
ya que esta práctica brinda una mejor perspectiva de los 
vínculos existentes entre los procesos ecológicos que se 
presentan en el paisaje a diferentes escalas.
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