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RESUMEN

Atrazina es uno de los herbicidas más usados a nivel mun-
dial en cultivos de maíz, sorgo, caña de azúcar, piña entre 
otros, pertenece a la familia de los s-triazínicos por pre-
sentar un anillo heterocíclico que le confiere una alta es-
tabilidad. Es considerado por la EPA, OMS, OSPAR y WWF 
como disruptor hormonal y por su persistencia ambiental, 
facilidad para filtrarse en los suelos, es un contaminante 
de depósitos de agua subterránea, ríos y lagos. En el pre-
sente trabajo se evaluó la eficiencia de degradación de 
la atrazina por bacterias aisladas de suelos agrícolas. Se 
seleccionaron 7 consorcios microbianos MIG-AI, MIG-AS, 
MIG-BS, MIG-DI, MIG-E, MIG-F y MIG-G por crecimiento y 
progresiva solubilidad del herbicida durante 4 subcultivos 
en medio mínimo en atrazina como una única fuente de 
carbono y nitrógeno. El consorcio MIG-AI seleccionado 
por mejor rendimiento presentó una velocidad específica 
de crecimiento 0.31 h-1 solubilizando atrazina en 2 días y 
generando áreas de aclaramiento en 4 días en medio lí-
quidos y sólido, respectivamente. Se identificó mediante 
análisis del gen RNAr 16S la cepa Stenotrophomonas 
maltophilia MIG-AI/2 que presento capacidad de degra-
dar atrazina.

Palabras clave: Atrazina; Stenotrophomonas; biodegra-
dación; disruptor hormonal.

ABSTRACT

Atrazine is one of the most widely used herbicides world-
wide in corn, sorghum, sugarcane, pineapple and others, 
belongs to the family of s-triazine to present a heterocy-
clic ring that confers high stability. It is considered by the 
EPA, WHO, OSPAR, WWF as hormonal disruptor and its 
environmental persistence, ability to seep into the soil, 
is a contaminant of groundwater reservoirs, rivers and 
lakes. The present work is evaluated efficiency of atrazine 
degradation by bacteria isolated from agricultural soils. 7 
microbial consortia MIG-AI, MIG-AS-BS MIG MIG-DI, MIG-
E,-F and MIG MIG-G selected by growth and progressive 
solubility of the herbicide over 4 subcultures in minimal 
medium as a sole atrazine carbon and nitrogen source. 
The MIG-AI consortium selected for best performance 
presents a specific growth rate of 0.31 h-1 atrazine solubi-
lizing in 2 days and generating areas of clearance in 4 days 
in liquid and solid medium, respectively. It was identified 
by analysis of 16S rRNA gene of strain Stenotrophomonas 
maltophilia MIG-AI/2 having ability to degrade atrazine.

Keywords: Atrazine; Stenotrophomonas; biodegradation; 
hormonal disruptor.
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Introducción

Entre las muchas sustancias químicas 
utilizadas como herbicidas, se tiene la 
familia de las s-triazinas, siendo la atra-
zina una de las más difundidas y utili-

zadas en el mundo (Davidson et al. 2005). La 
atrazina se usa en cultivos de caña de azúcar, 
maíz, sorgo, piña y en ciertos tipos de almen-
dras y nueces; también se ha usado en silvi-
cultura, en zonas con cultivos de pino y para 
prevenir el crecimiento de hierbas a lo largo 
de carreteras y líneas ferroviarias (Rias & Anis, 
2009).

El nombre científico de la atrazina según 
IUPAC es 2-cloro-4-etil amino-6-isopropilami-
no-1,3,5-triazina. Su acción herbicida consiste 
en bloquear el transporte de electrones entre 
las plastoquinonas QA y QB durante la reac-
ción de Hill en el fotosistema II, provocando 
la inhibición de la fotosíntesis de hidratos de 
carbono y la acumulación de dióxido de car-
bono dentro de la hoja, que deriva en el daño 
de estomas y en la inhibición de la transpira-
ción (Tafoya, 2008).

La atrazina es un compuesto que, pese a 
su elevada toxicidad y permanencia en el me-
dio ambiente, es susceptible de ser biodegra-
dado por bacterias del suelo (Dehghani et al. 
2013). Se tiene entendido que a bajas concen-
traciones de plaguicidas, en el suelo, no afec-
tan a la mayoría de poblaciones de grupos mi-
crobianos, y en el caso específico de atrazina 
se ha encontrado que la población bacteriana 
bajo condiciones aeróbicas lo emplean como 
fuente de carbono y nitrógeno (Radosevich et 
al. 1995).

La ruta metabólica para la biodegradación 
de atrazina, puede variar de un organismo a 
otro. La cantidad y tipo del metabolito gene-
rado varía entre las diferentes rutas. La alta 
especificidad de las enzimas de las distintas 
bacterias como AtzA (o TrzN), AtzB y AtzC, les 
permite actuar sobre compuestos s-trazínicos 
específicamente, para metabolizarlos hasta 

ácido cianúrico el cual puede ser transforma-
do posteriormente por numerosas enzimas 
de menor especificidad (Shapir et al., 2007). La 
AtzD actúa en conjunto con AtzE y AtzF para 
hidrolizar el ácido cianúrico, obteniéndose en 
total tres moles de dióxido de carbono y tres 
moles de amonio. 

Muchas de las bacterias que degradan 
atrazina recientemente aisladas contienen 
tzrN en lugar de atzA como la enzima respon-
sable de la etapa inicial del metabolismo. Los 
sustratos sobre las que actúa la enzima AtzA 
son muy específicos, limitándose a las s-tria-
zinas con grupo cloruro pero no fluoruro, por 
lo que las bacterias que poseen AtzA, AtzB 
y AtzC son incapaces de metabolizar herbi-
cidas s-triazínicos no clorados (Seffernick et 
al. 2002). Por otra parte, tanto estos herbici-
das no clorados como la atrazina, pueden 
ser metabolizados por microorganismos que 
contengan las enzimas TzrN, AtzB y AtzC. Este 
hecho apoya la hipótesis de que, debido a su 
mayor poder catalítico de TzrN en compara-
ción con AtzA, esta enzima se ha propagado 
más exitosamente entre los microorganismos 
ambientales (Tafoya 2008).

Las enzimas que participan en la ruta me-
tabólica de la degradación de la atrazina han 
sido identificadas bacterias Gram negativas 
como: Pseudomonas sp. ADP, Ralstonia bra-
silensis M91-3, Stenotrophomonas maltophi-
lia, Aminobacter aminovorans, Aminobacter 
ciceronei, entre otros (Martínez et al. 2001). 
En Gram positivas: Nocardioides sp. SP12, 
Arthrobacter aurescens TC1, Rodhococcus co-
rallinus NRRL B-15444 y Arthrobacter crystallo-
poietes (Mulbry, 1994; Topp et al.2000; Shapir 
et al. 2005).

En el Perú, el uso de herbicidas triazínicos 
está bien difundido. Sin embargo, no se han 
desarrollado monitoreos de control ambien-
tal en relación a la atrazina, generando un 
desconocimiento sobre el nivel de contami-
nación de fuentes subterráneas de agua, ríos, 
lagunas y humedales; de igual manera hay 
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pocas investigaciones en nuestro país sobre 
los plaguicidas y su efecto posible en la salud 
humana. Tampoco hay investigación sobre su 
biodegradación y posibles soluciones. En este 
sentido, contribuirá en el conocimiento de la 
biodegradabilidad de la atrazina por microor-
ganismos de suelos en nuestro país. 

Materiales y métodos

Material Químico y Biológico. Se usó el her-
bicida GESAPRIM granulado 90WG (Novartis 
AG, Basel, Suiza) conteniendo 90% de atra-
zina. Se colectaron 11 muestras de suelos 
de estación experimental del Programa de 
Maíz de la UNALM, con más de 2 décadas de 
antigüedad.

Selección de consorcios que degradan atrazi-
na. Las muestras fueron cultivadas por 7 días, 
28°C, 200 rpm en medio mínimo MS (De souza 
et al. 1998) compuesto por (g/L): K2HPO4 1.74, 
NaH2PO4 0.36, MgSO4 0.12, atrazina 0.1 como 
única fuente de carbono y nitrógeno, pH 6.8; 
10 mL/L de solución de trazas (Tafoya et al. 
1998; De souza et al. 1998). Al cabo de los 7 
días, se realizaron 4 traspasos de 10 mL a nue-
vos medios de cultivos. Se seleccionaron los 
consorcios crecieran solubilizando atrazina mi-
diendo la densidad óptica a 600 nm (DO600). De 
igual manera los consorcios fueron sembrados 
sobre la superficie de medio mínimo sólido MS 
(De souza et al. 1998) revestido en su superficie 
con atrazina por 14 días a 28°C. La presencia de 
áreas claras y colonias indicaron degradación y 
crecimiento microbiano.

Amplificación del gen rRNA 16S. DNA ge-
nómico usado fue de la cepa MIG-AI2. Para la 
extracción de DNA cromosómico se utilizó la 
metodología de Wizard genomic DNA purifica-
tion kit (Promega®) (Orbegozo et al. 2008).

Para la amplificación por PCR se empleó 
los iniciadores 27f (5´-AGA GTT TGA TCM TGG 

CTC AG-3´) y 536R (5´-GWA TTA CCG CGG CKG 
CTG-3´); el tamaño del producto esperado fue 
de 500 pb (Abanto, 2008), y se siguió las in-
dicaciones de la KOD HOT start DNA polime-
rasa (Novagen®) para la reacción de PCR, la 
cual consistió en: desnaturalización inicial a 
95°C por 2 min, 33 ciclos de desnaturalización 
a 95°C por 30 seg, hibridación a 62°C por 10 
seg, amplificación a 70°C por 10 seg, y ampli-
ficación final a 70°C por 10 min. Para visualizar 
el DNA cromosomal y los productos de PCR se 
utilizó geles de agarosa 1% en amortiguador 
TAE 0.5X. La tinción se realizó con bromuro 
de etidio y las bandas se visualizaron en un 
transiluminador de luz UV. La secuenciación 
de los amplificados se realizó bajo las condi-
ciones de BigDyeTM terminator cycling y la co-
rrida utilizando Automatic Sequencer 3730xl 
de la empresa Macrogen Korea (http://www.
macrogenusa.com).

Análisis molecular. La secuencia consen-
so del gen rRNA 16S de la cepa selecciona-
da fue alineada con el programa ClustalX 
2.0.12 (Thompson et al. 1997).  Luego, éstas 
fueron comparadas con la base de datos del 
GenBank/EMBL/DDBJ usando la plataforma 
del programa local de alineamiento de se-
cuencias BlastN versión 2.0 (Altschul et al. 
1990). Luego, se realizó un alineamiento múl-
tiple con el programa Clustal W de Bioedit 
7.0.9 (Hall et al. 1999) con secuencias que pre-
sentaron similitud mayor o igual a 98% a otras 
especies relacionadas obtenidas de la base 
de datos. Luego, y finalmente, se construyó 
el árbol filogenético con el programa Mega 
5.0 (Kumar et al. 2008) empleando el método 
de Neighbor-Joining con modelo de sustitu-
ción Jukes y Cántor para análisis de Máxima 
Verosimilitud.

Cinética de crecimiento del consorcio MIG-
AI. El consorcio fue reactivado por 72 horas, 
luego se inoculó al 2% en medio MS con atra-
zina a 40 y 100 mg/L. El crecimiento de la po-
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blación de bacterias fue determinada a las 0, 
24, 48, 72 y 120 horas, en medio TSA a 28°C 
por 48 horas.

Cinética de degradación de atrazina. El 
consorcio MIG-AI fue reactivado por 72 ho-
ras, luego se inoculó al 2% en medio MS con 
atrazina a 40 y 100 mg/L e incubadas a 28°C 
con agitación constante a 200 rpm. Se toma-
ron alícuotas de 1 mL a las 0, 24, 48, 72 y 120 
horas, fueron diluidas, centrifugadas a 13000 
rpm y evaluadas por absorbancia a 221 nm 
de longitud de onda por espectrofotometría 
UV (Tafoya, 2008). Se trabajó sin y con el anti-
micótico ciclohexemide a una concentración 
final de 10 mg/L.

Determinación de ácido cianúrico por es-
pectrofotometría. El consorcio MIG-AI se 
inoculó al 2% en medio MS con atrazina a 40 
y 100 mg/L e incubado a temperatura am-
biente en agitación constante a 150 rpm. Se 
tomaron alícuotas de 2 mL a las 0, 24, 48, 72 
y 120 horas, centrifugadas a 5000 rpm y mez-
cladas con el reactivo melanina en relación de 
2:1. Luego se midió la absorbancia por espec-
trofotometría a 480 nm de longitud de onda 
(Galíndez et al. 2010; HACH 1989).

Resultados

Selección de consorcios bacterianos re-
sistentes a atrazina. De las 11 muestras 
evaluadas solo 7 solubilizaron atrazina y 
presentaron crecimiento microbiano al ob-
servarse el aclaramiento de los medios de 
cultivo (MIG:_AI, BS, E, G, F, DI, AS), los otros 
consorcios MIG-DCS, MIG-HCS+HI y MIG-C 
no generaron ningún cambio. Los consor-
cios MIG-AI, MIG-G presentaron mejores 
resultados. Los 7 consorcios seleccionados 
generaron áreas de aclaramiento en medio 
sólido tal como se muestra el halo de degra-
dación en la figura 1.

Cinética de aclaramiento por solubilidad y 
consumo de atrazina. Los consorcios selec-
cionados generaron halos de aclaramiento 
a los 6 días, siendo el consorcio MIG-AI el de 
más rápida solubilización (48 horas) con cre-
cimiento bacteriano hasta el día 5, posterior-
mente decayó la población microbiana. Los 
demás consorcios presentaron valores de 
aclaramiento posterior a las 72 horas (Fig. 2).

Cinética de crecimiento del consorcio MIG-
AI. El consorcio evaluado a una concentración 
de 100 mg/L de atrazina, exponencialmente 
dentro de las 48 horas con una velocidad de 
crecimiento de 0.312 h-1. En fase de latencia 
disminuye su velocidad de crecimiento en-
tre las 48 y 120 horas, para finalmente entrar 
en fase de decaimiento celular después de 
las 120 horas. Cuando el consorcio MIG-AI es 
evaluado en medio de cultivo líquido MS a 40 
mg/L de atrazina, crece exponencialmente 
dentro de las 48 horas a 0.32 h-1, disminuyen-
do su velocidad de crecimiento entre las 24 
y 72 horas, para finalmente entrar en fase de 
latencia a las 72 horas y fase de muerte entre 
las 72 y 120 horas por ausencia de nutrientes.

Figura 1. Área de degradación (aclaramiento) de 
atrazina por el Consorcio MIG-AI en medio sólido 
MS con atrazina, a los 4 días de cultivo. 
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Cuantificación de la degradación de la atra-
zina. El consorcio MIG-AI consumió el 70% 
de atrazina a las 48 horas en medio MS a 100 
mg/L de atrazina, y cuando fue inoculado en 
medio líquido MS a 40 mg/L de concentración 
inicial de atrazina, consume el 18% a las 48 
horas, alcanzando valores estables después 
de las 120 horas. Estos resultados indican que 
el consorcio MIG-AI consume mayor cantidad 
de atrazina cuando su concentración es de 
100 mg/L en contraste de 40 mg/L, probable-
mente debido a la existencia de una mayor 
población de microorganismos por mayor 
cantidad de nutrientes disponibles(Fig. 04).

Evaluación de la presencia de ácido cianúri-
co por espectrofotometría. El consorcio MIG-
AI al degradar 40 y 100 mg/L del herbicida 
presenta una acumulación de ácido cianúrico 
gradual entrando en fase exponencial entre el 
día 2 y 4, alcanzando la mayor concentración 
de ácido cianúrico en el día 5; donde consu-
mo de este metabolito por el consorcio bac-
teriano supera a la generación de ácido cia-
núrico. La producción de ácido cianúrico fue 
mayor en los medios que presentaron mayor 

concentración de atrazina, esto se debe pro-
bablemente a una mayor actividad del con-
sorcio por mayor consumo de nutrientes y 
producción de metabolitos (Fig. 05).

Ensayos fenotípicos. Se aislaron las cepas 
MIG-AI/1, MIG-AI/2, MIG-AI/4G, MIG-AI/5, 
MIG-AI/24A, MIG-AI/24C, MIG-AI/120A y MIG-
AI/120B. Las características culturales de las 
cepas aisladas fueron: Gram negativas, forma 
circular, borde entero, elevación plana, textu-
ra cremosa, brillosa de pigmentación crema 
con elevación plana y entera; a excepción de 
MIG 24C que difiere con el borde irregular y 
pigmentación amarilla, pruebas bioquímicas 
son mostradas en la Tabla 1. De las 8 cepas 
bacterianas, la cepa MIG-AI/2 logró solubilizar 
la atrazina con crecimiento microbiano a las 
48 horas; sin embargo, al ser mantenida en 
medio TSA sin atrazina, perdió su capacidad 
degradativa. La cepa MIG-AI/2 presenta las 
siguientes características fenotípicas a 28°C: 
bacilo Gram negativo, catalasa positiva de 
crecimiento rápido, móvil, prueba de oxidasa 
negativa y DNAsa positiva, olor característico 
a amoniaco. Características culturales de co-

Figura 2. La cinética de degradación de la atrazina por los consorcios MIG-AI y AS, evaluados durante 
6 días. 
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lonia en agar TSA a 28°C por 24 horas: circular, 
opaca con centro amarillo y un promedio de 
3 mm de diámetro. En medio sólido MS con 
glucosa al 0.3%, sulfato de amonio al 1% y 
atrazina con 20 mg/L de concentración, las 
características culturales a 28°C por 72 horas 
fueron: plana, de crecimiento lento (48 h), co-
lor blanco, opaco, circular y un diámetro de 2 
mm.

Determinación de la relación filogenética. La 
secuencia consenso del gen rRNA 16S de MIG-
AI/2 fue comparada con las Base de Datos 
mediante el programa BLASTn 2.0, y se ob-
tuvo como resultado una identidad de 99% y 
una similitud de 100% con Stenotrophomonas 
maltophilia S4 (KF542911.1), S. malto-
philia TS51(2010)(GU998810.1), S. malto-
philia (DQ813325.1), y con similitud de 

99% con S. maltophilia S2(KF542909.1), 
Stenotrophomonas sp. S2 (KF542909.1), 
Stenotrophomonas P-Q-4 (KC991320.1), 
Stenotrophomonas JT-0602 (JN571747.1); así 
como otras secuencias de bacterias no culti-
vables. Se construyó el árbol filogenético con 
el programa MEGA 5.0 (Fig 03).

Discusión

Evaluación de parámetros de la degrada-
ción de la atrazina. La atrazina es un herbici-
da altamente persistente en el ambiente por 
su estabilidad química (EPA, 2007). Estudios 
del proceso de biodegradación de atrazina 
en suelos agrícolas reportan una vida me-
dia de 120 días en el suelo DR063 de Sinaloa 
(Gonzáles-Márquez & Hansen, 2009), otros 

Figura 4. Cinética de degradación de atrazina por el consorcio MIG-AI en medio MS, evaluado a 100 
mg/L (), 40 mg/L () y con un control de 100 mg/L (). Incubado a 28°C y 180 rpm. Promedio de tres 
repeticiones. 
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estudios reportan vidas medias en suelos 
superficiales en suelos de Cárdenas, Tabasco 
y DR063 de 0.99 a más de 35 días. Estas di-
ferencias de vidas medias se explican por la 
presencia de fertilizantes nitrogenados y de 
sales que retardan la degradación de la atrazi-
na (Guillén Garcés et al. 2007). El crecimiento 
celular en medios conteniendo atrazina y una 
fuente adicional de carbono mostró menos 
degradación y biomasa en Cryptococcus lau-
rentii, similares resultados fueron observados 
en el caso de Agrobacterium radiobacter J14a, 
donde la adicional fuente de carbón tal como 
sacarosa no incrementó significativamente la 
tasa de degradación de atrazina (Struthers, 
1998); sin embargo, se reporta que la adición 
de sacarosa y citrato de sodio en medios de 
100 mg/L de atrazina obtuvo una alta tasa de 

biodegradación de 87.72%, las demás fuentes 
de carbono como glucosa, sacarosa, citrato 
de sodio y almidón disminuyeron la tasa de 
biodegradación del herbicida (Dehghandi et 
al. 2013).

La atrazina puede hidrolizarse con bastan-
te rapidez en medios ácidos o alcalinos, pero 
es muy resistente a la hidrólisis en medios 
neutros; además, también se reporta que la hi-
drolisis de la atrazina a pH 4 sin aditivos toma 
244 días y de 1.73 días en presencia de ácidos 
húmicos (FAO, 2000). Estas características pro-
bablemente favorecen la biodegradación de 
la atrazina a un pH de 6.5 que es ligeramente 
ácido y un parámetro que presentaron nues-
tros medios de cultivo. Sin embargo, se repor-
ta que el pH óptimo para la degradación de la 
atrazina por consorcios microbianos fue de 7 

Figura 5. Cinética de la formación del ácido cianúrico a lo largo de la degradación de la atrazina del 
consorcio MIG-AI evaluado a 100 mg/L () y 40 mg/L ().
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en comparación a 6.5, 7.5, 8 y 8.5 (Dehghani et 
al. 2013). La capacidad de biodegradación por 
consorcios bacterianos no fue marcadamente 
alterada a pH de 6.5 y 7.5 a 30°C (Mandelbaum 
et al. 1995). 

Cinética de solubilidad de la atrazina y creci-
miento bacteriano. La velocidad específica de 
crecimiento del consorcio MIG-AI fue de 0.312 
h-1 y 0.32 h-1 para una concentración inicial 
de 40 mg/L y 100 mg/L de atrazina, respecti-
vamente. Esta ligera diferencia nos indica que 
la población bacteriana presenta un mejor 
crecimiento a concentraciones próximas a la 

solubilidad, con un rango de detección dentro 
de los 2 hasta 35 mg/L (ATSDR, 2003). Es pro-
bable que a mayores concentraciones la ve-
locidad específica de crecimiento disminuya, 
debido a la poca disponibilidad del herbicida 
al no estar en su fase soluble. Las poblaciones 
bacterianas en los medios mínimos de cultivo 
MS evaluados a 100 mg/L crecen ininterrum-
pidamente hasta las 120 horas, en contraste 
con las 72 horas de los medios MS a 40 mg/L. 
Similares resultados obtuvo Rasodevich et al. 
(1995), al trabajar con 21.5 mg/L de atrazina 
en fase soluble, evaluando el crecimiento 
poblacional a 660 nm de absorbancia, a dife-

Figura 3. Árbol filogenético de Stenotrophomonas maltophilia MIG-AI/2 [ ] en la que conforma un 
clado de 88% de probabilidad con diferentes secuencias de la especie S. maltophilia. Los valores 
de los nodos de las ramas representa el porcentaje de bootstraps y el valor 0.02 bajo la barra 
representa el porcentaje de sustituciones nucleotídicas. 
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rencia de los 600 nm utilizados en la presente 
investigación para evaluar la solubilidad de 
la atrazina y el crecimiento bacteriano que se 
detectó por aumento de turbidez en el rango 
de las 48 y 72 horas, que coincide con el final 
de la fase logarítmica y terminal estacionario. 
La degradación de la atrazina no se ve afec-
tada cuando se trabajó entre 30 y 200 mg/L 
de concentración para medios líquidos con 
Cryptococcus laurennti y Agrobacterium J14a 
con un mejor crecimiento a 30°C de incuba-
ción (Nilanjana et al. 2012). 

Evaluación de la cinética de degradación de 
atrazina. El consorcio MIG-AI a 100 mg/L de 
atrazina presentó una velocidad de degrada-
ción de 2.174 mg atrazina/L.h mientras eva-
luado a 40 mg/L se obtuvo 0.455 mg atrazina/
L.h. Tafoya et al. (2008) evalúo la degradación 
del herbicida en un sistema continuo de le-
cho empacado con consorcios microbianos 
produciendo una velocidad de remoción de 
atrazina de 3.2 mg atrazina/L.h. Esta mayor 
eficiencia se debe al sistema de alimentación 
continua de 122 mg/L de concentración ini-
cial de atrazina. Se aislaron 8 cepas bacteria-
nas destacándose la cepa MIG-AI/2 al solubi-
lizar la atrazina a las 72 horas; sin embargo, al 
mantenerla en medios TSA sin atrazina por 2 
meses perdió su capacidad degradativa. La 
inestabilidad fenotípica de bacterias Gram 
negativas, como la Pseudomonas sp. ADP, 
para degradar xenobióticos se ha reportado 
durante su cultivo y propagación en medios 
enriquecidos que presentan otras fuentes de 
carbono y nitrógeno de mayor afinidad por 
los microorganismos. La cepa Pseudomonas 
sp. ADP en medios que presentan NH4Cl en 
ausencia de atrazina como única fuente de 
nitrógeno (De Souza et al., 1998) mostró simi-
lar comportamiento a la MIG-AI/2. Asimismo, 
se ha reportado que las cepas bacterianas 
con capacidad degradativa de atrazina man-
tenidas en medio Luria-Bertani generó con 
el tiempo la pérdida de las primeras enzimas 

que degradan la atrazina, dichos genes se en-
cuentran solo en 96 kb del pADP-1 que fue 
transferido para la cepa Escherichia coli con 
una frecuencia de 4.7x10-2, que sugiere un 
mecanismo molecular para la dispersión de 
los genes atzABC hacia otras bacterias de sue-
los (De Souza et al. 1998; Mogodin et al. 2006). 
Esta inestabilidad fenotípica de la capacidad 
degradativa de muchos compuestos xenobió-
ticos distintos a atrazina ya se ha reportado en 
otras bacterias aislada de suelos (Nakatsu et 
al. 1991; Tomasek et al. 1989), y en esta inves-
tigación se reporta esta inestabilidad para S. 
maltophilia MIG-AI/2. Se tiene reportado que 
el plásmido pB10 en ausencia de antibiótico o 
algún factor que estimule el uso de ese plás-
mido por S. maltophilia P21 y Pseudomonas 
putida H2 (De Gelder et al. 2005; 2007).

La presencia de ácido cianúrico en los 
medios mínimos por reacción con la melani-
na que se une preferentemente con las mo-
léculas de ácido cianúrico, manteniéndolo en 
suspensión y facilitando la evaluación por ab-
sorbancia a una longitud de onda de 525 nm 
(HACH, 1989). Este método es más específico 
y preciso que la cuantificación por espectro-
metría UV a absorbancias de 212 y 213 nm, 
que presentan interferencias con la atrazina y 
sus metabolitos producidos durante su mine-
ralización (Fig. 04).

Caracterización molecular de la cepa MIG-
AI/2. La secuencia parcial del gen rRNA ri-
bosomal 16S de la cepa MIG-AI/2 permitió 
identificarla con 100% de similitud y 99% de 
identidad con S. maltophilia. El alineamien-
to de la parcial secuencia de MIG-AI/2 con 
otras secuencias altamente similares presen-
tó un sitio polimórfico. La comparación con 
la cepa S. maltophilia ATCC 13637T represen-
ta una similitud del 100%, y al compararla 
con la secuencias de las especies del género 
Stenotrophomonas sp. presentó una similitud 
de 95.89%, 95.67%, 95.21% y 94.98%, con S. 
africae, S. acidaminiphila, S. rhizophila y S. ni-
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tritireducens respectivamente, lográndose 
diferenciar a nivel de especie. La compara-
ción de secuencias con P. aeruginosa ATCC 
27853 como grupo externo, presenta una 
similitud de 84.54%, permitiendo distinguir 
las cepas del género Stenotrophomonas de 
Pseudomonas. Adicionalmente, las caracte-
rísticas fenotípicas ensayadas concuerda con 
el género Stenotrophomona sp. listadas en 
el Manual de Bacteriología y Sistemática de 
Bergey (Brenner et al. 2005).
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